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Resumen | 1
 Resumen
 Cuando un contaminante alcanza un cuerpo de agua se establece una partición entre la fase acuo-sa y la fase particulada que forma el sedimento que viene determinada tanto por sus propiedades físico-químicas como por las características del medio. La facilidad con que un contaminante puede ser asimilado por los seres vivos disminuye con la asociación del mismo a las partículas. Por ello, en un periodo de tiempo determinado, solamente una fracción de la cantidad total de una sustancia química presente en la columna de agua o en el sedimento está en forma bioaccesible o biodisponible. A su vez, aun cuando la fracción disuelta de un contaminante hidrofóbico puede ser muy baja y a veces indetectable, una exposición muy larga puede dar lugar a su acumulación por parte de los organismos, sobre todo en niveles tróficos superiores. La exposición real de los organismos vivos depende, por tanto, de su accesibilidad espacial y temporal a las moléculas de contaminante. De ahí que una determinación precisa del riesgo asociado a la presencia de estos contaminantes en el medio acuático deba incluir medidas que sean representativas de su dispo-nibilidad para ser asimilada en esas condiciones específicas. Si bien la forma directa de abordar este problema es el análisis de organismos vivos, esta práctica conlleva múltiples desventajas que en los últimos años han dado lugar a la búsqueda de alternativas como los muestreadores pasivos o las extracciones suaves o selectivas del sedimento. El concepto de biodisponibilidad es especial-mente relevante en el medio acuático en el caso de los contaminantes hidrofóbicos, como, por ejemplo, las sustancias haloaromáticas. Estas sustancias tienden a unirse a las partículas presentes en el medio y a ser acumuladas por los seres vivos, mientras que presentan concentraciones muy bajas en la fase disuelta de la columna de agua, a veces muy difíciles de medir. Son, además, persistentes en el medioambiente, lo que ha hecho de ellas uno de los principales objetivos de las legislaciones ambientales.
 La presente tesis se centra en dos grupos de contaminantes orgánicos haloaromáticos: un contaminante prioritario como es el histórico pesticida diclorodifeniltricloroetano (DDT) y sus productos de transformación (DDX, en conjunto) y los retardantes de llama difeniléteres poli-bromados (PBDE), de interés emergente en el momento en que se realizó el trabajo experimen-tal de la tesis e incluidos más recientemente en la legislación. La parte experimental del trabajo consistió fundamentalmente en la puesta a punto de metodologías para el muestreo y análisis de ambas familias de contaminantes en los distintos compartimentos del medio acuático.
 En la primera parte de la tesis, se empleó una técnica moderna para la extracción cuantitativa en sedimento y en biota, adecuada a los requisitos normativos actuales de exhaustividad para la vigilancia de contaminantes. Se optimizó un método analítico para el análisis de la concentra-ción total de 40 congéneres de mono- a decaBDE en muestras de sedimentos mediante extrac-ción selectiva con líquidos presurizados (SPLE). Posteriormente, dicha metodología fue validada satisfactoriamente para la determinación de estos mismos analitos en peces y para el análisis de los isómeros o,p’- y p,p’- de los DDX. La determinación instrumental fue llevada a cabo median-te cromatografía de gases acoplada a espectrometría de masas (GC-MS), con ionización química negativa (NCI) en el caso de los PBDE e impacto electrónico (EI) para el análisis de los DDX. Con el fin de evitar la degradación del BDE-209, además, se requirió el uso de un programa cromatográfico más corto. Los métodos desarrollados permitieron realizar una extracción y puri-ficación simultánea de las muestras y generar extractos limpios listos para el análisis instrumental
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2 | Resumen
 mediante GC-MS, con una reducción importante del tiempo de análisis, la manipulación de la muestra y el uso de disolventes frente a métodos tradicionales de extracción de muestras sólidas. Se obtuvieron recuperaciones de entre 53 y 102 % con una desviación relativa máxima del 19%, hasta límites de detección de 6-75 pg/g en peso seco (dw) en sedimento y de 2 a 204 pg/g en peso fresco (ww) en peces.
 Los métodos optimizados fueron aplicados para el análisis de PBDE en muestras de sedi-mentos procedentes de distintos puntos de la costa peninsular. En general, los niveles encontra-dos, dominados por el BDE-209, reflejaban el grado de industrialización de las áreas de estudio, con niveles de hasta 73 ng/g dw. Por otra parte, se llevó a cabo un muestreo tanto de sedimento como de biota a lo largo del río Cinca, en la cuenca del río Ebro, en torno al polígono industrial de Monzón. El análisis de PBDE y DDX en las muestras resultó en niveles mucho más altos por debajo de dicha localización. En peces, se observó un incremento de las concentraciones con la edad que indicaba la existencia de bioacumulación. Además, la comparación de las concentra-ciones en biota y sedimento reflejó diferencias en la acumulación y/o biodisponibilidad de los distintos analitos. Mientras que los sedimentos mostraron un patrón de PBDE dominado por el BDE-209, en los peces este congénere no pudo ser detectado. Por el contrario, los BDE-47, BDE-153, BDE-154 y BDE-183, con BSAF de 12-201, fueron mucho mayores relativamente en los peces. El p,p’-DDE, mayoritario en sedimentos, es mucho mayor proporcionalmente en los peces, aunque el grado de bioacumulación es mucho menor que los PBDE encontrados.
 Además, la metodología desarrollada mediante la SPLE y la monitorización del ión bromuro mediante GC-NCI-MS permitió la detección en sedimentos y peces de hexabromociclododeca-no (HBCD), un retardante de llama que comenzaba a utilizarse como sustituto de los PBDE y cuya presencia en el medioambiente apenas había sido descrita en ese momento. No obstante, en el cromatograma de GC-MS el HBCD aparece como un pico poco resuelto, mientras que la utilización de LC-MS-MS en estudios posteriores permitió la separación y cuantificación de los isómeros α-, β- y γ-HBCD.
 Posteriormente, se evaluaron dos tipos de técnicas biomiméticas que utilizan una fase sus-tituta para cuantificar la fracción de contaminante bioaccesible y bioacumulable en el medio. En primer lugar, la extracción exhaustiva de los contaminantes presentes en los sedimentos del río Cinca, realizada mediante el método de SPLE desarrollado al comienzo del periodo de tesis, fue comparada con la extracción acuosa con Tenax® de los mismos sedimentos, lo que permitió cuantificar la fracción susceptible de pasar a la fase disuelta en periodos concretos de tiempo. Se realizaron extracciones consecutivas durante 18 días y las cantidades obtenidas fueron ajustadas a un modelo cinético de tres compartimentos para calcular la fracción de desorción rápida o bioac-cesible (fácilmente disponible para los organismos vivos). De los resultados se desprende que una extracción de 24 h es un tiempo suficiente para abarcar la fracción de desorción rápida para casi todos los analitos en consideración. Por otra parte, la presencia de una fracción residual de conta-minante demostró la existencia de fracciones importantes de estos contaminantes que se asocian de manera casi irreversible a la fase particulada, con la consecuente pérdida de biodisponibilidad, lo que debe ser tenido en cuenta cuando se evalúa el riesgo que estos contaminantes suponen en el medioambiente. Además, esta secuestración por parte del sedimento es mayor para los PBDE más bromados que para los menos sustituidos, el DDT frente al DDE, los isómeros p,p’- frente
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 a los o,p’-DDX y para el isómero γ-HBCD frente al α-HBCD. Estas diferencias son coherentes con los perfiles de compuestos encontrados en biota para cada familia, lo que parece demostrar que las diferencias en la fuerza de la asociación de cada uno de ellos con la fase particulada es una de las causas que contribuyen a la formación de estos patrones. Por último, dentro de la línea de trabajo de técnicas biomiméticas, se evaluó la aplicabilidad de un dispositivo de muestreo pasivo en fase experimental, el Chemcatcher®, para el seguimiento de la contaminación en agua por PBDE y DDX. Se evaluaron varias configuraciones de fase aceptora y membrana limitante y se vió que la capacidad de acumulación para estos compuestos era óptima cuando se usa un disco de C18 impregnado en octanol como fase aceptora y LDPE como membrana limitante de difu-sión. Asimismo, se llevaron a cabo varios experimentos de exposición en condiciones controladas en laboratorio en un sistema de flujo continuo durante periodos de dos semanas. Los límites de detección obtenidos (entre 1.5 y 59 pg/L para los PBDE y de 0,5-8,4 ng/L para los DDX) y la variabilidad de los resultados indican que este sistema podría ser apto para el monitoreo semi-cuantitativo de estos contaminantes en cuerpos de agua muy contaminados como efluentes de depuradoras. En el río Cinca, donde se realizó una campaña de muestreo durante dos semanas, no se pudo cuantificar ninguno de estos contaminantes, aun cuando sí pudieron detectarse en sedimentos y biota.
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Objetivos y estructura de la tesis | 7
 La creciente presencia de contaminantes en el ambiente y, en particular, en las masas de agua, hace necesarias políticas de sostenibilidad basadas en el análisis de los riesgos que dicha presencia comporta para la salud medioambiental y humana. La exposición real de los organismos vivos depende de su accesibilidad a las moléculas de contaminante, tanto espacial como temporal. Esta cuestión no queda del todo resuelta con las medidas que se utilizan tradicionalmente para la vi-gilancia de los contaminantes orgánicos en sistemas acuáticos, ya sean concentraciones puntuales en agua o concentraciones totales en sedimento e incluso los análisis de biota. De ahí nace la necesidad de disponer de herramientas de vigilancia química que, más allá de la exactitud y de la capacidad de detección de concentraciones muy pequeñas, sean capaces de proporcionar medi-das representativas de la exposición de los seres vivos que puedan servir de base para discriminar y priorizar la situaciones realmente peligrosas. En el caso de los contaminantes hidrofóbicos, como los PBDE y los DDX, es especialmente importante disponer de información sobre las concentraciones en los distintos compartimentos y de las dinámicas de unión y desorción de las fases sólidas para comprender mejor su capacidad de afectar a los sistemas acuáticos.
 El trabajo presentado en esta memoria de tesis se enmarca en este contexto y tenía como objetivo general el desarrollo y aplicación de métodos analíticos que permitiesen medir las concentra-ciones de contaminantes haloaromáticos en distintas fases del medio acuático relevantes para determinar la exposición de los organismos vivos.
 De manera particular, se planteó la aplicación de tres técnicas distintas para la cuantificación de PBDE y DDX en sistemas acuáticos, una adecuada a los requisitos normativos actuales de exhaustividad para la vigilancia de contaminantes y dos técnicas de carácter biomimético. Los objetivos específicos se pueden enumerar de la siguiente manera:
 1. Desarrollar y validar una metodología analítica de extracción exhaustiva de PBDE y DDX en matrices de sedimento, basada en el uso de la técnica de SPLE y GC-MS. 2. Validar la técnica para el análisis de biota. 3. Validar y aplicar una metodología analítica de extracción de la fracción bioaccesible de PBDE y DDX en sedimento, basada en extracciones acuosas con Tenax®.4. Evaluar y optimizar la implementación de un dispositivo de muestreo pasivo en fase expe-rimental, el Chemcatcher®, para medir la fracción disuelta de PBDE y DDX promediada en el tiempo.
 La memoria de tesis se ha escrito como compendio de artículos científicos publicados y se ha estructurado en cinco grandes apartados o capítulos.
 En el primer capítulo se describe el contexto que justifica el estudio de investigación de la tesis. En él se trata la problemática general en cuanto a la presencia de contaminantes hidrofóbicos en los sistemas acuáticos y en concreto de los analitos de estudio del trabajo, DDT y PBDE. Tras ello, se aborda la necesidad de disponer de herramientas analíticas que permitan la estimación de la exposición de los organismos vivos a los mismos, y se hace una revisión de las técnicas dispo-nibles actualmente para este fin.
 En los capítulos 2, 3 y 4 se describe el trabajo experimental y los resultados obtenidos a partir de la puesta a punto y la aplicación de tres metodologías diferentes para la cuantificación de DDT y PBDE en el medio acuático. Cada capítulo comienza con una introducción sobre la técnica
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 empleada. A continuación se presenta el trabajo experimental llevado a cabo y se adjuntan los artículos científicos publicados. En la discusión de resultados de cada uno, se analiza la evolu-ción que la técnica empleada ha tenido desde el momento en que se realizaron los experimentos descritos en los artículos.
 En el capítulo 2 se trata el análisis de la carga total de DDX y PBDE en sedimento y en biota mediante SPLE-GC-MS, que constituye los dos primeros objetivos enumerados más arriba. En él se incluyen las siguientes publicaciones:
 - Artículo científico #1. Determination of 39 polybrominated diphenyl ether congeneres in sedi-ment samples using fast selective pressurized liquid extraction and purification. De la Cal A, Eljarrat E, Barceló D. 2003. J Chromatogr A 1021(1-2):165-173.- Artículo científico #2. Determination of decabromodiphenyl ether in sediments using selective pressurized liquid extraction followed by GC-NCI-MS. Eljarrat E, de la Cal A, Barceló D. 2004. Anal Bioanal Chem 378(3):610-614. - Artículo científico #3. Occurrence and bioavailability of polybrominated diphenyl ethers and hexa-bromocyclododecane in sediment and fish from the Cinca River, a tributary of the Ebro River (Spain). Eljarrat E, de la Cal A, Raldúa D, Durán C, Barceló D. 2004. Environ Sci Technol 38(9): 2603-2608.- Artículo científico #4. Spatial variation of DDT and its metabolites in fish and sediment from Cinca River, a tributary of Ebro River (Spain). De la Cal A, Eljarrat E, Raldúa D, Durán C, Barceló D. 2008. Chemosphere 70(7): 1182-1189.
 En el capítulo 3 se describe el trabajo dedicado a las extracciones con Tenax®, basándose en el siguiente artículo publicado:
 - Artículo científico #5. Tenax extraction as a tool to evaluate the availability of polybrominated diphenyl ethers, DDT, and DDT metabolites in sediments. De la Cal A, Eljarrat E, Grotenhuis T, Barceló D. 2008. Environ Toxicol Chem 27(6): 1250-1256.
 En el capítulo 4 se explica la evaluación del Chemcatcher®, cuyos principales resultados se des-criben en la siguiente publicación:
 - Artículo científico #6. Evaluation of the aquatic passive sampler Chemcatcher for the monito-ring of highly hydrophobic compounds in water. De la Cal A, Kuster M, López de Alda M, Eljarrat E, Barceló D. 2008. Talanta 76(2): 327-332.
 Por último, en el capítulo 5 se recogen las conclusiones generales extraídas en cuanto a la valo-ración de cada una de las técnicas mencionadas y a los valores obtenidos mediante su aplicación a los contaminantes estudiados.
 Al final del documento se detalla la bibliografía que ha sido mencionada a lo largo del texto. Asimismo, se adjunta separadamente como anexo una lista de publicaciones no incluidas en la memoria que se enmarcan dentro de la línea de trabajo de la tesis y algunos de cuyos resultados son mencionados en las discusiones de resultados.
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 AOM materia orgánica amorfa (del inglés Amorphous Organic Matter)
 ASE extracción acelerada con disolventes (de Accelerated Solvent Extraction)
 BAF factor de bioacumulación (de Bioaccumulation Factor)
 BCF factor de bioconcentración (de Bioconcentration Factor)
 BDE difeniléter bromado (de Brominated Diphenyl Ether)
 BFR retardantes de llama bromados (de Brominated Flame Retardants)
 BMF factor de biomagnificación (de Biomagnification Factor)
 BSAF factor de acumulación biota-sedimento (de Biota-Sediment Accumulation Factor)
 C18 octadecil sílice
 CAS Servicio de Resúmenes Químicos (de Chemical Abstract Service)
 CG geosorbentes carbonosos (de Carbonaceous Geosorbents)
 DDD diclorodifenildicloroetano o tetraclorodifeniletano
 DDE diclorodifenildicloroetileno
 DDT dicloro difenil tricloroetano o p,p’-diclorodifeniltricloroetano o 1,1,1-tricloro-2,2-bis(p-clorofenil)etano
 DDX suma del DDT y los metabolitos estudiados (DDT, DDE y DDD)
 DOM material orgánica disuelta (de Dissolved Organic Matter)
 dw peso seco (de Dry Weight)
 ECD detector de captura de electrones (de Electron Capture Detector)
 EI impacto o ionización electrónica (de Electron Ionization)
 EQS normas de calidad ambiental (de Environmental Quality Standards)
 EQSD Directiva de Normas de Calidad Ambiental 2008/105/EC (de Environmental Quality Standards Directive)
 FR retardantes de llama (de Flame Retardants)
 F24h fracción de contaminante desorbida en 24 horas
 F6h fracción de contaminante desorbida en 6 horas
 Frap fracción de contaminante de desorción rápida
 Fslow fracción de contaminante de desorción lenta
 Fvs fracción de contaminante de desorción muy lenta
 GC cromatografía de gases (de Gas Chromatography)
 GCxGC cromatografía de gases bidimensional
 GPC cromatografía de permeación en gel (de Gel Permeation Chromatography)
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 HOC contaminantes orgánicos hidrofóbicos (de Hydrophobic Organic Contaminants)
 HBCD hexabromociclododecano
 HPCD hidroxipropil-b-ciclodextrina
 HRMS espectrometría de masas de alta resolución (de High-Resolution Mass Spectrometry)
 HS técnicas de espacio de cabeza (de Head Space)
 ID dilución isotópica (de Isotope Dilution)
 Koc o Kom coeficiente de partición con el carbono orgánico o con la materia orgánica
 Kow coeficiente de partición octanol-agua
 Ksw coeficiente de partición muestreador-agua
 ISO Organización Internacional de Normalización (de International Organization for Standarization)
 LC cromatografía líquida (de Liquid Chromatography)
 LDPE polietileno de baja densidad (de Low-Density Polyethylene)
 LOD límite de detección (Limit of Detection)
 LPME microextracción en fase líquida (de Liquid-Phase Micro Extraction)
 LRMS analizadores de masas de baja resolución (de Low-Resolution Mass Spectrometry)
 lw peso lipídico (de Lipid Weight)
 LLE extracción líquido-líquido (de Liquid-Liquid Extraction)
 MAE extracción asistida por microondas (de Microwave Assisted Extraction)
 MeO-PBDE PBDE metoxilados
 MESCO recubrimiento absorbente sellado dentro de membrana (de Membrane-Enclosed Sorptive Coating)
 MS espectrometría de masas (de Mass Spectrometry)
 MS/MS espectrometría de masas en tándem
 MSPD dispersión de matriz en fase sólida (de Matrix Solid Phase Dispersion)
 NCI ionización química negativa (de Negative Chemical Ionization)
 NP nonilfenol
 OC carbono orgánico (de Organic Carbon)
 OCP pesticidas organoclorados (de Organochlorinated Pesticides)
 OH-PBDE PBDE hidroxilados
 OM materia orgánica (de Organic Matter)
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 PAH hidrocarburos aromáticos policíclicos (de Polyaromatic Hydrocarbons)
 PBB bifenilos polibromados (de Polybrominated Biphenyls)
 PBDD dioxinas bromadas (de Polybrominated Dibenzo-p-Dioxins)
 PBDE difeniléteres polibromados (de Polybrominated Diphenyl Ethers)
 PBDF dibenzofuranos bromados (de Polybrominated Dibenzofurans)
 PBT sustancias persistentes, bioacumulables y tóxicas (de Persistent, Bioaccumulative and Toxic)
 PCB bifenilos policlorados (de Polychlorinated Biphenyls)
 PCDD dibezodioxinas policloradas o dioxinas (de Polychlorinated Dibenzo-p-Dioxins)
 PCDF dibenzofuranos policlorados o dibenzofuranos (de Polychlorinated Dibenzofurans)
 PCPP productos de cuidado personal (de Pharmaceuticals and Personal-Care Products)
 PDMS polidimetilsiloxano
 PLE extracción con líquidos presurizados (de Pressurized Liquid Extraction)
 POM materia orgánica particulada (de particulate organic matter)
 POP contaminantes orgánicos persistentes (de Persistent Organic Pollutants)
 PRC compuestos de referencia de rendimiento (de Performance Recference Compounds)
 PSD dispositivo de muestreo pasivo (de Passive Sampling Device)
 PTFE politetrafluoroetileno o teflón
 Q cuadrupolo (de Quadrupole)
 QIT-MS/MS especrometría de masa en tándem con cuadrupolo y trampa de iones (de Quadrupol – Ion Trap)
 REACH Reglamento de Registro, Evaluación, Autorización y Restricción de Sustancias Químicas (de Registration Evaluation Authorization of Chemicals)
 Rs tasa de muestreo (de Sampling Rate)
 SBSE extracción por sorción en barra agitadora (de Stir Bar Sorptive Extraction)
 SD desviación estándar (Standard Deviation)
 SFE extracción con fluidos supercríticos (de Supercritical Fluid Extraction)
 SIM monitorización selectiva de iones (de Selected Ion Monitoring)
 SOM materia orgánica sedimentaria (de Sedimentary Organic Matter)
 SPE extracción en fase sólida (de Solid Phase Extraction)
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 SPLE extracción con líquidos presurizados selectiva (de Selective Pressurized Liquid Extraction)
 SPM materia particulada en suspensión (de Suspended Particulated Matter)
 SPMD dispositivos de membrana semipermeable (de Semipermeable Membrane Devices)
 SPME microextracción en fase sólida (de Solid Phase Microextraction)
 SR silicona (de Silicone Rubber)
 TOC carbono orgánico total (de Total Organic Carbon)
 TWA promedio de la concentración respecto al tiempo (de Time-Weighted Average)
 UAE extracción asistida con ultrasonidos (de Ultrasound Assisted Extraction)
 UNEP Programa Medioambiental de las Naciones Unidas (de United Nations Environment Programme)
 USEPA Agencia de Protección Ambiental de Estados Unidos (de United States Environmental Protection Agency)
 WFD Directiva Marco del Agua (de Water Framework Directive)
 WHO Organización Mundial de la Salud (de World Health Organization)
 ww peso fresco (de Wet Weight)
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 1.1. Problemática de la contaminación ambiental
 Hace ya más de cincuenta años que Rachel Carson auguraba la llegada de una “Primavera silen-ciosa” (Carson, 1962) como consecuencia del daño que el dicloro difenil tricloroetano (DDT), hasta entonces considerado pesticida milagro, estaba provocando sobre las poblaciones de aves. Se encendía así la alarma pública sobre los efectos colaterales que el uso extensivo de determina-das sustancias antropogénicas podía tener sobre la salud humana y medioambiental. Seis años después, el uso de este pesticida comenzaba a prohibirse en muchos países (Cieleszky & Soós, 1975). Hoy, cuando todavía tenemos que lidiar con el DDT que en aquel momento se diseminó por todo el mundo, nuevas voces de alarma anuncian una primavera sin flores causada por pesti-cidas de nueva generación como los neonicotinoides (Henry et al., 2012). La polémica generada en torno al libro de Carson y la posterior prohibición del DDT es sólo un ejemplo –aunque, seguramente, el más representativo-- de la controversia entre beneficios y costes que había de acompañar al crecimiento industrial y del estado de bienestar de las últimas décadas. Muchas de las sustancias químicas que hemos desarrollado para defendernos de enfermedades, incrementar la producción agrícola y ganadera y mejorar nuestra calidad de vida son en sí mismas una amena-za para la salud medioambiental y, finalmente, para la salud humana. Si bien nuestra capacidad para comprender los efectos dañinos de los contaminantes y detectar su presencia ha aumentado mucho desde que la contaminación ambiental comenzó a ser un tema de investigación en los años sesenta y setenta, nuestra capacidad para sintetizar sustancias nuevas no le ha ido a la zaga. No sólo la cantidad y la diversidad de sustancias introducidas en el ambiente se ha incrementado significativamente, sino también la dispersión de las fuentes de contaminación —tal es el caso de la entrada de sustancias derivadas de actividades de consumo doméstico (Daughton, 2004)—. Podría decirse, pues, que el riesgo químico derivado de la actividad humana no se ha eliminado, sino que simplemente ha cambiado.
 Por otra parte, teniendo en cuenta que el 70% de la superficie del planeta es agua y que gran parte de la vida humana está ligada a su uso, no es de extrañar que buena parte de esos xenobióti-cos termine en los sistemas acuáticos, ya sea a través de rutas directas cuando el hombre convierte las aguas usadas en vehículo de eliminación (p. ej. las descargas o vertidos en ríos y mares) o vía rutas indirectas (p. ej., la percolación de vertidos a través del suelo o la deposición atmosférica de los contaminantes transportados por el aire). La contaminación creciente de las masas de agua es uno de los problemas ambientales clave a que se enfrenta la humanidad. Son obvias las limi-taciones que esta contaminación supone para la obtención de agua potable y que se suman a la escasez provocada por el cambio climático y la creciente desertización del planeta. Pero además, a ellas hay que añadir los riesgos para la salud a que dan lugar otras rutas de exposición a los contaminantes acuáticos, especialmente la contaminación de fuentes de comida como el pescado o los productos agrícolas.
 Así las cosas, uno de los mayores retos de la química del siglo XXI, si no el principal, es encontrar la sostenibilidad entre los beneficios y los riesgos sobre la salud humana y medioam-biental del uso de sustancias químicas. Dentro de este marco, gestionar el ciclo del agua de una manera sustentable es esencial. Ahora bien, establecer los límites de esos riesgos requiere cono-cerlos. Discernir cuándo la presencia de contaminantes implica un peligro inaceptable y qué debería recibir la mayor prioridad se ha convertido en una tarea clave a fin de alcanzar ese reto.
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 Para ello, se requieren herramientas de vigilancia de los contaminantes en el medio ambiente que proporcionen medidas fácilmente interpretables en términos de riesgo. Esta necesidad ha sido el punto de partida para el trabajo presentado en esta tesis.
 1.2. Distribución, exposición y biodisponibilidad
 La definición de contaminantes prioritarios o de situaciones que deben someterse a vigilancia se basan en cálculos que tratan de cuantificar el riesgo que la presencia de un producto químico en el medio ambiente puede suponer para el ecosistema y, en última instancia, para la salud humana (Guillén et al., 2012). Este efecto dañino potencial que un determinado contaminante tiene en una situación dada surge de la combinación de dos factores: sus propiedades tóxicas y la exposición ambiental al mismo. El riesgo se calcula, por tanto, a partir de la comparación entre ambos componentes (Arnot & Mackay, 2008) e implica una serie de procedimientos mediante los cuales se les pueda asignar un valor, ya sea con mediciones experimentales o bien mediante modelos predictivos cuando lo primero no es posible. En el caso del riesgo ecotoxicológico de sustancias químicas, la determinación de la exposición supone conocer las concentraciones es-peradas en todos los compartimentos ambientales relevantes (agua, suelo, sedimento, aire) y la determinación de los efectos consiste en determinar las dosis y las concentraciones ambientales que parecen no producir daños sobre el ecosistema en consideración (Figura 1).
 Cálculos de Riesgo
 Índices de Prioridad
 Legislación
 Exposición (concentraciones ambientales) Efectos (dosis/respuesta)
 Medidas experimentales Modelos(equilibrio o cinéticos)
 Experimentosin vivo/ in vitro
 Modelos (estructura-actividad)
 Figura 1. Etapas en el proceso de evaluación del riesgo ambiental que lleva a la priorización de productos químicos
 1.2.1. Distribución de los contaminantes en el medio acuático
 Para que una sustancia con propiedades tóxicas pueda causar un daño es necesario que pueda llegar a algún sitio donde sea capaz de provocar una respuesta biológica. Por tanto, ha de poder ser asimilada por un organismo vivo. La exposición, que suele expresarse en términos de concen-tración, no depende solo de la cantidad de contaminante liberada al medio, sino de cómo este se distribuye espacial y temporalmente entre los distintos compartimentos que lo conforman y que, en definitiva, van a determinar qué cantidad de ese compuesto es accesible a los organismos vivos.
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 Una vez que alcanzan el medio acuático, los contaminantes pueden verse sometidos a distin-tos procesos que vienen determinados tanto por las propiedades físico-químicas y reactividad de la propia molécula, como por la naturaleza y características del ambiente abiótico en el que se encuentra y las de los seres vivos que puedan entrar en contacto con él (Katsoyiannis & Sama-ra, 2007; Valsaraj & Thibodeaux, 2010). A su vez, todos estos procesos van a dar lugar a un determinado perfil de distribución entre los distintos compartimentos ambientales. Por ello, la posibilidad de que se den unos u otros fenómenos debe ser considerada para la determinación de las rutas de exposición que pueden llevar a una determinada sustancia a alcanzar un lugar de respuesta biológica y ejercer algún tipo de efecto o acumularse. La Figura 2 muestra de manera esquemática los principales procesos que pueden llevar a un contaminante hasta donde pueda ejercer un efecto en un ser vivo: el intercambio de un producto químico entre las partículas y la fase disuelta del medio (A), el transporte de la sustancia hasta que entra en contacto con un ser vivo (B), su asimilación a través de una membrana celular (C), la circulación una vez dentro del organismo hasta un lugar donde pueda ejercer un efecto tóxico (D) y la ingesta por parte de organismos de nivel trófico superior (E).
 Figura 2. Procesos que pueden llevar a una determinada sustancia presente en el ambiente a alcanzar el sitio de respuesta biológica (modificada de NRC, 2003).
 Contaminante disuelto
 Contaminante asociado a partículas
 Contaminante absorbido en el organismo
 Contaminante absorbido en la presa
 Contaminante absorbido en el depredador
 Sitio de respuesta biológica
 Membrana biológica
 AInteracciones del contaminante entre fases
 CPaso a través de la membrana biológica
 DCirculación interna, acumulación y efectos tóxicos
 BTransporte hasta el organismo
 ADC
 E1
 E2
 B
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 1.2.1.1. Interacciones entre el contaminante y los sólidos del medio
 En el medio acuático existe una variedad de sólidos provenientes tanto de la erosión de material geológico como de procesos biológicos que, dependiendo de su masa y del hidrodinamismo imperante, se mantienen como materia particulada en suspensión (SPM, de suspended particu-lated matter) o ceden a la gravedad, de manera que terminan depositándose y forman el lecho de sedimento. El lecho está completamente saturado con agua intersticial o agua de poro, que forma cerca del 50% de su volumen (Ingersoll, 1995). Así, tanto en la columna de agua como en el sedimento se puede hablar de una fase disuelta y una fase particulada, incluyendo en esta última a la fase coloidal (partículas menores de 1 µm, que no llegan a depositarse por gravedad) (Burgess, 2012). El agua en movimiento transporta la materia particulada, llevando más lejos las partículas más finas y ligeras y dando lugar a patrones de sedimentación característicos de la naturaleza de la masa de agua (Mudroch & MacKnight, 1994). Generalmente, la capa superior del sedimento, hasta unos diez centímetros, es biológicamente activa y actúa como un hábitat para microbios y organismos más complejos que viven y se alimentan del fondo (Rand, 1995).
 En este escenario, los contaminantes se distribuyen entre la fase disuelta y la fase particula-da en función de las interacciones físicas y químicas que tengan lugar (etapa A en la Figura 2). En el caso de los contaminantes orgánicos, es generalmente reconocido que esta partición está controlada en gran medida por la interacción del compuesto con la materia orgánica (OM, de organic matter). Los compuestos no iónicos hidrofóbicos tienden a unirse a las partes aromáticas y los microporos hidrofóbicos de la materia orgánica que haya en el ambiente, ya sea disuelta (DOM, de dissolved organic matter), particulada o sedimentaria (POM o SOM, de particulate organic matter y sedimentary organic mater, respectivamente). Por ello, su distribución entre las fases acuosa y particulada está directamente relacionada con el contenido de carbono orgánico en cada una de ellas (Gobas, 1994; NRC, 2003; Ehlers & Loibner, 2006).
 Aunque la materia orgánica está presente en todos los sistemas acuáticos naturales, su con-centración varía enormemente de un lugar a otro dependiendo de la geoquímica, la época del año, el tipo de agua, etc. (Akkanen & Kukkonen, 2001). Se forma principalmente a partir de material detrítico de plantas y animales o de sus productos de degradación, incluyendo biopo-límeros parcialmente degradados o reconstituidos, lipoproteínas, aminoácidos, lípidos y sustan-cias húmicas. Los contaminantes se asocian con esta fase amorfa por un proceso de absorción lineal o “partición en solvente” (Chiou et al., 1983). La extensión de este comportamiento se ha descrito como un equilibrio producto de dos parámetros: el contenido de carbono orgánico del sedimento y un coeficiente de partición con el carbono orgánico o con la materia orgánica (Koc o Kom, respectivamente), esencialmente constante para muchos sedimentos y suelos (Schwar-zenbach, 1993) y específico del compuesto (ver Figura 6). Así, para unos compuestos poco pola-res, el Koc puede ser correlacionado con las propiedades fisicoquímicas de la molécula, como con el coeficiente de partición octanol-agua (Kow) o con la inversa de la solubilidad en agua (p. ej., Karickhoff & Morris, (1985)).
 Sin embargo, además de esa fase amorfa, suele existir también una fase compuesta por mate-ria orgánica que ha sufrido alteración geológica y térmica dando lugar a formas más condensadas. Estos materiales, que generalmente se refieren como “geosorbentes carbonosos” (CG, de carbo-naceous geosorbents), incluyen formas tales como carbón, querógeno, hollín, carbón vegetal y
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 carbono negro (BC, de black carbon). En general, son formas más estructuradas, con una mayor relación H/O y una mayor aromaticidad y presentan un comportamiento de sorción no lineal, con coeficientes Koc de 50 a 250 veces mayores que que los correspondientes observados típica-mente para la partición con materia orgánica amorfa (Karickhoff et al., 1979; Grathwohl, 1990; Xing & Pignatello, 1997; Bucheli & Gustafsson, 2000; Jonker & Koelmans, 2002; Pehkonen et al., 2010). Así, aunque las sustancias húmicas suelen ser la forma dominante de material carbo-noso en suelos y sedimentos modernos, tienen mucha menor capacidad de sorción de los conta-minantes orgánicos que las formas de carbono condensadas, que parecen dominar la retención de los estos compuestos en algunos sistemas (Chiou et al., 2000; Karapanagioti et al., 2000).
 Para explicar estas dos funcionalidades empíricas que contribuyen a la retención total de los compuestos por parte de la materia orgánica se han propuesto modelos de dos dominios, que dividen conceptualmente el material carbonoso en una fase de sorción de equilibrio y una fase de no-equilibrio, aunque los mecanismos subyacentes y los modelos específicos continúan siendo objeto de debate (Allen-King et al., 2002) (Figura 3).
 Figura 3. Modelo conceptual de los dominios de geosorbentes en el medio acuático.
 Dependiendo de las propiedades del compuesto y de las condiciones ambientales como la temperatura, la humedad, el pH y la dureza del agua, y en función de los cambios que se produz-can en ellas, puede haber un intercambio significativo entre las fases disuelta y particulada (Akka-nen & Kukkonen, 2001). De esta manera, en función de la fuerza de las uniones que se establez-can, se pueden distinguir tres fracciones entre las que una sustancia química se distribuye en el medio acuático: una fracción libremente disuelta, una fracción unida reversiblemente a DOM o POM, que, con mayor o menor facilidad, puede desorberse bajo ciertas condiciones ambientales y una fracción resistente unida irreversiblemente a POM (probablemente asociada a CG). Los estudios de desorción han permitido comprobar que la magnitud de cada una de estas fracciones es muy variable entre sedimentos y para cada contaminante. Además, se ha podido observar que la importancia de las fracciones de asociación irreversible o casi irreversible se hace mayor con el tiempo, efecto al que se suele llamar envejecimiento o ageing (Figura 4). Este aumento no es lineal sino que puede ocurrir que ya en los primeros días se forme una fracción de desorción lenta importante y que durante el tiempo posterior de contacto entre contaminante y sedimento no aumente mucho (Kan et al., 1994; Semple et al., 2004; Reichenberg & Mayer, 2006).
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 Figura 4. Cambios en la distribución de los compuestos orgánicos con el tiempo de contacto entre compuesto y sedimento (modifica-da de Semple et al., 2003).
 En cualquier caso, la distribución de los contaminantes entre esas fracciones depende tam-bién de sus propiedades físico-químicas, como la polaridad y la lipofilicidad, lo que es expresado, p. ej., por los valores del Koc o el coeficiente de partición octanol-agua (Kow). En general, se asu-me que una mayor lipofilia favorece la sorción de los compuestos a la materia orgánica (Chin et al., 1990). No obstante, cuando se comparan productos de diferentes clases químicas, hay otras propiedades que entran en juego. Así, p. ej., parece que la interacción con la DOM de los com-puestos halogenados, tales como los bifenilos policlorados (PCB, de Polychlorinated Biphenyls), es menor y más débil que la de los hidrocarburos aromáticos policíclicos (PAH, de Polyaromatic Hydrocarbons) de menor lipofilia, al tiempo que la posición de los átomos de cloro en los PCB también juega un papel importante en la retención y la biodisponibilidad (Uhle et al., 1999).
 1.2.1.2. Transporte hacia el receptor
 Ya sea disueltos o asociados a partículas, generalmente, en el medio acuático los contaminantes se ven sometidos a distintos procesos de transporte antes de entrar en contacto con un receptor biológico (etapa B en la Figura 2). Ambos tipos de transporte pueden llevar contaminantes a la proximidad de receptores potenciales o bien alejarlos por lo que ambos constituyen un compo-nente importante de la biodisponibilidad del que depende en gran medida la exposición de los organismos.
 No obstante, la fuerte tendencia de los contaminantes hidrófobicos a acumularse en mate-riales particulados hace que el destino de esos contaminantes esté estrechamente relacionado con el transporte de sedimento (Schwarzbauer, 2006). El compuesto unido a particulas o el incor-porado a la materia biológica en la columna de agua, con el tiempo y en función del régimen hidrológico, tiende a asentarse con ella en el fondo, llegando a ser incorporado en el sedimento, ya sea unido a material orgánico o inorgánico o disuelto en el agua intersticial. Este proceso supone una transferencia neta de contaminantes al fondo, donde pueden ser enterrados bajo capas de sedimento fresco y persistir durante décadas alejados de la biota (Doody, 2001). En un momento dado, los sedimentos pueden convertirse en fuentes secundarias de contaminación si
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 se produce una resuspensión de los contaminantes a la columna de agua, ya sea de forma natural, por perturbaciones abióticas o por la acción de organismos bentónicos (“bioturbación”) o por la actividad humana, tal como frecuentemente ocurre en la actividad de dragado (Sprovieri et al., 2007; Josefsson et al., 2010).
 1.2.1.3. Asimilación a través de la membrana celular
 Tanto los procesos de transporte de contaminantes que se acaban de comentar como el propio movimiento de un organismo pueden llevar al contacto entre ambos, ya sea externamente a través del entorno (en el caso de los animales vía contacto dérmico), o en el lumen del intestino después de la ingesta de comida, incluida la de contaminantes unidos a partículas (Knezovich et al., 1987). Salvo algunos casos en que el contaminante es capaz de ejercer un efecto tóxico sobre la propia membrana biológica que separa el citoplasma del ambiente exterior y dañar un orga-nismo simplemente entrando en contacto con él (p. ej. los agentes cáusticos o los antibióticos β-lactámicos), en general, la mayor parte de las sustancias químicas ejercen sus efectos biológicos desde dentro de las células y los organismos, por lo que necesitan atravesar esta membrana para llegar a producir algún efecto nocivo (etapa C en la Figura 2).
 Los mecanismos de entrada, así como los factores que pueden facilitarla o impedirla, varían dependiendo del tipo de organismo receptor. Como norma general, el contaminante ha de estar disuelto para que se produzca la absorción a través de la membrana. Desde hace años se sabe que la capacidad de los seres vivos para asimilar un compuesto químico es mucho mayor cuando éste está libremente disuelto y, por tanto, la unión de los contaminantes a la materia orgánica disuel-ta o particulada presente en las aguas ambientales usualmente los hace menos biodegradables y también menos tóxicos para la biota (Ogram et al., 1985). No obstante, por lo general, al menos una parte de la sustancia química unida a la materia orgánica sólida o disuelta también puede ser asimilada. Muchas veces los propios organismos pueden intervenir favoreciendo la desorción, como en el caso de la ingestión de partículas de sedimento, sobre las que actúan los fluidos del tracto digestivo (Voparil & Mayer, 2000).
 1.2.1.4. Acumulación y Efectos
 Una vez que se hallan dentro de un organismo, los compuestos pueden interaccionar con uno o más constituyentes celulares y alterar la funcionalidad biológica causando un efecto tóxico (etapa D en la Figura 2). La magnitud y la naturaleza de este efecto es determinada en parte por la forma y concentración en que el contaminante alcanza el receptor sensible al mismo. Si la concentración del compuesto en el sitio activo es demasiado baja, o si el compuesto ha sido transformado en una forma que ya no puede interaccionar con el objetivo, no se observará ningún impacto. Por otra parte, la exposición puede llevar a alcanzar concentraciones suficiente-mente altas como para ser letales. Uno de los mecanismos mediante los cuales los contaminantes orgánicos pueden llegar a causar efectos adversos que han acaparado más atención en la última década es la disrupción endocrina, por el riesgo que supone incluso a bajas concentraciones (Petrovic et al., 2004; Petrovic et al., 2013; Sosa-Ferrera et al., 2013). La exposición a sustancias
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 químicas con capacidad de alterar el funcionamiento normal del sistema hormonal en animales se ha ligado al incremento de determinados tipos de neoplasias, malformaciones y disfunciones del aparato reproductor, algunas formas de neurotoxicidad y a fallos de la respuesta inmune (Diamanti-Kandarakis et al., 2009).
 No obstante, el destino de una sustancia química en el organismo puede ser complejo. Los propios organismos pueden transformar el compuesto químico en metabolitos que pueden ser más o menos dañinos que la molécula original, almacenarlo en tejidos o simplemente excretar-lo. De manera predominante, los contaminantes orgánicos hidrofóbicos son acumulados en las reservas lipídicas de los organismos llegando a alcanzar concentraciones mucho mayores que las concentraciones en el ambiente, tanto cuando el compuesto es absorbido directamente desde el agua circundante a través de la piel y la pared del cuerpo (“bioconcentración”) como cuando se toma a partir de los alimentos o el agua ingerida a través de la paredes del tracto digestivo (se ha-bla entonces de “bioacumulación”). Además, a medida que se asciende en la cadena alimentaria, la concentración interna de contaminante se multiplica en cada nivel trófico sucesivo (“biomag-nificación”) (etapa E en la Figura 2). La acumulación de los contaminantes hidrofóbicos en la cadena trófica acuática contribuye, por tanto, a los efectos adversos tanto en los organismos acuá-ticos como en sus depredadores. La Figura 5 muestra un ejemplo de biomagnificación del DDT en la cadena trófica del lago Kariba, Zimbabwe, donde este pesticida es utilizado para el control de la mosca tsetse. De las concentraciones mostradas para cada compartimento se desprende una importante bioconcentración desde el agua y, en menor grado, desde el sedimento, así como la existencia de biomagnificación de herbívoros a carnívoros superiores (Berg et al., 1992).
 Estos procesos se han modelado utilizando coeficientes que describen la capacidad de acu-mulación de un determinado contaminante por parte de un ser vivo. Así, el factor de biocon-centración (BCF, de bioconcentration factor) equivale a la relación en estado estacionario entre las concentraciones del compuesto en un organismo y en el medio circundante y el factor de bioacumulación (BAF, de bioaccumulation factor) relaciona la concentración del compuesto en el organismo y en su comida. No obstante, cuando se utilizan medidas de concentraciones para calcular estos coeficientes, no es posible diferenciar entre rutas de exposición y, por tanto, cubren tanto la bioconcentración como la bioacumulación, en el caso de que ambas ocurran. Para los compuestos orgánicos lipofílicos, con tendencia a acumularse tanto en biota como en sedimen-tos, se suele hablar también del factor de acumulación biota-sedimento (BSAF, de biota-sediment accumulation factor), que generalmente se normaliza al contenido lipídico del organismo y el contenido de carbono orgánico del sedimento, más comparable entre diferentes sedimentos, especies y condiciones. Por último, el factor de biomagnificación o BMF (de biomagnification factor) describe la relación entre la concentración del organismo y la de su antecesor en la cadena trófica del que se alimenta.
 Los modelos de equilibrio como la teoría de partición en el equilibrio (Di Toro et al., 1991) utilizan estos factores para modelar la distribución de contaminantes en el medio y permiten predecir la acumulación biológica a partir de la concentración en el sedimento o el agua (Figura 6). Sin embargo, a medida que se ha ido viendo la importancia de los procesos de no equilibrio han comenzado a tomar relevancia los modelados cinéticos. Como se comentó en el apartado 1.2.1.1, la presencia de distintas fracciones dentro de la materia orgánica presente en el ambiente y el carácter dual de la desorción de los contaminantes unidos a ella hace que los procedimientos
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 de normalización simples al contenido en carbono orgánico no sean suficientes para describir la retención de los contaminantes por parte de las fases sólidas como el sedimento (Pignatello & Xing, 1996; La Guardia et al., 2012). Factores tales como el contenido o el tipo de carbono orgánico, la temperatura, la concentración del contaminante, su polaridad o el tiempo de en-vejecimiento del contaminante en el sedimento influyen en su distribución entre las distintas fracciones de la materia particulada y, por tanto, la bioacumulación y la toxicidad.
 Figura 5. Biomagnificación del DDT en la cadena trófica del lago Kariba, Zimbabwe (datos obtenidos de Berg et al., 1992).
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 Figura 6. Equilibrio entre el sedimento, el agua y los organismos con la consideración de distintos compartimentos de desorción dentro del sedimento, partición entre el sedimento y el agua (Koc) y bioconcentración (BCF)
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 1.2.1.5. Transformación
 Además de los procesos esquematizados en la Figura 2, hay que tener en cuenta que a lo largo de todo el camino desde su llegada al medio hasta alcanzar un sitio de respuesta biológica en un ani-mal o una planta determinado, los contaminantes pueden sufrir una transformación de su forma química por medio de varios fenómenos químicos y bioquímicos que pueden afectar a su biodis-ponibilidad y su toxicidad. Estos incluyen tanto las reacciones provocadas por la interacción con el medio abiótico (oxidación-reducción, hidrólisis, reacciones ácido-base, transformación fotoquími-ca), como las provocadas por los seres vivos, sea biotransformación por parte de microorganismos o la transformación metabólica en organismos superiores. La posibilidad de que se den estos procesos difiere según el contaminante esté en forma disuelta o asociado a partículas.
 1.2.2. Exposición y biodisponibilidad
 La forma y concentración con que el compuesto llega finalmente al lugar donde es activo y por tanto, la magnitud de sus efectos, depende, por una parte, de todos los procesos que hemos comentado anteriormente y que determinan la exposición –interacción con sólidos, transporte, transformación, entrada— y, por otra, de los procesos a que pueda verse sometida la molécula de contaminante dentro del organismo una vez que ha conseguido entrar.
 El término “biodisponibilidad”, utilizado anteriormente en otros ámbitos científicos como farmacología, toxicología, agronomía o nutrición e introducido en el campo de la química am-biental en las últimas dos décadas, está íntimamente relacionado con la exposición y suele referir-se a la facilidad con que un contaminante puede llegar a ser asimilado por un ser vivo. Por tanto, este concepto, que en otras disciplinas hace referencia a las tasas de absorción o asimilación de una determinada sustancia dentro las células o el cuerpo de organismos vivos, implica aquí, ade-más de la absorción, cuestiones contextuales tales como la solubilidad, la transferencia de masa, la movilidad y la reactividad, que determinan la exposición real a dicho contaminante. Esta idea queda recogida en un informe elaborado en 2003 por un comité de expertos en biodisponibili-dad de contaminantes en suelos y sedimentos a petición del Consejo Nacional de Investigaciones de Estados Unidos (NRC, de National Research Council), que se ha convertido en un texto de referencia sobre la materia (NRC, 2003). En él se definen de manera general como “procesos de biodisponibilidad” todas las interacciones físicas, químicas y biológicas individuales que modifi-can y determinan la exposición de plantas y animales a los productos químicos asociados a suelos y sedimentos, que incluyen las etapas de A a C de la Figura 2.
 La interacción con la materia orgánica y la distribución entre las fases disuelta y particulada es quizá el fenómeno más influyente sobre la exposición ambiental a los contaminantes en el medio acuático, ya que, como se ha visto el el apartado anterior (1.1.1), condiciona todos los demás procesos que el contaminante puede llegar a experimentar, como el transporte o la degra-dación y, por tanto, gobierna su destino final. Este paso suele ser uno de los factores limitantes en la cadena de procesos esquematizada en la Figura 2, por lo que la DOM y la POM tienen un papel clave en el control de la biodisponibilidad de los contaminantes y con frecuencia la solu-bilidad se asume como un predictor de la biodisponibilidad. En unas condiciones ambientales dadas, la fracción de un producto químico orgánico que está disuelta libremente en el agua, a
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 diferencia del que está unido a la materia disuelta o sólida, es la que está disponible de una ma-nera más inmediata para la partición con la biota tanto a partir de agua ingerida como a través de las superficies exteriores de los organismos, por lo que, a menudo, se considera biodisponible. Por otro lado, la fracción de contaminante asociada a la materia orgánica de forma reversible puede llegar a ser disponible para la biota bajo ciertas condiciones ambientales (potencialmente biodisponible). La fuerza de la asociación determinará en qué grado estas interacciones pueden deshacerse, aumentando la biodisponibilidad del contaminante. En cambio, la fracción de un contaminante unida irreversiblemente no estará disponible para la biota bajo ninguna condición ambiental y, por tanto, tiene una importancia mucho menor a la hora de evaluar el riesgo. Una mayor proporción de estas dos últimas fracciones se ve reflejada, p. ej., en una menor biodegra-dación microbiana de los contaminantes y un mayor BSAF.
 Por otra parte, los fenómenos que llevan a alcanzar el lugar de la respuesta una vez que el contaminante se ha absorbido (etapas D y E en la Figura 2) son independientes del medio abiótico que rodea al ser vivo y no determinan qué parte del contaminante en el medio está disponible, por lo que no son considerados procesos de biodisponibilidad per se (NRC, 2003) o se encuadran como biodisponibilidad toxicológica, distinguiéndolos de la disponibilidad o la biodisponibilidad ambiental (Lanno et al., 2004; Harmsen, 2007; Standardization, 2008). No obstante, la bioacumulación contribuye a los efectos adversos tanto en los propios organismos como en sus depredadores. Por ello, ha de tenerse en cuenta a la hora de calcular la exposición de los organismos superiores en la cadena trófica y, por tanto, constituye de hecho un proceso de biodisponibilidad en estos niveles. Además, los efectos de la exposición a contaminantes, ya sea acumulación u otros, son indicadores de la biodisponibilidad del contaminante en el medio, puesto que dependen de ella y, en cualquier caso, la consideración de esos procesos “internos” es crítica para un entendimiento global de las consecuencias sobre la salud de la exposición a contaminantes ambientales.
 Los distintos enfoques y terminologías asociadas al concepto de biodisponibilidad en el ám-bito de la contaminación ambiental serán explicados en detalle al referirnos a los métodos para su estimación en el apartado 1.4.1.2.
 1.3. Priorización de los contaminantes ambientales
 Como se comentó al comienzo de esta memoria, el aumento en la producción y uso de sustan-cias químicas que ha acompañado --muchas veces sin restricciones-- al desarrollo industrial y al estado de bienestar ha incrementado enormemente la cantidad de sustancias antropogénicas liberadas al ambiente hasta el punto de que su presencia es virtualmente ubicua hoy en día. El universo de sustancias químicas a que están expuestos los seres vivos es mayor y más diverso cada día y muchos de esos xenobióticos pueden dar lugar a efectos indeseados sobre los seres vivos.
 Históricamente, la preocupación por el impacto ambiental de la contaminación química se ha centrado en ciertos metales y contaminantes orgánicos considerados “prioritarios”. Los com-puestos más persistentes y tóxicos, en su mayoría pesticidas o productos químicos industriales de gran volumen, han sido regulados y su producción y uso han sido eliminados gradualmente. Sin embargo, precisamente debido a esa persistencia, esos contaminantes se encuentran aún
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 hoy en el ambiente en concentraciones importantes (Bodin et al., 2014). Además, algunos de ellos, como los PCB, siguen entrando en el medio ambiente, aun después de su prohibición, procedentes del deshecho de productos en los que se utilizaban estos compuestos en el pasado. En contextos normativos como la Directiva Marco del Agua (WFD, del anglosajón Water Fra-mework Directive) y la Directiva Marco sobre la Estrategia Marina (MSFD, Marine Strategy Fra-mework Directive) (EEA, 2011; ESF, 2011) se habla de contaminantes históricos o “heredados” (legacy contaminants). Por otra parte, en países en vías de desarrollo, los pesticidas organoclorados (p. ej., el lindano, el DDT, el heptacloro o el clordano) siguen utilizándose en el control de ar-trópodos de importancia veterinaria o médica e incluso son empleados todavía en las prácticas agrícolas. Dentro de los contaminantes orgánicos más estudiados y de presencia más habitual, se pueden nombrar los pesticidas organoclorados (OCP, de organochlorinated pesticides, los bife-nilos policlorados (PCB, de polychlorinated biphenyls) y polibromados (PBB, de polybrominated biphenyls), las dioxinas y dibenzofuranos (PCDD, de polychlorinated dibenzo-p-dioxins y PCDF, de polychlorinated dibenzofurans), los hidrocarburos aromáticos policíclicos (PAH, de polyaroma-tic hydrocarbons), los insecticidas organofosforados (clorpirifos, metilparatión y diazinón, entre otros) y piretroides y los herbicidas aromáticos (como el paraquat o la atrazina).
 En cualquier caso, esos compuestos constituyen tan solo una parte muy pequeña del univer-so de xenobióticos a que los organismos pueden verse expuestos. Continuamente se sintetizan nuevas sustancias y --aunque la preocupación por los efectos perjudiciales de los contaminan-tes y las prohibiciones que ya desde hace décadas existen a nivel local para algunos de ellos ha generado una tendencia hacia el uso de productos pretendidamente menos dañinos—muchas de ellas siguen teniendo efectos perjudiciales. Además, con el tiempo, el desarrollo de la instru-mentación analítica y la disminución de los límites de detección (LOD, de Limit of Detection) por una parte, y el conocimiento creciente sobre sus efectos toxicológicos por otra, ha atraído la atención sobre compuestos cuya presencia o importancia no había sido reconocida hasta ahora, manteniéndolos al margen de programas de vigilancia y regulaciones. Algunos ejemplos de con-taminantes reconocidos más recientemente, y a los que se suele hacer referencia como “compues-tos de interés emergente” o “compuestos emergentes” (CEC, de chemicals of emerging concern), tienen un origen en multitud de productos de consumo. Entre ellos se incluyen fármacos, drogas recreativas o de abuso y sus metabolitos, productos de cuidado personal (PCPP, de pharmaceu-ticals and personal-care products), retardantes de llama (FR, de flame retardants) bromados y or-ganofosforados, compuestos perfluorados (PFC, de perfluorinated compounds), así como muchos pesticidas polares junto con sus productos de transformación (Petrovic et al., 2004; Farré et al., 2008; Söderström et al., 2009; Eggen et al., 2010; Richardson & Ternes, 2014).
 En conjunto, los contaminantes orgánicos “históricos” y “emergentes” abarcan un rango de propiedades físico-químicas y de persistencia en el ambiente muy amplio. Algunos son degrada-dos o transformados en formas no tóxicas o menos tóxicas, de manera que sus posibles efectos adversos se ven atenuados de manera natural (Thornton et al., 2001). Sin embargo, muchos persisten en el ecosistema por largos periodos de tiempo y se acumulan en los seres vivos. Los contaminantes orgánicos persistentes (POP, de persistent organic pollutants), tienen una particu-lar combinación de propiedades físicas y químicas que los hacen poco degradables y hacen que, una vez que han sido liberados en el medio ambiente, permanezcan intactos durante periodos excepcionalmente largos —meses e incluso años—. Esto en ocasiones les permite ser transporta-
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 dos largas distancias por aire y agua y ser distribuidos por todo el globo, incluso en áreas remotas lejos de la fuente original de aplicación (Wania & Mackay, 1996). Además, estos compuestos entran en la cadena trófica por bioconcentración y bioacumulación y se biomagnifican en cada nivel trófico, lo que ejerce un efecto en cascada sobre la amplia diversidad biológica acuática y terrestre, incluyendo el ser humano. La toxicidad sutil y a largo plazo que presentan estos con-taminantes y su acumulación en los tejidos grasos de los organismos vivos es motivo de especial preocupación, ya que incluso cuando las concentraciones ambientales son bajas pueden causar daños en el sistema nervioso, enfermedades del sistema inmunológico, desórdenes reproductivos o de desarrollo o cánceres (Fuerhacker, 2009; Diamanti-Kandarakis et al., 2009).
 De hecho, junto con la toxicidad, las características de persistencia y bioacumulación han sido las que tradicionalmente más han preocupado a la comunidad científica por su impacto potencial a gran escala, tanto geográfica como temporal. Tanto es así que constituyen los prin-cipales criterios de priorización de contaminantes incluso cuando no se tiene un conocimiento completo de sus propiedades tóxicas, aplicando el principio de precaución (Gouin, 2010). La historia nos ha enseñado que las sustancias con estas propiedades podrían dar lugar a efectos no-civos que son difíciles de detectar y que, una vez detectados, su presencia puede estar tan exten-dida en la sociedad y en el medio ambiente que es muy complicado, si no imposible, eliminarla.
 La Convención de Estocolmo, adoptada en 2001 bajo el Programa Medioambiental de las Naciones Unidas (UNEP, de United Nations Environment Programme) y ratificada en 2004 por 146 países, entre los que se encuentra España, persigue eliminar o minimizar globalmente la producción —ya sea intencionada o inintencionada— y el uso de una lista inicial de doce con-taminantes prioritarios conocida como “docena sucia” a la que se han ido añadiendo otros con-taminantes en sucesivas enmiendas (Tabla 1) (UNEP, 1995; UNEP, 2001; UNEP, 2009; UNEP, 2013). Dicha convención contiene criterios de clasificación o valores orientativos para identificar potenciales POP que se centran en la persistencia, la bioacumulación y el potencial de ser trans-portados largas distancias. En ella, la toxicidad no es descrita por criterios de corte definidos, sino que más bien se trata como motivo de preocupación, o como ‘’datos de toxicidad o ecotoxicidad que indiquen el potencial de daño para la salud humana o para el medio ambiente”. Otras legis-laciones incluyen criterios de toxicidad claros para las sustancias persistentes, bioaccumulables y tóxicas (PBT, de Persistent, Bioaccumulative and Toxic), como es el caso de la Ley de Control de Sustancias Tóxicas de Estados Unidos (TSCA, de Toxic Substances Control Act) en vigor desde 1976, la Convención para la Protección del Medio Ambiente Marino del Atlántico del Nordeste o Convención OSPAR (su origen está en la fusión de las Convenciones de Oslo y Paris) de 1998, la Ley Canadiense de Protección Ambiental (CEPA, de Canadian Environmental Protection Act) de 1999, la Directiva Marco del Agua (WFD) de 2000 o el reglamento de Registro, evaluación, autorización y restricción de sustancias químicas (REACH, de Registration Evaluation Authori-zation of Chemicals) de la Unión Europea (EU, de European Union). No obstante, el REACH, con el que desde 2007 se pretende evaluar y minimizar todos los riesgos derivados de productos químicos producidos y/o usados en la EU, también introduce una categoría de sustancias muy persistentes y bioacumulables (vPvB, de very Persistent and very Bioaccumulative), con criterios de persistencia y bioacumulación más estrictos, para las que no se tiene en cuenta criterio alguno de toxicidad (Rorije et al., 2011). La Tabla 2 muestra los criterios recogidos en la Convención de Estocolmo y en el REACH para la priorización de contaminantes.
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 Tabla 2. Criterios de inclusión para la identificación de productos químicos como persistentes, bioacumulativos y tóxicos (PBT), muy persistentes y muy bioacumulativos (vPvB), o contaminantes orgánicos persistentes (POP) (UNEP, 2001; EU, 2006)
 PBT vPvB POP
 Persistencia - Aguas marinas: vida media > 60 d- Aguas fluviales o de estuario: vida media > 40 d- Sedimentos marinos: vida media > 180 d- Sedimentos fluviales o de estuario: vida media > 120 d- Suelo: vida media > 120 d
 - Aguas marinas, fluviales o de estuario: vida media > 60 d- Sedimentos marinos, fluviales o de estuario: vida media > 180 d- Suelo: vida media > 180 d (suelo)
 - Agua: vida media > 60 d- Sedimento: vida media > 180 d.
 Bioacumulación BCF > 2000 BCF > 5000 Alguno de los siguientes:- BCF o BAF (especies acuáticas) > 5000- LogKow > 5,- Evidencia de que hay otros motivos de preocupación (bioacumulación alta en otras especies no-objetivo, toxicidad o ecotoxicidad altas).
 Toxicidad Alguno de los siguientes:- NOEC (organismos marinos y de agua dulce, a largo plazo) <0.01 mg/L- Carcinogénico (categoría 1 ó 2)- Mutagénico (categoría 1 ó 2)- Tóxico para la reproducción (categoría 1, 2 ó 3) - Otra evidencia de toxicidad crónica.
 Ninguno Ninguno
 Potencial para el transporte a largas distancias
 Ninguno Ninguno Alguno de los siguientes:- Niveles medidos del producto químico en sitios distantes de la fuente de liberación que puedan ser motivo de preocupación- Datos de vigilancia que muestren que el transporte a larga distancia del producto químico en el medio ambiente, con potencial para la transferencia a un medio receptor, puede haber ocurrido por medio del aire, agua o especies migratorias- Propiedades del destino en el medio ambiente y/o resultados de modelos que demuestren que el producto quí-mico tiene un potencial de transporte a larga distancia en el medio ambiente por aire, agua o especies migratorias, con potencial de transferencia a un medio receptor en sitios distantes de las fuentes de su liberación.
 Kow: coeficiente de partición octanol-agua; BCF: factor de bioconcentración; BAF: factor de bioacumulación; NOEC: concentración sin efecto observado (de no observed effect concentration)
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 1.3.1. Contaminantes organohalogenados
 En general, las sustancias identificadas como persistentes y bioacumulativas se caracterizan por la presencia de enlaces carbono-halógeno, cuya estabilidad dificulta la degradación de la mo-lécula, y por una estructura lipofílica que les permite acumularse en los tejidos grasos de los organismos vivos y ascender en la cadena alimentaria (Neilson, 1985; Jandacek & Tso, 2001). Un grupo de xenobióticos de especial interés que cumple estas características son los contami-nantes aromáticos halogenados. De hecho, buena parte de los contaminantes “heredados” que preocupan a la comunidad científica desde hace décadas son compuestos aromáticos clorados. Muchos de ellos fueron producidos a gran escala durante un largo periodo de tiempo para ser utilizados como pesticidas (p. ej. el DDT, o el lindano) o para usos industriales (p. ej. los PCB en equipamientos eléctricos o en fluidos hidráulicos). Otros, como las PCDD y los PCDF, son generados inintencionadamente durante síntesis industriales e incineraciones. En los últimos años han tomado más relevancia sustancias aromáticas sustituidas con otros halógenos, como es el caso de compuestos bromados usados como FR, y algunos productos yodados y fluorados que son empleados en productos farmacéuticos.
 Los estudios realizados para el desarrollo de esta tesis se centraron en dos familias de conta-minantes pertenecientes a este grupo de compuestos aromáticos halogenados: el histórico pesti-cida DDT y los difeniléteres polibromados (PBDE, de Polybrominated Diphenyl Ethers), serie de compuestos utilizados como FR. En la Figura 7 se puede advertir la diferencia entre las crono-logías de ambas familias. El DDT, patentado en 1942, tuvo un uso generalizado en torno a las décadas de los 30-60 (verde en la figura) y comenzó a prohibirse a partir de 1968 (en rojo en la figura). La primera patente de PBDE como retardante de llama, en cambio, data de 1960 y no es hasta 2004 que comienzan las prohibiciones gubernamentales de su uso. La persistencia y la capacidad bioacumulativa de estos dos tipos de sustancias han propiciado su inclusión en la lista de contaminantes regulados a nivel global bajo la convención de Estocolmo. El DDT fue uno de los constituyentes de la “docena sucia” seleccionada por la UNEP en 1995 y que compuso la primera lista de contaminantes regulados en la Convención en 2001. Los PBDE, de uso crecien-te y considerados emergentes en el momento de realización del trabajo experimental de la tesis, fueron incluidos en la enmienda de 2009 (Tabla 1).
 1.3.2. El DDT
 El uso del DDT alcanzó su auge durante la II Guerra Mundial en la lucha contra enfermedades transmitidas por artrópodos como los mosquitos vectores de malaria o como los piojos, que actuaban como portadores del tifus (Wheeler, 1946) (Figura 7). La necesidad por parte de la creciente agricultura industrial de controlar las plagas producidas por insectos hizo que su uso intensivo se extendiese rápidamente. En los años setenta, cuando su persistencia, su capacidad de bioacumulación y sus efectos nocivos sobre la salud y el medioambiente se hicieron evidentes, fue prohibido en la mayoría de los países desarrollados (D’Amato et al., 2002; Thomas et al., 2008; Ricking & Schwarzbauer, 2012). Para entonces, dos millones de toneladas de este compuesto ya habían sido liberadas al ambiente y habían contaminado el agua, el suelo y el aire a nivel global (USEPA, 2010). Su presencia ubicua, heredada de treinta y cinco años de uso incontrolado,
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 DDT PBDE
 1871 Primera síntesis de mono- y dibromoBDE [Hoffmeister, 1871]
 Sintetizado por primera vez [Zeidler, 1874] 1874
 1910 Síntetis del tetrabromoBDE [Cook, 1910]
 Descubimiento de sus propriedades como pesticida [Müller, 1949] 1939
 Primera patente (Suiza) 1940
 Utilizado durante la epidemia de tifus en Nápoles 1943/44
 Primeros estudios sobre su toxicidad y acumulación en animales [Ellis, 1944] 1944
 Inicio del uso no militar y la produccion en gran escala 1945
 Detección en tejido adiposo humano [Howell, 1948] 1948
 Campaña mundial de la WHO contra la malaria. En América del Sur, África y Asia se rocía con DDT 1958
 1960 Primera patente como retardantes de llama (pentaPBDE)
 Publicación de Silent Spring [Carson-1962]. El debate se abre a la preocupación pública 1962
 1965 Inicio de su uso en la fabricación de productos comerciales
 Prohibición en Hungría 1968
 Prohibición en Suecia 1970
 Prohibición en USA y Alemania 1972
 Prohibición en España 1977 Primeros informes sobre su posible carcinogenicidad [IRDC, 1977]
 1979 Detección en muestras ambientales [DeCarlo, 1979; Andersson, 1981]
 1987 Se sugiere por primera vez su ubicuidad [Jansson, 1987]
 1989 Cese voluntario de la producción y el uso de DecaBDE en Alemania
 1990 Se detectan en tejido adiposo humano [Remers-1990]
 1990s Estudios sobre causa de disrupción endocrina
 Inclusión en la Dirty dozen de la Convención de Estocolmo 1995 La USEPA clasifica el decaBDE como posible carcinógeno humano
 1998 Se evidencia el aumento de los niveles de PBDE en leche materna de Suecia desde los años 70 [Norén, 1998]
 Restricción global con la entrada en vigor de la Convención de Estocolmo 2004 La Union Europea prohibe las mezclas pentaBDE y octaBDE
 La WHO aconseja que se retome su uso en África para rociar interiores 2006 Inclusión del decaBDE como sustancia tóxica
 en la Canadian Environmental Protection Act
 2007 Restricción del uso de DecaBDE en textiles, muebles y cables en Suecia
 2008Prohibición del uso de DecaBDE en colchones y muebles en algunos estados de USA
 Prohibición del uso del DecaBDE en electrónica en Europa
 2009 Prohibición global de las mezclas Penta- y OctaBDE (Convención de Estocolmo)
 2013 Cese de producción de DecaBDE en USA
 Uso generalizado Evidencias de riesgo ProhibiciónFigura 7. Cronología de la síntesis del DDT y los PBDE

Page 48
                        

1. Introducción general | 37
 sigue siendo objeto de atención aun ahora, cuatro décadas después de estas restricciones (From-berg et al., 2011; Glynn et al., 2011). Por otra parte, el potencial del DDT para combatir la transmisión de malaria, ha justificado que incluso la Convención de Estocolmo sobre POP, que prohibió el DDT casi mundialmente en 2004, reconozca una excepción para el uso del DDT en países en que esta enfermedad es endémica, donde la Organización Mundial de la Salud (WHO, de World Health Organization) recomienda la fumigación de las paredes interiores de las vivien-das (WHO, 1995; WHO, 2006). La continuidad de este uso, que ha salvado millones de vidas, y la eficiencia de las alternativas posibles sigue siendo hoy en día objeto de un debate muy pola-rizado (Van Den Berg, 2009; Bouwman et al., 2011). Además del uso del DDT como control de vectores infecciosos en Africa, China y Mexico (Karlsson et al., 2000), otras fuentes actuales de entrada al ambiente de este contaminante son su uso en pinturas antiincrustantes en China (Lin et al., 2009) y en la conservación del pescado seco en India (Siddique et al., 2012). Además, el dicofol, un acaricida que se sintetiza mediante la hidroxilación del DDT, ha sido producido y utilizado hasta hace poco en Europa, Asia y Norteamérica, si bien en los últimos años ha co-menzado también a ser regulado e incluso se ha propuesto su inclusión en la Convención de Estocolmo (Qiu et al., 2005; MAGRAMA, 2008; UNEP, 2013). En España, después de su res-tricción inicial en 1971, la prohibición definitiva del DDT entró en vigor en 1977 (Ministerio de Agricultura, 1975). Sin embargo, durante la última década, la contaminación por OCP como el DDT ha sido motivo de preocupación en algunas zonas (Merino et al., 2005; Muñoz-Arnanz & Jiménez, 2011; Nicola et al., 2014). Algunos de estos estudios indican la existencia de fuentes más o menos recientes como fue, hasta el año 2008, la producción de dicofol en la localidad de Monzón en Huesca (IAGA, 2008), objeto de estudio en la presente tesis.
 1.3.2.1. Estructura y propiedades físico-químicas
 El término DDT se refiere generalmente al p,p’-diclorodifeniltricloroetano o 1,1,1-tricloro-2,2-bis(p-clorofenil)etano, compuesto químico de propiedades insecticidas. El DDT usado comer-cialmente, sin embargo, es una mezcla constituida por un 65-80% del componente activo, el p,p’-DDT, con presencia de proporciones menores de otros análogos que incluyen hasta un 15-21% del casi inactivo o,p’-DDT y cantidades traza de o,o’-DDT. Su estructura está formada por dos anillos aromáticos con sendas sustituciones cloradas unidos por un carbono (Figura 8). Además de otras impurezas, estas mezclas técnicas suelen contener diclorodifenildicloroetileno (DDE) y diclorodifenildicloroetano o tetraclorodifeniletano (DDD o TDE), que son asimismo los principales productos de degradación del DDT, formados por la pérdida de cloros en el car-bono no aromático. El DDD también fue comercializado como plaguicida (aunque en mucha menor extensión que el DDT) y en el tratamiento del cáncer de glándula adrenal (en su forma o,p’-DDD) (Hammer, 2011), mientras que el DDE no ha tenido uso comercial (ATSDR, 2002; Thomas et al., 2008). Debido a que estos productos de degradación tienen también pro-piedades nocivas, cuando se habla de DDT en el ambiente, casi siempre se habla también de DDE y DDD y muchas veces se emplea el acrónimo DDTs en plural para referirse de manera general a este grupo de moléculas o, simplemente DDX, que será el empleado de aquí en ade-lante en la memoria.
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 Figura 8. Estructura química de DDT, DDD y DDE.
 Tanto el DDT como el DDE y el DDD son sólidos cristalinos, de color blanco, sin sabor y prácticamente inodoros. Sus propiedades físico-químicas se resumen en la Tabla 3. Todos ellos son compuestos de baja solubilidad en agua y semivolátiles, aunque tanto la solubilidad como la presión de vapor aumentan en el orden DDT < DDD < DDE.
 Tabla 3. Propiedades físico-químicas de los DDT, DDD y DDE (ATSDR, 2002)
 Número de registro CAS
 Masa molecular (g/mol)
 Solubilidad en agua(a 25ºC)(ug/L)
 Log Kow Log Koc Presión de vapor(mm Hg)
 Constante de la ley de Henry(atm-m3 /mol)
 p,p’-DDT 50-29-3 354.49 25 6.91 5.18 1.6x10-7 (a 20 ºC)
 8.3x10-6
 o,p’-DDT 789-02-6 354.49 85 6.79 5.35 1.1x10-7 (a 20 ºC)
 5.9x10-7
 p,p’-DDD 72-54-8 320.05 90 6.02 5.18 1.4x10-6 (a 25 ºC)
 4.0x10-6
 o,p’-DDD 53-19-0 320.05 100 5.87 5.19 1.9x10-6 (a 30 ºC)
 8.2x10-6
 o,p’-DDE 3424-82-6 318.03 140 6.00 5.19 6.2x10-6 (a 25 ºC)
 1.8x10-5
 p,p’-DDE 72-55-9 318.03 120 6.51 4.70 6.0x10-6 (a 25 ºC)
 2.1x10-5
 CAS: Chemical Abstracts Service; Kow: coeficiente de partición octanol-agua; Koc: coeficiente de partición carbón orgánico-agua
 1.3.2.2. Transformación en el medioambiente
 Aun siendo un contaminante persistente, el DDT puede perder moléculas de HCl y ser trans-formado por actividad microbiana y otros agentes como la luz o la presencia de ciertos metales, e incluso ser metabolizado por organismos superiores (Llompart et al., 2003; Eganhouse & Pon-
 Cl
 Cl Cl
 Cl Cl
 Cl
 Cl Cl
 Cl Cl
 Cl Cl
 Cl
 Cl
 Cl Cl
 Cl Cl
 Cl
 Cl
 Cl
 Cl
 Cl
 Cl
 Cl
 Cl
 p,p’-DDT o 4,4’-DDT1,1,1-tricloro-2,2-bis(p-clorofenil)etano
 p,p’-DDE o 4,4’-DDE1,1-dicloro 2,2-bis(p-clorofenil)etileno
 p,p’-DDD o 4,4’-DDD1,1-dicloro-2,2 bis(p-clorofenil)etano
 o,p’-DDT o 4,4’-DDT1,1,1-tricloro-2 (o-clorofenil)-2-(p-clorofenil)etano
 o,p’-DDE o 2,4’-DDE1,1-dicloro-2 (o-clorofenil)-2-(p-clorofenil)etileno
 o,p’-DDD o 2,4’-DDD1,1-dicloro-2-(o-clorofenil) 2-(p-clorofenil)etano
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 tolillo, 2008; Chen et al., 2009). El DDD, principal metabolito bajo condiciones anaeróbicas, y el DDE, predominante en condiciones aeróbicas, son los productos de transformación más estudiados, debido a su carácter lipofílico y persistente. El DDE, particularmente, es aún más resistente a la degradación que el DDT y puede ser detectado en suelos décadas después de la aplicación del pesticida (Zhu et al., 2013).
 Aunque las rutas de degradación no han sido elucidadas por completo todavía, se han en-contrado muchos otros productos de transformación como: p,p’-2,2-bis(clorofenil)-1-cloroe-tileno (DDMU), p,p’-2,2-bis(clorofenil)-1-cloroetano (DDMS), 1,1-bis(p-clorofenil)-etile-no (DDNU), 2,2-bis(p-clorofenil)-etanol (DDOH), p,p’-2,2-bis(4-clorofenil)-acetonitrilo (DDCN) y ácido p,p’-2,2-bis(clorofenil) acético (DDA). La Figura 9 recoge de manera simplifi-cada las rutas que han sido propuestas para la formación de estos productos en ambientes anae-róbicos. El DDA es el único de estos compuestos que no es liposoluble, sino que es eliminado por la orina, y ha sido utilizado para estimar la exposición humana al DDT (Chen et al., 2009).
 Si bien la información sobre las diferencias en la persistencia entre isómeros es escasa, se supone que los pares isoméricos o,p’- y p,p’- se degradan en el ambiente por rutas similares pero con diferentes velocidades. Los isómeros p,p’- son generalmente más activos biológicamente (Thomas et al., 2008).
 1.3.2.3. Distribución en el medio acuático
 Los DDX (tanto DDT como DDE y DDD) siguen los patrones de comportamiento generales de los POP, que se han descrito en el apartado anterior. Debido a la hidrofobicidad y la estabili-dad química de estas moléculas en el medio acuático, tienden a acumularse en la materia parti-culada y los sedimentos y persistir durante años, mientras que en el agua las concentraciones son bajas. Los niveles en biota especialmente en los tejidos grasos alcanzan valores mucho mayores que, además, aumentan con la posición de la especie en la cadena trófica.
 La diferencia de hidrofobicidad del DDT respecto a DDE y DDD, aunque pequeña (Tabla 3) confiere a esta molécula un potencial de acumulación mayor, como se desprende de la Figura 10, donde se muestran los resultados del cálculo de los BAF para los tres compuestos a lo largo de una cadena trófica de la Bahía de Bohai, en China (Wang et al., 2011). Sin embargo, los niveles y los patrones entre los distintos isómeros y formas metabólicas que se pueden observar en un de-terminado lugar dependen del origen y la historia de la contaminación. Así, en la mayoría de los países, donde el uso del DDT fue cesado hace años, los residuos que se encuentran actualmente están dominados por p,p’-DDE, por ser este el metabolito más persistente tanto en el ambiente como en biota. De hecho, la relación p,p’-DDE/p,p’-DDT ha sido utilizada muchas veces para distinguir entre fuentes antiguas o nuevas de DDT al ambiente (Iwate et al., 1993; Zumbado et al., 2005). En cambio, en zonas donde todavía existen fuentes de entrada, el predominio de un metabolito u otro está más estrechamente relacionado con el origen de la contaminación. En zo-nas contaminadas por el uso o la producción del pesticida dicofol, p. ej., se da una predominancia de p,p’-DDE derivado de la descomposición del p,p’-Cl-DDT, un intermediario en la síntesis de dicofol que se encuentra como una impureza importante en sus formulaciones comerciales. Por otra parte, la composición isomérica también puede ser utilizada para trazar la contaminación, ya
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 Figura 9. Degradación anaeróbica del p,p’-DDT en ambientes acuáticos (Eggen & Majcherczyk, 2006; Wettenrauer et al., 2012)
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 que la alteración de las proporciones entre isómeros depende de las condiciones y los procesos ambientales dominantes. Por ejemplo una forma que se ha propuesto para distinguir el DDE procedente del dicofol que se produce por degradación del DDT es la observación de la relación entre o,p’-DDT y p,p’-DDT, mucho mayor en el dicofol que en el DDT técnico (Qiu et al., 2005; Qiu & Zhu, 2010). Sin embargo, aunque el largo periodo durante el que el DDT fue aplicado como pesticida ha hecho que haya sido estudiado extensamente, el conocimiento sobre los cambios de la distribución isomérica es limitado y solo algunos estudios recientes aportan datos cuantitativos de los isómeros o,p’-/p,p’- (Ricking & Schwarzbauer, 2012).
 Figura 10. Factores de bioacumulación (BAF) de DDT, DDE y DDD en los sucesivos eslabones de una cadena trófica en la bahía de Bohai, en China (tomada de Wang et al. (2011) con permiso de Elsevier).
 Debido a su persistencia, aún hoy en día se pueden encontrar DDX en los sedimentos y en la biota de lugares donde su uso fue prohibido en los años 70, como Europa o USA. En el río Co-lumbia (USA), p. ej., se han reportado recientemente valores de 0.07-0,58 ng/L en agua (Alvarez et al., 2014) y 157-434 ng/g en peso fresco (ww, del inglés wet weight) en hígado de peces (Nilsen et al., 2014) y en anguilas de Escocia se ha medido hasta 227 ng/g ww (Macgregor et al., 2010). En el lago Prespa, en Macedonia, donde se prohibió su uso en 1982, todavía recientemente se han encontrado valores de 40-60 ng/L en agua (filtrada a 0,45 um), 2,3-4,2 ng/g en peso seco (dw, del inglés dry weight) en sedimento y 12-14 ng/g ww en peces, todos ellos dominados por el p,p’-DDE (Veljanoska-Sarafiloska et al., 2013). En ambientes remotos, donde nunca se ha utilizado, también continúa siendo detectado. Así, en el Himalaya, p. ej., se han medido con-centraciones de DDT de 24 pg/L en muestras de nieve (Kang et al., 2009). En una zona prístina de Islandia se han encontrado niveles de 0,12-0,32 ng/g ww en moluscos, 0,41 ng/g en peces y 12,5 ng/g en araos (Skarphedinsdottir et al., 2010).
 No obstante, las mayores concentraciones se han encontrado en la vecindad de antiguos lugares de producción de DDT. Ejemplo de ello es la costa de Palos Verdes (USA), que hasta el año 1971 recibía las descargas de una de las mayores fábricas productoras de DDT, y donde aun recientemente se han medido niveles del orden de µug/g dw en sedimento (Eganhouse & Pontolillo, 2008) y de 36-2200 pg/L en agua (según la profundidad y proximidad al lecho de sedimento) (Fernandez et al., 2012). Uno de los mayores valores encontrados en sedimento, sin
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 embargo, corresponde a un estudio de un lago cerca de un vivero forestal en Noruega, donde el DDT fue utilizado hasta 1989, en cuyos sedimentos se midieron en 2006 hasta 1,3 mg/g dw (Eggen & Majcherczyk, 2006). Otro ejemplo de niveles altos son las lubinas recogidas en las proximidades de una fábrica donde se produjo DDT hasta 1963 en Alabama: en 2009 se midie-ron valores de 419-49810 ng/g ww siendo el p,p’-DDE el 39-74% del total (Hinck et al., 2009).
 En los países donde la malaria es endémica y se permite la fumigación de interiores con DDT (IRS, de Indoor Residual Spraying) para matar mosquitos, la presencia en aire y polvo de este contaminante es importante (Whitworth et al., 2014). Sin embargo, aunque es esperable que la escorrentía de estas aplicaciones sea una fuente importante de DDT en los sistemas acuáticos de estos lugares y que se den altas proporciones de DDT, por ser un aporte reciente, no existen muchos estudios que aporten datos sobre esto. En los sedimentos del lago Sibaya, en Sudáfrica, p. ej., se han encontrado valores de 0,8-123 ng/g para la suma de p,p’-DDT, p,p’-DDD y p,p’-DDE (Humphries, 2013), pero la proporción de DDT respecto a DDE y DDD es muy baja (~10%), lo que parece indicar que actualmente la aportación proveniente de la IRS es pequeña en este lago. En China, en cambio, de donde existen más datos, los ratios DDT/(DDE + DDD) altos son frecuentes, a pesar de que el dicofol también constituye una vía de entrada de DDE. En este país se permite su aplicación a pequeña escala por cuestiones de salud pública y todavía parece haber migración de pinturas antiincrustantes de barcos basadas en este pesticida (Xin et al., 2011), además de usos ilegales en agricultura (Wang et al., 2011).
 El medio acuático constituye una fuente de exposición humana a los DDX. Los DDX pre-sentes en pescados y mariscos aportan la parte más importante de DDT de la dieta, que es, a su vez, la principal ruta de exposición humana a este pesticida (Beard, 2006). Törnkvist et al. (2011), p. ej., midieron concentraciones de DDT de 1.9-5.2 ng/g ww en una cesta de la com-pra típica en Suiza. Esta exposición hace que todavía se puedan medir niveles significativos en muestras de suero, tejido adiposo o leche materna en poblaciones que no están expuestas ocupa-cionalmente (Gajski, 2012). En los lugares donde este pesticida todavía está en uso, la exposición dérmica o aérea adquiere mayor importancia, como es el caso hoy en día del controvertido uso en la fumigación de interiores en zonas donde hay malaria (Van Dyk et al., 2010). En Sudáfrica se han llegado a medir concentraciones de hasta 5.2 mg/l ww y 140 mg/kg lw en 2012 en leche materna (Bouwman et al., 1990; Bouwman et al., 2012).
 Como para otras sustancias que han ido siendo reguladas, el cese o la minimización en la producción y uso del DDT se refleja en la disminución de las concentraciones ambientales en algunos lugares. Esto se ha podido constatar, p. ej., en una tendencia significativamente decre-ciente de DDX (junto con los PCB y otros pesticidas organoclorados) en peces de los Grandes Lagos entre 1999 y 2009 (Chang et al., 2012) o en anguilas de Escocia entre 1986 y 2008 (Macgregor et al., 2010). No obstante, este no es siempre el caso. Así, p. ej., las concentraciones en biota y sedimentos en fiordos noruegos han aumentado incluso después de su prohibición en los años 70, lo que puede ser debido al cambio de las condiciones climáticas y el aumento del DOC en el agua (Ruus et al., 2010). Además, el efecto de las diferencias territoriales en cuanto a la legislación de uso de estas sustancias se ha podido comprobar en los niveles de DDT en los tejidos humanos, que están disminuyendo en los países desarrollados, mientras que en la mayo-ría de los países en desarrollo, donde todavía son utilizados, se mantienen estables (Loganathan & Kannan, 1994; Jacob, 2013).
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 1.3.2.4. Toxicidad
 A día de hoy, la información existente sobre los efectos negativos de los DDX sobre la salud am-biental y humana es muy extensa. Al igual que otros compuestos organoclorados, el DDT es un neurotóxico que actúa sobre la conducción del impulso nervioso, provocando desde alteraciones sensoriales hasta convulsiones (ATSDR, 2002). Sin embargo, lo que ha llevado a su prohibición son los efectos que pueden llegar a tener en concentraciones no tan altas, principalmente los efectos sobre la reproducción y el desarrollo, atribuidos a su capacidad de disrupción endocrina sobre las hormonas sexuales (Kelce et al., 1995). Las consecuencias ecológicas de esta alteración endocrina han sido demostradas en aves (especialmente aves rapaces) e incluyen el adelgazamien-to, la evanescencia y el daño de los huevos, lo que a largo plazo puede afectar directamente al crecimiento de la población (Porter & Wiemeyer, 1969; ATSDR, 2002). Algunos efectos de esta alteración endocrina se han llegado a comprobar también en humanos. Asi, p. ej., se ha llegado a estimar que un 15 por ciento de la mortalidad infantil en USA durante el periodo de uso del DDT podría achacarse a la contaminación por este pesticida, cuya relación con partos prematu-ros en ese periodo es muy significativa (Longnecker et al., 2001). También se ha visto, p. ej., una asociación entre concentraciones elevadas de DDE en suero y una disminución de los paráme-tros reproductivos masculinos en zonas donde se usó DDT para el control de la malaria (Aneck-Hahn et al., 2007). De todos los compuestos relacionados con el DDT, el isómero o,p’-DDT es el que tiene mayores propiedades estrogénicas, aunque varios órdenes de magnitud por debajo de la hormona natural, 17β-estradiol (Wetterauer et al., 2012). El p,p’-DDE tiene propiedades antiandrogénicas y se ha comprobado su capacidad para alterar el desarrollo de los órganos re-productivos cuando es administrado durante el periodo perinatal en ratas (Kelce et al., 1995).
 Por otra parte, varios estudios parecen haber demostrado su capacidad genotóxica (Canales-Aguirre et al., 2011). Además, también ha sido relacionado directamente con cáncer, tanto en animales como en humanos (McGlynn et al., 2008), lo que ha llevado a la consideración como posible carcinógeno por parte de diversos organismos como la Agencia Internacional para la Investigación del Cáncer (IARC, de International Agency for Research on Cancer) (IARC, 2011) o la Agencia de Protección Ambiental de Estados Unidos (EPA, de Environmental Protection Agency) (ATSDR, 2002).
 1.3.3. Los difeniléteres polibromados o PBDE
 Los PBDE pertenecen a un grupo de compuestos orgánicos bromados que son utilizados como aditivos inhibidores de la combustión o retardantes de llama bromados (BFR, del inglés bro-minated flame retardants) en resinas y polímeros utilizados para la fabricación de componentes electrónicos, electrodomésticos y textiles (Sjödin et al., 2003). Su uso comenzó a mediados de la década de 1970, en respuesta a la prohibición de los FR utilizados anteriormente, como los PCB y los PBB (Daso et al., 2010). El descubrimiento del incremento de los niveles de los PBDE en el ambiente y, en especial, los valores observados en humanos —a diferencia del descenso de otros contaminantes clorados de similares características como el DDT, los PCB o las dioxinas— hizo que emergiesen como contaminantes de interés en la década pasada, cuando se comenzó el pre-sente trabajo de tesis. Las evidencias de su potencial tóxico —que, si bien no parece manifestarse
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 a los niveles actuales, sí podría hacerlo si sus concentraciones continuasen aumentando— han fundamentado esta preocupación y han llevado a la limitación progresiva de la producción y uso de las mezclas Penta- y Octa-BDE. Tales restricciones han ido desde el ámbito local y europeo —como, p. ej., la Directiva de Restricción del uso de Sustancias Peligrosas en equipamientos electrónicos y eléctricos o RoHS (de Restriction on Hazardous Substances) de 2002 y la Directiva 2003/11/EC, que prohibe específicamente su comercialización y uso desde 2004— hasta su incorporación en el año 2009 en la lista de contaminantes restringidos por la Convención de Estocolmo. A la mezcla DecaBDE se le aplicó la restricción en equipos electrónicos de la EU en 2008 (European Court of Justice, 2008) y en USA se abandonó su producción, importación y venta en 2013 (USEPA, 2010). Actualmente se está considerando su inclusión en la Conven-ción de Estocolmo (UNEP, 2009). La liberación de PBDE al ambiente se produce durante su manufactura o su utilización en procesos productivos, así como a lo largo del ciclo de vida de los productos que los contienen, tanto por liberación atmosférica durante el uso de estos productos, como en el momento de su desecho, ya sea por percolación en vertederos o por vía aérea cuando son incinerados. Por ello, el efecto de estas restricciones tardará en hacerse notar, ya que la car-ga actual de Penta-, Octa-, y DecaBDE, ampliamente diseminados como aditivos en edificios, coches, y multitud de productos de consumo que continúan en uso, asegura una liberación continuada al ambiente de esos compuestos durante años. Un motivo de preocupación creciente en los últimos tiempos son las entradas que se producen del reciclado y desecho de componentes electrónicos (e-waste) en Asia y África y los efectos potenciales sobre la salud de las poblaciones locales y, en particular, la formación y liberación de dioxinas y furanos bromados y bromados/clorados que se producen durante esas actividades (Leung et al., 2007; Chi et al., 2011).
 1.3.3.1. Estructura y propiedades físico-químicas
 Los PBDE constituyen una serie de compuestos aromáticos bromados cuya estructura básica está formada por la unión mediante un átomo de oxígeno de dos anillos bencénicos con un cierto número de sustituciones bromadas (Figura 11), que son las responsable de su capacidad para retardar la combustión. Dependiendo del patrón de bromación pueden existir hasta un total de 209 posibles congéneres, de manera similar a PCB y PBB, que se denominan en orden numérico ascendente con el sistema de la IUPAC que fue originalmente diseñado para los PCB (Ballschmiter & Zell, 1980). Así, el 2,2’,4,4’-tetrabromodifenileter se conoce como BDE-47 y el 2,2’,3,4,4’,5’,6-heptabromodifenileter como BDE-183. Las identidades de los congéneres de PBDE de mayor relevancia ambiental / que se han encontrado en la naturaleza se muestran en la Tabla 4.
 Figura 11. Estructura general de los PBDE.

Page 56
                        

1. Introducción general | 45
 Tabla 4. Congéneres de PBDE estudiados en la presente tesis
 Grado de bromación Sustituciones bromadas Abreviatura CAS
 MonoBDE 2- BDE-1  7025-06-1
 3- BDE-2  6876-00-2
 4- BDE-3  101-55-3
 DiBDE 2,4- BDE-7  171977-44-9
 2,4’- BDE-8  147217-71-8
 2,6- BDE-10  51930-04-2
 3,3’- BDE-11  6903-63-5
 3,4- BDE-12  189084-59-1
 3,4’- BDE-13  83694-71-7
 4,4’- BDE-15  2050-47-7
 TriBDE 2,2’,4- BDE-17  147217-75-2
 2,3’,4- BDE-25  147217-77-4
 2,4,4’- BDE-28  41318-75-6
 2,4,6- BDE-30  155999-95-4
 2,4’,6- BDE-32  189084-60-4
 2’,3,4- BDE-33  49690-94-0
 3,3’,4- BDE-35  147217-80-9
 3,4,4’- BDE-37 147217-81-0 
 TetraBDE 2,2’,4,4’- BDE-47  5436-43-1
 2,2’,4,5’ BDE-49  243982-82-3
 2,3’,4,4’- BDE-66  189084-61-5
 2,3’,4’,6- BDE-71  189084-62-6
 2,4,4’,6- BDE-75  189084-63-7
 3,3’,4,4’- BDE-77  93703-48-1
 PentaBDE 2,2’,3,4,4’- BDE-85  182346-21-0
 2,2’,4,4’,5- BDE-99  60348-60-9
 2,2’,4,4’,6- BDE-100 189084-64-8
 2,3,4,5,6- BDE-116  189084-65-9
 2,3’,4,4’,5- BDE-118  -
 2,3’,4,4’,6- BDE-119  189084-66-0
 3,3’,4,4’,5- BDE-126  366791-32-4
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 Grado de bromación Sustituciones bromadas Abreviatura CAS
 HexaBDE 2,2’,3,4,4’,5’- BDE-138  67888-98-6
 2,2’,4,4’,5,5’- BDE-153  68631-49-2
 2,2’,4,4’,5,6’- BDE-154  207122-15-4
 2,2’,4,4’,6,6’- BDE-155  35854-94-5
 2,3,4,4’,5,6- BDE-166  189084-58-0
 HeptaBDE 2,2’,3,4,4’,5,6- BDE-181  189084-67-1
 2,2’,3,4,4’,5’,6- BDE-183  207122-16-5
 2,3,3’,4,4’,5,6- BDE-190  189084-68-2
 DecaBDE 2,2’,3,3’,4,4’,5,5’,6,6’- BDE-209  1163-19-5
 Existen básicamente tres formulaciones técnicas de PBDE: la Penta-, la Octa- y la Deca-BDE, cuyas composiciones generales son las dadas en la Tabla 5. Mientras que la mezcla Deca-BDE está formada casi exclusivamente por un único congénere (el BDE-209), la Penta-BDE tiene como principales componentes el tetra-BDE-47 y los penta-BDE-99 y -100, y la Octa-BDE la constituyen mayoritariamente heptaBDE, principalmente el BDE-183. Los congéneres de menor bromación no suelen estar presentes en las mezclas técnicas. Sin embargo, sí pueden encontrarse en el ambiente, producto de transformación de otros de mayor bromación.
 Tabla 5. Composiciones generales de los principales productos comerciales de PBDE (De Boer et al., 2000).
 Producto técnico Congéneres en función del grado de bromación (%)
 tetra- penta- hexa- hepta- octa- nona- deca-
 Penta-BDE 24-38 50-60 4-8
 Octa-BDE 10-12 44 31-35 10-11 <1
 Deca-BDE <3 97-98
 La mezcla comercial Penta es un líquido viscoso, en tanto que la Octa y la Deca son sólidos de color blanco. Las propiedades físicas y químicas de los PBDE (Tabla 6) dependen del gra-do y posición de las sustituciones de bromo. Así, las presiones de vapor —menores que las de los PCB comparablemente clorados— son mayores cuanto menor es el grado de bromación y para los congéneres con sustitución de bromo en la posición orto al enlace éter. Todos ellos son compuestos muy lipofílicos y sólo ligeramente solubles en agua, característica que se intensifica con el número de átomos de bromo de la molécula. Así el coeficiente de partición octanol-agua (logKow) estimado para el BDE-17 es de 5.74, mientras que para el BDE-209 se ha calculado
 Tabla 4. (Continuación)
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 un valor de 10. Aunque se consideran compuestos semivolátiles de manera general, la presión de vapor varía también a lo largo de la serie, siendo los más volátiles los menos bromados. Además, son compuestos resistentes frente a ácidos, bases, calor, luz, reducción y oxidación.
 Tabla 6. Propiedades fisio-químicas de algunos congéneres individuales de PBDE (ATSDR, 2004)
 Congénere Número de registro CAS
 Masa molecular(g/mol)
 Solubilidad en agua(µg/L)
 Log Kow Log Koc Presión de vapor(mm Hg) (subenfriado)
 Constante de la ley de Henry(atm m3/mol)
 BDE-3 101-55-3 249.1 – – – 1.9x10-3 –
 BDE-15 2050-47-7 328.0 130 – – 1.3x10-4 2.1x10-4
 BDE-17 147217-75-2 406.9 - 5.74 – – –
 BDE-28 41318-75-6 406.9 70 5.94 – 1.6x10-5 5.0x10-5
 BDE-47 5436-43-1 485.8 15 6.81 6.31 1.4x10-6 1.5x10-5
 BDE-66 189084-61-5 485.8 18 – – 9.2x10-7 4.9x10-6
 BDE-77 93703-48-1 485.8 6 – – 5.1x10-7 1.2x10-5
 BDE-85 182346-21-0 564.7 6 – 6.49 7.4x10-8 1.1x10-6
 BDE-99 60348-60-9 564.7 9 7.32 6.48 1.3x10-7 2.3x10-6
 BDE-100 189084-64-8 564.7 40 7.24 6.45 2.2x10-7 6.8x10-7
 BDE-138 67888-98-6 643.6 – – – 1.2x10-8 –
 BDE-153 68631-49-2 643.6 1 7.90 6.66 1.6x10-8 6.6x10-7
 BDE-154 207122-15-4 643.6 1 7.82 – 2.9x10-8 2.4x10-6
 BDE-183 207122-16-5 722.5 2 8.27 6.78 3.5x10-9 7.3x10-8
 BDE-190 189084-68-2 722.5 – – – 2.1x10-9 –
 BDE-209 1163-19-5 959.2 0.1 12.11 8.02 4.67X10-12 (25ºC)
 –
 CAS: Chemical Abstracts Service; Kow: coeficiente de partición octanol-agua; Koc: coeficiente de partición carbón orgánico-agua
 1.3.3.2. Transformación en el medioambiente
 A pesar de que en la última década se han llevado a cabo muchos trabajos en torno a estos com-puestos, la escasez de datos respecto al grado de transformación en el ambiente sigue siendo qui-zás la mayor fuente de incertidumbre con respecto al movimiento y destino de estos compuestos, si bien durante los últimos años se han dedicado muchos esfuerzos a estudiar estos procesos.
 A menudo se sugiere que la degradación ambiental de estos compuestos es lenta o insig-nificante. Sin embargo, los cambios encontrados en la proporción de congéneres en muestras ambientales respecto a la composición inicial de las mezclas técnicas –que son relativamente
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 simples y consisten en unos 20-25 compuestos--, y la observación de congéneres no comerciales evidencia la existencia de procesos de transformación. Estos procesos incluyen la desbromación fotolítica (Söderström et al., 2004; Stapleton & Dodder, 2008) y la desbromación reductiva tan-to en bacterias aeróbicas (Vonderheide et al., 2006) y anaeróbicas (Robrock et al., 2008), como en organismos superiores como truchas y carpas (Kierkegaard et al., 1999; Tomy et al., 2004; Stapleton et al., 2006). Estas pérdidas de átomos de bromo parecen ser más lentas para los con-géneres menos pesados y ocurren a velocidades diferentes entre los grupos con el mismo número de átomos de bromo pero diferentes patrones de sustitución (Eriksson et al., 2004; Rahm et al., 2005). La degradación del BDE-209 y la posible formación de compuestos más dañinos ha sido objeto especial de preocupación para la comunidad científica durante la última década, ya que, a diferencia de las mezclas comerciales Penta- y Octa-BDE, la Deca-BDE ha tardado más en ser objeto de restricciones por ser considerada poco biodisponible.
 Además de la desbromación de congéneres, distintos estudios han detectado presencia en el ambiente de otros compuestos posiblemente derivados de la transformación de los PBDE, como los PBDE hidroxilados (OH-PBDE), producto potencial de la oxidación microbiana de PBDE u otros procesos de degradación (Wiseman et al., 2011). Muchos organismos también pue-den producir PBDE metoxilados (MeO-PBDE) (Teuten et al., 2005). Se ha visto también que durante procesos de combustión se generan emisiones de otros compuestos orgánicos broma-dos, como los polibromodibenzo furanos (PBDF) y las polibromodibenzo-p-dioxinas (PBDD) (Chang et al., 2013).
 1.3.3.3. Distribución en el medio acuático
 En los últimos años se han publicado muchos estudios que aportan un volumen de datos im-portante de las concentraciones de PBDE en el ambiente y han facilitado la comprensión de su distribución con respecto al momento en que se comenzó el trabajo experimental de esta tesis.
 En general, el perfil de congéneres varía entre los distintos compartimentos ambientales, reflejo de las diferencias de comportamiento derivadas del amplio rango de características físico-químicas que cubre la familia de PBDE. Como los DDX y otros POP, en el medio acuático los PBDE tienden a unirse a la materia orgánica y concentrarse en los sedimentos y la materia parti-culada, lo que hace que el destino final de los PBDE se vea muy influenciado por la presencia de partículas en suspensión. Esta inclinación, sin embargo, es más fuerte cuanto mayor es el grado de bromación, ya que los coeficientes de partición Kow y Koc de los congéneres individuales de PBDE aumentan con el número de sustituyentes de bromo (en tanto que la solubilidad en agua y la presión de vapor disminuyen) (ver Tabla 6). Por ello, los compuestos más bromados son rela-tivamente menos móviles en el ambiente y tienden a acumularse cerca de sus fuentes de emisión. En cambio, los compuestos con menor bromación, incluyendo productos de descomposición ambiental de BFR, son transportados más fácilmente, por lo que su proporción relativa aumenta con la distancia a las fuentes puntuales o a las regiones de uso importante (de Wit et al., 2006; Hale et al., 2006; Gevao et al., 2008; Ramu et al., 2010).
 Las concentraciones en biota son mayores, debido a la bioacumulación y a la biomagnifica-ción, con la particularidad de que el perfil de congéneres suele diferir del de las mezclas comer-
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 ciales y del que se encuentra en sedimentos, incluyendo la presencia de congéneres que no han podido ser observados en ninguna formulación técnica. Estas variaciones pueden explicarse por diferencias en biodisponibilidad, por la deshalogenación metabólica por parte de los organismos, o por diferencias en las tasas de acumulación/excrección. Por ejemplo, con frecuencia se obser-va que la concentración en peces del BDE-99 (uno de los principales congéneres de la mezcla Penta-BDE) es menor que la concentración en el sedimento circundante, a diferencia de lo que ocurre con otros congéneres como el BDE-47 (Streets et al., 2006; Koistinen et al., 2008), lo que parece indicar que ciertos organismos poseen la capacidad de transformar este congénere en particular (Stapleton et al., 2004a; Tomy et al., 2004).
 En aguas, tanto superficiales como subterráneas, las concentraciones son extremadamente bajas (con frecuencia en el orden de los pg/L), por debajo incluso de las predicciones que se basan en la solubilidad de estos compuestos (ug/L) (Booij et al., 2002; Oros et al., 2005; Streets et al., 2006) y, de hecho, no existen muchos datos sobre concentraciones en la fase disuelta. Así, p. ej., Polo et al. (2004) no pudieron detectar PBDE (con un LOD de pg/L) en el análisis del afluente y el efluente de una planta de tratamiento de aguas residuales, a pesar de que se sabe que esas plantas son una fuente significativa de PBDE. Una explicación parcial de esa discrepancia podría ser la degradación microbiana o fotolítica en aguas superficiales, pero también el secues-tro por parte de las fases sólidas.
 A su vez, las variaciones en los perfiles de congéneres dependiendo de la matriz que se acaban de comentar se yuxtaponen a las tendencias geográficas y temporales asociadas a cada una de las tres fórmulas comerciales. Los BDE-47, -99, -100, -153, -154 y -183, predominantes en la mezclas Penta- y Octa-BDE, fueron los primeros en acaparar la atención científica, al ser encon-trados no solo en el medio abiótico sino también en biota mientras que el BDE-209, con un log Kow mayor de 12 (Tabla 6), se consideraba no biodisponible y resistente a la degradación. En general, las concentraciones ambientales de estos PBDE son más bajas que las de contaminantes orgánicos heredados como el DDT, que fue utilizado sin control durante un periodo de tiempo mucho más largo (Stephansen et al., 2012). Sin embargo, en los últimos años el BDE-209 ha adquirido relevancia frente a los congéneres menos bromados procedentes de las mezclas Penta- y Octa-BDE, ya que el uso extensivo de la formulación Deca-BDE, al haber sido restringido con posterioridad (ver Figura 7), ha generado un reservorio considerable de este compuesto en los sedimentos a nivel mundial. Un dato que ejemplifica este hecho es la carga de BDE-209 en el lago Taihu en China, que se estimó en 26,3 toneladas en el año 2012 (Zhou et al., 2012). El BDE-209 suele predominar el perfil de PBDE en sedimentos, seguido de los congéneres -47, -99 y -100 (Labadie et al., 2010b; Van Ael et al., 2012), y también en lodos residuales y zonas próxi-mas a salidas de depuradora (De Boer et al., 2003; Hwang et al., 2012). Además, en los últimos años se ha detectado su presencia en tejidos biológicos y humanos, incluso siendo el congénere dominante (Shanmuganathan et al., 2011; La Guardia et al., 2012) y también se han detectado presumibles productos de degradación. Estas mediciones dan mayor peso a la preocupación por la desbromación potencial del BDE-209 en el futuro y los posibles efectos tóxicos que se puedan derivar de la formación de otros congéneres.
 En general, las concentraciones más altas de PBDE se han encontrado en muestras ambien-tales de áreas cercanas a lugares de producción, lugares de reciclaje de productos o a zonas densa-mente pobladas, como, p. ej., los lodos de estaciones depuradoras de aguas residuales (EDAR) o
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 los sedimentos directamente afectados por los efluentes. Por ejemplo, la concentración promedio de PBDE encontrada por Mascolo et al. (2010) en lodos procedentes de EDAR municipales de Italia fue de 490 ng/g dw, que es del orden habitual en este tipo de muestras (Hale et al., 2001; Hale et al., 2006; Kupper et al., 2008). En zonas muy contaminadas los niveles en sedimentos pueden llegar hasta los µg/g dw. En el delta del río de la Perla (China), altamente poblado e industrializado, se han medido hasta 2015 ng/g dw de BDE-209 (Mai et al., 2005; Shi et al., 2009). Aguas abajo de una fábrica textil en Carolina del Norte (USA) se han cuantificado hasta 3619 ng/g dw de BDE-209 en sedimento y de hasta 65 ug/g lw en gasterópodos, siendo el prin-cipal congénere el BDE-209 (seguido de BDE-206 > -99, -207, -47 > -208 y -100) (La Guardia et al., 2012). Esas concentraciones están entre las más altas que se han publicado mundialmente. No obstante, en general, los PBDE están presentes de manera ubicua en el medio y también han podido detectarse en ambientes remotos como en nieve de la Antártida, donde se han medido recientemente concentraciones de 130–340 pg /L (Vecchiato et al., 2015), siendo el BDE-47 y el BDE-99 los principales congéneres.
 La biomagnificación hace que en los organismos superiores en medios acuáticos las con-centraciones de ug/g lw sean habituales (Chen & Hale, 2010), como ocurre con los valores aportados por Henny et al. (2011) en aves piscívoras de distintos continentes (0,5-7 ug/g lw). En martines pescadores de una planta de reciclado electrónico en el sur de China los niveles son de 2 a 26 µg/g lw para la suma de 17 PBDE (Mo et al., 2012), que es varias veces mayor que los de otras especies de aves acuáticas del mismo lugar (37–2300 ng/g lw) (Zhang et al., 2011a). En cetáceos las concentraciones también se encuentran en el orden de los ug/g l.w. (Dorneles et al., 2010) y se ha calculado que las concentraciones en ballenas de la costa oeste de Canada y USA se doblan cada 3-4 años (Mongillo et al., 2012). A día de hoy, muchos estudios han demostra-do la biomagnificación de congéneres como el BDE-47. Sin embargo, el BDE-209, aunque bioacumulable, no parece sufrir biomagnificación sino más bien una dilución trófica (Tomy et al., 2008; Brandsma et al., 2015) (Figura 12).
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 Figura 12. Relación entre la concentración de BDE-47 (rojo) y BDE-209 (verde) y el nivel trófico en cadenas alimenticias del Ártico oriental (izquierda) y el estuario Scheldt, en los Países Bajos (derecha) (a partir de datos de Tomy et al. (2008) y Brandsma et al. (2015).
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 Con respecto a la exposición humana a los PBDE a través del medio acuático, los pescados y los mariscos juegan un papel muy importante en la ingesta de PBDE, como se ha comprobado en distintos países y al igual que ocurre con los DDX y otros POP. Gómara et al. (2006), p. ej., cuantificaron concentraciones de entre 24 y 880 pg/g ww en pescado de distintos supermerca-dos en España y Törnkvist et al. (2011) encontraron valores en el rango de 260-510 pg/g ww en el pescado de una cesta de la compra sueca típica. Valores más altos se han encontrado, p. ej., en USA, hasta 3,7 ng/g ww (Schecter et al., 2008) y en los mercados de Adelaide, en Australia, hasta 45 ng/g ww (Shanmuganathan et al., 2011). De hecho, la principal fuente de exposición humana a los PBDE parece provenir de la alimentación de origen animal (Domingo, 2012). No obstante, la inhalación y la ingestión de polvo en interiores también es una vía importante de aporte al total de la carga corporal en humanos, especialmente en entornos informáticos y luga-res de reciclaje o eliminación de productos de consumo que los contienen (Johnson-Restrepo & Kannan, 2009; Kim et al., 2011).
 Así, aunque las mayores concentraciones en humanos se hayan medido en individuos ex-puestos ocupacionalmente (Zhao et al., 2008; Eguchi et al., 2012), estas vías de exposición “do-mésticas” hacen que los PBDE puedan ser detectados en la población general en leche materna, tejido adiposo, suero, cabello y placenta en niveles del orden de ng/g de grasa (Schecter et al., 2010). Especial interés tiene su presencia en leche materna y en la placenta, por la posibilidad de que se transfieran por esta vía de madre a hijo (Frederiksen et al., 2009). Los niveles encontrados suelen estar en el rango de los ng/g lw y, como en los demás compartimentos ambientales, las concentraciones de PBDE en los tejidos humanos son, en general, más bajas que las de otras sustancias que pertenecen al grupo de contaminantes orgánicos persistentes como los DDX (Schecter et al., 2010; Glynn et al., 2011; Siddique et al., 2012; Sjödin et al., 2014).
 Hasta hace relativamente poco, las mediciones de concentraciones ambientales de PBDE que incluían secuencias temporales indicaban una tendencia al alza tanto en sedimentos como en biota y humanos, lo que les valió la consideración de contaminantes “emergentes”. En osos polares de la bahía de Hudson, p. ej., se han encontrado incrementos de un 13% anual hasta el año 2007 (Mc-Kinney et al., 2010). No obstante, a día de hoy, las restricciones en las mezclas Penta y OctaBDE parecen comenzar a surtir efecto y en la última década ya se ha comenzado a notar un descenso o bien una estabilización de estos congéneres en varios compartimentos ambientales a nivel global (Muir & de Wit, 2010; Chen et al., 2011). En humanos esta disminución se ha empezado a notar más tarde, quizás por el aporte de las otras fuentes de exposición además de la dieta. Estudios re-cientes todavía hablan de una tendencia al alza en tejidos como sangre, suero o leche materna que contrasta con la de los niveles de contaminantes orgánicos clorados (Asante et al., 2011; Sjödin et al., 2014) y solo en los años más recientes se ha comenzado a observar una estabilización y, en algunos casos, una caída (Alivernini et al., 2011; Toms et al., 2012; Ma et al., 2013).
 Muchas veces en los mismos estudios donde se observan esas disminuciones se ha compro-bado también un aumento del BDE-209, cuyo uso ha sido permitido hasta hace poco. Esa ten-dencia se ha podido compobar también en humanos (Olofsson et al., 2012; Sutton et al., 2015). Lo mismo ocurre con otros compuestos que han tomado el relevo como posibles sustitutos. Es el caso del hexabromociclododecano o HBCD, hoy también restringido, cuyas concentraciones parecen tener actualmente una tendencia contraria a la de los PBDE, como se ha visto, p. ej., en peces de río en Virginia (Chen et al., 2011). Otros FR que se están utilizando más reciente-
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 mente como alternativas comerciales de las sustancias restringidas, el decabromodifenil etano (DBDPE) y el bis(tribromofenoxi)etano (BTBPE o TBE), también parecen incrementarse en el ambiente, sus niveles en los sedimentos de los Grandes Lagos, p. ej., se están incrementando exponencialmente (Yang et al., 2012).
 1.3.3.4. Toxicidad
 Las similitudes estructurales de esta serie de compuestos con los PCB, cuyo portencial tóxico era conocido, en seguida despertaron el recelo de la comunidad científica cuando su uso comenzó a hacerse extensivo. La toxicidad aguda de los PBDE es baja (con dosis letales medianas superiores al gramo por kg de peso corporal) (Tittlemier & Tomy, 2001). La mayor preocupación se centra en torno a sus posibles efectos adversos a concentraciones bajas y a largo plazo, como la neuro-toxicidad en las etapas de desarrollo (Birnbaum & Staskal, 2004; McDonald, 2005). Diversos trabajos llevados a cabo con animales indican que la exposición pre- y postnatal a distintos PBDE puede causar alteraciones del comportamiento a largo plazo, particularmente en los dominios de la actividad motora y el conocimiento cognitivo (Branchi et al., 2003). Algunos estudios tam-bién han comprobado en humanos este tipo de efectos (Buttke et al., 2013), y se sospecha una posible relación entre los PBDE y el autismo (Domingo, 2004). Otras observaciones asociadas a la exposición de estos compuestos reflejan la existencia de toxicidad reproductiva. Se ha visto, p. ej., que la exposición prenatal de ratas al BDE-99 reduce el número de espermatozoides en adultos (Kuriyama et al., 2005), y altera la estructura de las células de los ovarios en las hembras (Talsness et al., 2005). Recientemente, se ha relacionado la presencia de niveles considerables de PBDE en mujeres con una disminución de la fecundabilidad (Harley et al., 2010).
 Los mecanismos operativos que dan lugar a cada una de estas alteraciones no están demostra-dos, si bien se ha sugerido que podrían estar relacionados con la probada capacidad de los PBDE de alterar determinados balances hormonales. Muchos estudios han demostrado que estas sus-tancias tienen efecto disruptor sobre la homeostasis de las hormonas tiroideas, que son esenciales para la regulación de importantes procesos reproductivos y del desarrollo. La alteración de los ni-veles de estas hormonas se ha visto en roedores (van der Ven et al., 2008), corderos (Abdelouahab et al., 2009), peces y mamíferos marinos (Ross et al., 2009). Al igual que ocurre con los PCB, la estructura molecular de los PBDE y sus metabolitos hidroxilados es similar a la de las hormonas tiroideas triiodotironina (T3) y tiroxina (T4) (Figura 13) y uno de los principales mecanismos postulados como responsables de estos efectos es la unión competitiva a los receptores de estas hormonas (Vonderheide et al., 2008). Tambien se ha visto que estos contaminantes interactúan con las hormonas sexuales, como antagonistas o agonistas en los receptores de andrógenos, pro-gesterona y estrógenos (Hamers et al., 2006).
 Por otra parte, aunque los PBDE no parecen ser genotóxicos (Hardy, 2002), en roedores expuestos a BDE-209 se ha observado un incremento en la incidencia de carcinomas hepatoce-lulares y adenomas de tiroides (Darnerud et al., 2001).
 La posición y el número de átomos de bromo en relación al enlace éter dan lugar a diferen-cias tridimensionales entre unos congéneres y otros que pueden influenciar las interacciones molécula-receptor y las propiedades toxicológicas. Generalmente se considera que el BDE-209
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 es poco tóxico, menos potente que otros congéneres menos bromados. Sin embargo, este con-génere puede descomponerse en otros de menor grado de bromación como el BDE-47, que presentan mucha mayor toxicidad (Betts, 2008). Otro motivo de preocupación es la toxicidad de determinados productos de transformación o degradación de estos compuestos en el ambiente o durante procesos de combustión. Algunos de estos productos, como los PBDF y las PBDD, son (potencialmente) más tóxicos que los productos originales (Van der Berg et al, 2013).
 Figura 13. Estructura química de PBDE (a), estrógenos (b), y hormonas tiroideas (c).
 1.4. Determinación de los niveles de contaminación en el medio acuático
 En las secciones anteriores se ha comentado que para sopesar el impacto que puede suponer la producción y uso de sustancias que no están presentes de manera natural en el medio ambiente no sólo se ha de determinar sus posibles efectos tóxicos, sino también el grado en que los seres vi-vos se ven expuestos a ellas colateralmente. La evaluación de dicha exposición requiere estrategias y herramientas de muestreo y análisis que permitan conocer la distribución de concentraciones en todos los compartimentos ambientales relevantes (en función del objetivo específico del estu-dio), así como la biodisponibilidad en cada uno de ellos.
 Cualquier experimento o programa que pretenda medir niveles de contaminación ambien-tal ha de partir de una definición clara de su objetivo, en función del cual se determinan tanto los contaminantes y el medio o la población a estudiar como el diseño del estudio (técnicas y métodos empleados, instrumentación requerida, localización, número y volumen de muestras, tiempo y frecuencia de las medidas). La mayoría de los análisis y estudios de vigilancia ambiental
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 tienen como finalidad básica alguno de los puntos que se muestran en la Figura 14, que incluyen la determinación de emisiones de contaminantes al medio, la vigilancia del cumplimiento de la legislación, el estudio de procesos ambientales y los estudios sobre procesos metabólicos y riesgo ambiental (Namieski, 2002; Wu et al., 2008). La complejidad científica que implica cada uno de esos objetivos aumenta en ese orden, de arriba abajo en el esquema. En cualquier protocolo analítico es primordial asegurar la representatividad del valor final obtenido respecto a la pobla-ción en estudio. Esto incluye que la muestra tomada sea representativa de la población, teniendo en cuenta su posible heterogenicidad, que la alícuota de muestra analizada sea representativa de la muestra de campo, que las etapas de tratamiento no destruyan la integridad de la muestra y, finalmente, que el análisis químico dé resultados representativos del material analizado (Ramsey & Hewitt, 2005). Sin embargo, más allá de la representatividad del procedimiento en sí, si el estudio pretende proporcionar una medida significativa y fiable de la exposición de los seres vivos, su diseño requiere de especial cuidado, tanto en el momento de elección de una muestra o un programa de muestreo como en el de la elección de métodos de procesado y análisis de las muestras. Ambos han de ser tales que proporcionen una representación adecuada de las fluctua-ciones de la concentración química en tiempo y espacio en el medio de interés y permitan definir concentraciones relevantes teniendo en cuenta las diferentes rutas de exposición y la biodisponi-bilidad de las diferentes formas del compuesto, de manera que los resultados analíticos obtenidos faciliten las estimaciones de exposición (Dobbs & Hunt, 1991).
 Aplicaciones de los análisis y monitoreos ambientales
 Determinación de emisiones
 Rango de impacto de las emisiones
 Medida de concentraciones
 Evaluación de la calidad ambiental
 Cumplimiento de normas
 Niveles de base
 Tendencias a largo plazo
 Estudios de procesos ambientales
 Rutas de transporte
 Procesos de transformación
 Posibles efectos adversos
 Estudios ecológicos
 Provisión de datos de exposición para cálculos de riesgo
 Investigaciones de acumulación y metabolismo por parte de los seres vivos
 Figura 14. Áreas de aplicación de los monitoreos de contaminantes ambientales.
 1.4.1. Fracción a determinar
 Puesto que la distribución espacial y temporal de los contaminantes determina la exposición, la elección del compartimento ambiental en el que el contaminante debe ser medido y la periodi-cidad del muestreo es un paso crítico en la vigilancia química de una masa de agua. Para llevar a cabo esa elección y que la estrategia de muestreo tenga éxito es necesario comprender la natura-leza del cuerpo de agua en estudio en su totalidad y, particularmente, en términos de variabilidad espacial y temporal y de relaciones entre biota y medio abiótico.
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 1.4.1.1. Matriz y periodicidad
 El procedimiento más aceptado para identificar y cuantificar contaminantes orgánicos en agua es la toma de una muestra puntual seguida de su extracción y análisis en el laboratorio. Fre-cuentemente este análisis parte de la fracción filtrada a 0,45 um, que es considerada la fracción disuelta(Wang et al., 2009). No obstante, los estándares para contaminantes orgánicos de la WFD se refieren a la concentración total en el agua y requieren la cuantificación de la muestra completa, ya sea por su análisis directo tal cual o por determinaciones separadas en fases filtrable y sólida (Lepom et al., 2009; Ademollo et al., 2012). En todo caso, dada la variabilidad de las concentraciones que un contaminante puede tener en esta matriz, la utilidad de estas medidas puntuales para determinar la calidad del sistema acuático está condicionada por la periodicidad de muestreo y el coste que supone aumentar su frecuencia. En el caso de los contaminantes hidrofóbicos, además, la fracción de masa de contaminante que reside en la fase disuelta suele ser muy baja, órdenes de magnitud inferior a la que puede haber asociada a partículas o a biota. Como vimos en la sección anterior, estos compuestos tienen un alto potencial de geoacumu-lación y bioacumulación, por lo que los sedimentos o las partículas en suspensión (una u otra dependiendo del dinamismo del agua) y la biota resultan ser matrices más adecuadas para su control. Por otra parte, los cambios de la contaminación en estos compartimentos no son tan rápidos como en la columna de agua, de modo que estas matrices integran la contaminación en el tiempo y el espacio. Por ello, el análisis de estas matrices proporciona una medida más repre-sentativa de la calidad general del cuerpo de agua y son especialmente útiles en la estimación de tendencias a largo plazo (Ridgway & Shimmield, 2002).
 Además de integrar información de la contaminación de largos periodos de tiempo, los se-dimentos y las partículas, en general, constituyen una parte dinámica del ciclo hidrológico, al estar sujetas a transporte, deposición y erosión, y representan potenciales fuentes secundarias de contaminación de la columna de agua. Puesto que la capacidad de acumulación aumenta con el área superficial de las partículas, es recomendable analizar la fracción más fina (<0.063 mm) del sedimento –o bien hacer una normalización asumiendo que todo el contaminante en la muestra es retenido por esa fracción--, de manera que los resultados puedan ser comparados espacialmen-te independientemente de la granulometría del lugar (Carere et al., 2012). Además, es habitual que las medidas sean también normalizadas al contenido de C orgánico del sedimento, ya que de él depende la capacidad de retención de los contaminantes hidrofóbicos (ver apartado 1.2.1).
 La medición de la acumulación de contaminantes en los organismos vivos, que actúan como “biomonitores” o “bioindicadores”, es ampliamente utilizada para determinar los niveles am-bientales de POP, como ejemplifican los Mussel Watch Programs, que utilizan mejillones para monitorizar el estado de las aguas costeras en varios países desde hace años (Goldberg, 1975; CIESM, 2002; Monirith et al., 2003). Los residuos en los tejidos del cuerpo del organismo son un indicador más adecuado de sus efectos adversos potenciales y riesgo ecológico que la con-centración en el agua ya que, además de ofrecer una medida de la contaminación integrada en el tiempo, proporcionan una idea más directa de la biodisponibilidad y de la salud global de un sistema acuático. En este caso, además de buscar una especie que sea representativa de la masa de agua en cuestión y que acumule y/o que se vea afectada por los contaminantes estudiados, se ha de poner especial cuidado en que pueda ser muestreada de manera regular sin poner en peligro
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 a la población del lugar y que su tamaño pueda proporcionar una cantidad suficiente de tejido para el análisis químico (AMPS, 2005). Cuando se trata de organismos de cierto tamaño, en lugar de analizar el individuo completo, se suelen analizar los órganos grasos y se suelen normalizar al contenido en lípidos de la muestra, ya que es en ellos donde se acumulan los contaminantes hi-drofóbicos. El uso de organismos vivos, sin embargo, conlleva varios inconvenientes. El hecho de que cada especie viva en ambientes de un determinado tipo hace que no se pueda utilizar la misma especie en cualquier sitio, especialmente en ambientes altamente contaminados, así como la varia-bilidad entre especies, que hace difícil obtener resultados comparables. Por otra parte, la respuesta a estresores y las tasas de bioacumulación varían dependiendo de factores ambientales y la propia variabilidad biológica, incluso entre individuos de la misma especie. A esto hay que añadir las consideraciones éticas personales que implica la utilización de animales para provecho humano.
 A este respecto, la Directiva de normas de calidad ambiental 2008/105/EC (EQSD, de Environmental Quality Standards Directive), una de las directivas hijas de la WFD (2000/60/EC), supone un paso importante en el uso de sedimento y biota para la estimación del estado químico de los cuerpos de agua. Además de establecer normas de calidad ambiental (NCA o EQSs, de Environmental Quality Standards) para agua, en ella se hace una referencia explícita al uso de sedimentos y biota como matrices de referencia, permitiendo a los estados miembros el establecimiento de NCA a nivel nacional para estas matrices alternativas en lugar de los NCA para agua (establecidos a nivel europeo). La Guía sobre monitoreo de sedimento y biota (EC, 2010), elaborada como parte de la Estrategia de Implementación Común (CIS, de Common Implementation Strategy) de la WFD y directivas hijas, proporciona recomendaciones prácticas para identificar la matriz de monitoreo más apropiada para cada sustancia, basándose en sus propiedades físicoquímicas y en las características del cuerpo de agua. Como regla general, los compuestos con un logKow > 5 deben medirse preferentemente en los sedimentos, o en la materia particulada en suspensión (SPM, de sedimentary particulate matter), mientras que la determina-ción de los compuestos con un logKow < 3 debe hacerse preferentemente en muestras de agua. Para los compuestos con un logKow intermedio, se puede elegir entre sedimento o SPM y agua, dependiendo de las condiciones específicas del lugar (p. ej., el contenido de SPM, las característi-cas químicas del sedimento y la concentración de los contaminantes en el agua o las condiciones hidrodinámicas). El criterio principal para la selección de compuestos a estudiar en biota es su preferencia físico-química por los tejidos biológicos, así como la eficiencia con que es metaboli-zado o depurado por las diferentes especies. El control de las sustancias orgánicas se debe realizar en la biota cuando el BMF es > 1, o el BCF es > 100. Sin embargo, si no se dispone de datos de una medida válida del BMF, el BCF o el BAF, un logKow > 3 puede considerarse un indicador del potencial de bioacumulación (Carere et al., 2012). La frecuencia mínima de muestreo requerida para contaminantes prioritarios depende asimismo de la matriz. En agua esta periodicidad ha de ser al menos mensual para los contaminantes habituales, mientras que en sedimento o biota puede espaciarse a una vez al año, excepto cuando por criterios técnicos expertos se justifique otra periodicidad.
 En cualquier caso, la selección de los componentes ambientales a analizar puede ser fuente de error si no se hace una interpretación adecuada reconociendo y teniendo en cuenta las variacio-nes en el comportamiento ambiental de cada compuesto (Wu et al., 2008). Como se comentó en el apartado sobre distribución ambiental de los PBDE (1.3.3.3), las diferencias en la absorción
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 del medio ambiente y la cinética de acumulación, la degradación metabólica y la biomagnifi-cación de un nivel trófico a otro dan lugar a perfiles de contaminantes diferentes entre especies incluso similares y especialmente cuando se comparan muestras biológicas con los medios abió-ticos a que están asociados esos organismos (Tomy et al., 2004; Stapleton, 2006; Streets et al., 2006; Koistinen et al., 2008). Estas diferencias pueden interferir y llevar a error en el uso de las concentraciones medidas en una determinada matriz para identificar fuentes y vías de transporte o para realizar estimaciones de factores de bioacumulación y de la exposición ambiental.
 1.4.1.2. La fracción biodisponible
 Los monitoreos de los compartimentos abióticos como agua y sedimento a los que nos acabamos de referir se basan tradicionalmente en la medición puntual de la concentración total de sus-tancias orgánicas o fracción completa de la muestra. De hecho, para compuestos orgánicos, las EQS de la WFD se expresan como concentraciones totales en las muestras de agua (Ademollo et al., 2012). De igual manera, en el caso de los sedimentos se realizan determinaciones lo más ex-haustivas posibles que incluyen tanto el contaminante disuelto en el agua de poro como el unido a geosorbentes. Estas medidas totales pueden considerarse necesarias para cumplir el principio de precaución (Gouin, 2010) e incluso suficientes si se realizan con la frecuencia adecuada. Sin embargo, como se comentó en el apartado 1.2, la capacidad de los organismos para asimilar los contaminantes requiere en primer lugar de su disponibilidad espacial y física. Esta capacidad difiere, p. ej., según estén en la fase disuelta o asociados a la fase sólida, donde incluso hay frac-ciones secuestradas por materiales condensados imposibles de asimilar. Además, puesto que la exposición total de los organismos depende del tiempo, su medida ha de establecerse dentro de un plazo determinado, e igualmente la que entendemos como concentración biodisponible de un compuesto determinado en cierta matriz ha de ser definida en un marco temporal. En este sentido, p. ej., una medida promediada en el tiempo de la concentración de un contaminante en agua permite una mejor precisión de la estimación de la exposición que una medida puntual (Pawliszyn, 2006).
 Al tratarse de un concepto dinámico que abarca varias etapas, la incorporación de la biodis-ponibilidad en las medidas ambientales y su encaje en el ámbito regulatorio son complicados y, aunque se han hecho algunos progresos (Harmsen, 2007), la biodisponibilidad todavía continúa siendo más un tema de investigación que un parámetro utilizable. Dependiendo del tipo de or-ganismo y su zona de influencia y de la escala temporal abarcada, la biodisponibilidad observada puede variar y podría haber numerosas definiciones específicas que habrían de ser, por fuerza, definiciones operacionales. Así, el término biodisponible se ha aplicado mayormente en el ámbi-to de la contaminación de suelos y sedimentos de una manera confusa refiriéndose a medidas relacionadas con la posibilidad de asimilación por los seres vivos pero que no siempre atienden exactamente a las mismas fracciones del contaminante. Tras la definición genérica del NCR de “procesos de biodisponibilidad” (NRC, 2003); ver 1.2.1), varios autores han tratado de acotar esta dispersión acuñando diferentes términos con una definición clara de trabajo en función de la fracción de contaminante a la que se refieren. Semple et al. (2004) comenzaron esta discusión científica proponiendo restringir el término “biodisponible” a aquello que está disponible para
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 cruzar la membrana celular de un organismo desde el medio que habita el organismo de manera inmediata, mientras que lo “bioaccesible” incluye la suma de lo que está disponible inmediata-mente y lo que está limitado espacial o temporalmente pero puede hacerse disponible si se dan las condiciones apropiadas, es decir, potencialmente disponible. Reichenberg & Mayer (2006) distinguen entre “accesibilidad”, la cantidad de un contaminante que es o puede ser disponible en un espacio de tiempo y unas condiciones dadas (comparable a la bioaccesibilidad de Semple) y añade como concepto complementario la “actividad química”, es decir, la energía libre que determina el potencial para procesos fisicoquímicos espontáneos como difusión, sorción y par-ticionamiento, que en el medio acuático está estrechamente relacionada con la fugacidad o la concentración libremente disuelta. En este caso, mientras que la accesibilidad siempre será una medida definida operacionalmente, la actividad química puede ser definida de manera precisa. En la figura 15 se representa de manera esquemática las fracciones de contaminante a que se refieren cada una de estas terminologías.
 Cuando la solubilidad del contaminante es el principal factor que determina su asimilación por parte los organismos, las medidas que atienden a las fracciones de contaminante libremente disueltas (o las que pueden llegar a ese estado con cierta facilidad) son un predictor útil de la biodisponibilidad. Por ello, es importante entender qué fracción de un contaminante es cuan-tificada mediante cada procedimiento de muestreo y análisis específico y la comparación de estas fracciones con la biodisponibilidad medida usando un indicador biológico. Para que estas medidas sean útilles es esencial que las fracciones determinadas por análisis fisico-químicos pue-dan ser correlacionadas con la asimilación por parte de los organismos (McLaughlin & Lanno, 2014). En 2008 vio la luz un estándar ISO 17402 (ISO, 2008) que basa su terminología en la propuesta por Lanno et al. (2004). Esta reserva el término “biodisponibilidad” a aquellas me-didas que tienen como objetivo de medida la bioacumulación o una respuesta biológica o bien aquellas medidas químicas o físicas que puedan ser correlacionadas con la fracción biológica. La medida de la fracción de contaminante que no está unida fuertemente a la matriz sólida median-te adsorción o envejecimiento y que es potencialmente disponible para los organismos por pro-cesos de desorción inducidos físico-químicamente es referido en este caso como “disponibilidad ambiental” (Figura 15). La “biodisponibilidad ambiental”, en cambio, incluye la fracción del compuesto disponible ambientalmente que un organismo asimila a través de procesos inducidos fisiológicamente. En el marco de esta norma, los procesos relacionados con los efectos tóxicos de los contaminantes o su acumulación interna a los organismos son denominados “biodispo-nibilidad toxicológica” (Peijnenburg et al., 1997; Lanno et al., 2004; Harmsen, 2007). En el contexto de las evaluaciones de riesgos ecotoxicológicos, la biodisponibilidad con frecuencia se refiere simplemente a la disponibilidad ambiental. Cuando se determinan las concentraciones del contaminante en organismos expuestos, se puede evaluar la biodisponibilidad ambiental o incluso la biodisponibilidad toxicológica del contaminante para esas especies. En esta norma, sin embargo, no se incluyen las distinciones hechas por Semple o Reichemberg.
 A día de hoy, la discusión en cuanto a la terminología sigue sin estar cerrada. No obstante, la adaptación en la ISO 17402 de la terminología de Lanno et al. (2004) es probablemente un paso definitivo en el camino hacia la inclusión del concepto en el ámbito regulatorio. Esta norma es, además, una guía para seleccionar métodos apropiados, que pueden medir o bien la concen-tración de contaminante presente en la fase acuosa (inmediatamente disponible) o la cantidad
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 de contaminante en el suelo o el sedimento que puede pasar a la fase acuosa y es disponible con el tiempo (potencialmente disponible). Desde un punto de vista analítico, y con fines normati-vos, no cabe duda de la importancia de determinar la concentración total o cuantitativa de un contaminante en una matriz dada, especialmente si se tiene en cuenta, por una parte, que los organismos están expuestos no solo a los contaminantes presentes en la fase disuelta por biocon-centración, sino también a los que están asociados a sólidos mediante la ingestión de partículas y, por otra parte, que esa asociación es, al menos en parte, reversible. Sin embargo, desde una perspectiva ambiental y toxicológica puede llegar a ser más importante o necesaria una medida de mayor relevancia biológica que distinga entre los contaminantes disueltos y los asociados a fases sólidas y, a ser posible, que abarque una escala temporal significativa para los seres vivos, al margen de la discusión conceptual y terminológica comentada arriba. De hecho, dependiendo de la perspectiva puede ser preferible la medida de una fracción u otra. La biodegradación, p. ej., depende de la biodisponibilidad inmediata, mientras que la bioacumulación de un conta-minante puede depender más de la biaccesibilidad o biodisponibilidad potencial, por lo que en entornos de biorremediación puede ser más útil la primera, mientras que cuando se trata de evaluaciones de riesgo, la segunda es más apropiada.
 Figura 15. Representación esquemática de la terminología asociada al concepto de biodisponibilidad
 1.4.2. Técnicas de determinación
 Los protocolos convencionales de análisis de contaminantes orgánicos en matrices ambientales constan generalmente de varias etapas que comienzan por el muestreo o toma de la muestra y a la que sigue su preparación y tratamiento en el laboratorio, la separación y detección de los ana-litos, hasta llegar al análisis de datos final. Desde que en los años 70 comenzaron a analizarse los
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 POP en matrices ambientales, el rápido desarrollo de técnicas e instrumentación ha permitido un gran avance en la capacidad analítica y, por tanto, un incremento sustancial de la capacidad de control ambiental. Hoy en día es posible identificar y cuantificar con precisión y exactitud casi cualquier compuesto presente en matrices ambientales a concentraciones extraordinaria-mente bajas, con LOD que llegan en algunos casos al rango de los fentogramos. Durante mucho tiempo, el interés por mejorar la capacidad analítica se centró en las etapas de separación croma-tográfica, detección y análisis de datos, poniendo énfasis en la correcta identificación de los ana-litos de interés en cada muestra y en la bajada de límites de detección y cuantificación, mientras que la toma y preparación de muestra han recibido mucha menor atención investigativa (Ramos & Smith, 2007). No obstante, a pesar de los progresos en el análisis instrumental, en la mayor parte de los métodos analíticos siguen siendo necesarias etapas complementarias de extracción, preconcentración, purificación y fraccionamiento, indispensables para aislar los analitos y eli-minar los componentes de la matriz que pueden afectar a la separación o a la detección y que continúan siendo determinantes en el proceso global del análisis. Estos pasos previos al análisis intrumental acaparan la mayor parte del tiempo total de análisis de una muestra, especialmente en matrices complejas. Además, constituyen la mayor fuente de error del método analítico, al ser susceptibles de la pérdida de analitos y de la contaminación, por lo que determinan en gran medida la fiabilidad y la precisión final. El proceso analítico completo puede resultar en vano si la muestra no ha sido bien tomada o si su tratamiento ha sido inadecuado, si el extracto final no es representativo de la muestra original, está demasiado diluido o contiene tanto material inter-ferente que enmascare el compuesto de interés o contamine el instrumento.
 El desarrollo de técnicas que mejoren las etapas de toma y preparación de muestra en térmi-nos de rapidez, fiabilidad y sensibilidad es, por tanto, una necesidad acuciante –especialmente si se quiere dar valor a todos los avances alcanzados en cromatografía y en detección-- y en los úl-timos años han comenzado a recibir cierta atención especial (Meyer & Majors, 2002; Pawliszyn, 2003). Si bien todavía se usan muchos métodos tradicionales, se han introducido nuevas ideas y se han desarrollado tecnologías que se caracterizan por la búsqueda de metodologías con las que se reduce la duración de estas etapas, tratando de acoplar el tiempo de preparación de muestra al tiempo de análisis instrumental. En general, se ha puesto mucho interés en la simplificación de las operaciones y la reducción del número de pasos. En este sentido, cuando es posible, se tiende a la automatización y al desarrollo de sistemas analíticos on-line o integrados, que reducen el tratamiento manual de la muestra, potencial fuente de error y variabilidad que en ocasiones dificulta la validación de las mediciones para cumplir con los crecientes requisitos legislativos en cuanto a precisión y exactitud. Se ha dedicado mucho esfuerzo también al desarrollo de métodos más selectivos, que permiten el análisis de matrices más difíciles al reducir la presencia de inter-ferencias y la contaminación de la instrumentación y las columnas y métodos que proporcionan un mayor factor de concentración, disminuyendo el tamaño de muestra necesario incluso para análisis traza. Además, la preocupación por la contaminación ambiental ha comenzado a aplicar-se, por fin, a los propios procedimientos de la química analítica bajo los principios de la llamada “química verde” (Welch et al., 2010). Fruto de ello, y también con el fin de reducir costes, hay una tendencia al desarrollo de técnicas de preparación de muestra que reducen el volumen de di-solventes utilizados (las llamadas técnicas solvent-less), así como de otros reactivos y adsorbentes, y consecuentemente disminuyen la cantidad de residuos generados.
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 Por otra parte, sin dejar de lado la importancia de estos avances, encaminados directa o indi-rectamente a medir virtualmente todos los POP de la manera más precisa en el límite de detec-ción más bajo posible –muchas veces más allá de los umbrales de concentración que pueden ge-nerar efectos ambientales adversos conocidos--, cabe preguntarse en qué grado la información así obtenida es significativa. Una vigilancia rutinaria de las concentraciones abióticas y bióticas de los POP per se podría ser de utilidad limitada si los datos obtenidos no pueden ser relacionados directamente con la determinación de los riesgos para la salud pública y ecológica. Esta repre-sentatividad de las medidas recae fundamentalmente en las etapas de muestreo y extracción. De hecho, hoy en día, solventadas o mejoradas muchas de las dificultades que añaden variabilidad en el tratamiento de la muestra, los principales errores en las mediciones de campo se deben a la heterogeneidad espacial y temporal, más que a errores durante el análisis. Además, como se co-mentó en la sección anterior (1.4.1), los métodos tradicionales para evaluar el impacto ecológico de sustancias antropogénicas a partir de los niveles en muestras abióticas con los procedimientos habituales de toma de muestra puntual y extracción total, a menudo cargan en sus predicciones sesgos específicos de la matriz que dificultan la interpretación de su relevancia biológica (Green-wood et al., 2009; Cui et al., 2013). Aun cuando se utiliza una matriz integradora en el tiempo como es el sedimento, el enfoque tradicional para predecir el riesgo de contaminantes orgánicos hidrofóbicos en el sedimento es relacionar las concentraciones en los sedimentos normalizadas al carbono orgánico con los residuos corporales o los efectos tóxicos en los organismos. Este método, sin embargo, se ve limitado por la gran cantidad de variables que pueden influir en la biodisponibilidad (ver 1.2.1). Aunque la medida más representativa del impacto de un contami-nante viene dada claramente por la determinación de su concentración acumulada o de marca-dores de su presencia en la propia biota, como ya se ha dicho, la utilización de animales implica una serie de inconvenientes técnicos y éticos. Por ello, paralelamente a todas las mejoras de carácter “técnico” mencionadas más arriba, existe también una corriente que trata de desarrollar técnicas y métodos de recogida y extracción de muestra que proporcionen medidas más fáciles de interpretar en términos de representatividad biológica, tanto espacial como temporal. Mien-tras que la comprensión teórica de la unión de los contaminantes a la fase particulada continúa evolucionando, es necesario un enfoque práctico para abordar los problemas de sedimentos contaminados actuales. Se necesita, por tanto, un método independiente de la matriz aplicable universalmente para predecir la biodisponibilidad. Así, durante las dos últimas décadas, se han explorado una serie de métodos biomiméticos que tienen por objeto proporcionar una idea de la exposición o la biodisponibilidad de los compuestos hidrofóbicos que permitan estudiar y predecir los riesgos generados por estos contaminantes desde una mejor base de partida.
 En cualquier caso, la aplicabilidad de una metodología analítica determinada depende de la fracción de contaminante que se quiera determinar y, por tanto, se ha de poner especial cuidado en la selección de las técnicas de toma y preparación de muestra, y en la optimización de las condiciones metodológicas para que se ajusten a los objetivos reales de medición. La Figura 16 relaciona las distintas fracciones existentes en el medio abiótico de los sistemas acuáticos con los tipos de técnicas que permiten su determinación. A continuación se hace una descripción de las principales técnicas analíticas empleadas en el análisis de POP en matrices ambientales, con énfasis en las técnicas que han sido empleadas para DDX y PBDE.
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 Figura 16. Relación entre las distintas fracciones de un contaminante orgánico en el medio acuoso, su biodisponibilidad y las técnicas analíticas para su determinación. La fracción extraída mediante extracciones exhaustivas dependerá de su agresividad y su capacidad para destruir la matriz. La fracción extraída mediante extracciones acuosas depende de la duración de la extracción.
 1.4.3. Toma de muestra y conservación
 La toma de muestra es la etapa clave de la que depende la representatividad del análisis respecto al medio o la población que se quiere estudiar. Las medidas a tomar para asegurar esa represen-tatividad, tales como el número de réplicas y la periodicidad del muestreo, dependen de los ob-jetivos del estudio, de las propiedades de la matriz en cuestión y de cuestiones relacionadas con la logística y los costes. Esto implica, p. ej., en el caso de muestras de sedimento de río, que sean tomadas del lecho cercano a la orilla, donde la energía del agua es menor y tiene lugar una mayor deposición de los materiales en suspensión. La profundidad, en cambio, depende del periodo de tiempo que se quiera abarcar, desde el uso de trampas y cajas de sedimentación para el muestreo de los sedimentos de deposición reciente o la recogida de los 1-5 centímetros más superficiales del lecho (dependiendo de la tasa de sedimentación) (Carere et al., 2012), hasta la utilización de testigos cuando se quiere ver la evolución en la escala temporal. Cuando se toman muestras de biota en los ríos, p. ej., si la especie es móvil, como en el caso de peces, se intenta seleccionar pun-tos de muestreo que estén separados por barreras físicas que impidan su paso (p. ej. una presa). Además de la selección de edades y sexos, es importante también tener en cuenta la variabilidad estacional de las reservas lipídicas de la especie muestreada. Las muestras de agua generalmente se toman de manera discreta o puntual, con una periodicidad limitada por los costes. En ocasiones se recogen de manera integrada o compuesta con dispositivos automáticos que toman pequeñas alícuotas de muestra a intervalos sucesivos, de manera que la muestra final se usa como represen-tativa de la “media” durante el tiempo de muestreo. En el laboratorio se realiza la selección de la fracción de interés, ya sea por filtrado (muestras acuosas) o por tamizado (sedimentos).
 La cantidad de muestra requerida depende de la carga de contaminante prevista en la mues-tra y de la sensibilidad de la técnica de detección ulterior. Como precauciones generales, el muestreo, al igual que el resto del proceso, ha de hacerse con materiales adecuados que no alteren la composición de la muestra por contaminación, y adoptar las medidas necesarias para su pre-servación antes del análisis, que incluyen conservación a baja temperatura, protección de la luz (muy importante para los compuestos sensibles como es el caso del BDE-209), y/o adición de
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 reactivos que eviten la degradación microbiana en muestras acuosas. En el caso de los compues-tos hidrofóbicos como PBDE y DDX, y cuando no se utiliza vidrio desactivado, la conservación de muestras acuosas puede incluir la adicción de un porcentaje de metanol que prevenga de la pérdida de analitos de interés por adsorción a la superficie del recipiente contenedor.
 1.4.4. Preparación de muestra
 Generalmente, antes del análisis instrumental final, es necesario un tratamiento previo de la muestra que consiste básicamente en su homogeneización, la extracción de los analitos de la matriz, la purificación del extracto y, finalmente, su concentración. Las técnicas empleadas de-penden del tipo de matriz a analizar, sólida o líquida, y de la complejidad que ésta presente. Normalmente, las técnicas convencionales tienen como objetivo la extracción exhaustiva de todo el contaminante presente en la matriz, por lo que el primer parámetro que se tiene en cuenta para evaluar la bondad de un método o técnica es el porcentaje de recuperación de analito en el ex-tracto final. Los principales obstáculos a que se enfrenta el analista son la complejidad de algunas matrices ambientales (especialmente biota) y las bajas concentraciones en que se suelen encon-trar los compuestos de interés, sobre todo en el caso de compuestos emergentes. En familias de compuestos como los PBDE, el desarrollo de métodos de análisis conlleva, además, la dificultad de abordar el amplio intervalo de propiedades físico-químicas que cubren y las consecuentes diferencias de comportamiento durante el análisis.
 Para contaminantes semivolátiles, como el DDT y los PBDE, las técnicas de preparación de muestra clásicas se basan en el uso de líquidos o fluidos que arrastran los compuestos de interés. Como comentábamos más arriba, en los últimos años han derivado hacia una amplia variedad de modalidades que reducen el consumo de disolventes y reactivos al tiempo que aportan una ma-yor eficiencia y reproducibilidad. Para analitos volátiles presentes en muestras líquidas o sólidas, es frecuente el uso de técnicas de extracción en la fase vapor mediante purga de la muestra, como el espacio de cabeza (HS, del inglés head space) o el Purge & Trap, ya que producen extractos limpios y pueden conectarse online con el cromatógrafo de gases. Estas técnicas también pueden ser una buena opción para compuestos semivolátiles cuando se emplean modos de muestreo de los compuestos de alta capacidad como las microextracciones que se comentarán en el siguiente apartado (Salgado-Petinal et al., 2006; Mmualefe et al., 2009).
 1.4.4.1. Extracción de muestras acuosas
 Dada la baja solubilidad de los compuestos haloaromáticos y su tendencia en el medio acuoso a asociarse a la fase particulada, el esfuerzo dedicado al desarrollo de métodos para su estudio en agua no ha sido tan importante como el dedicado a matrices ambientales sólidas (Vonderheide et al., 2008). Esto es especialmente cierto en el caso de los PBDE, cuyas bajas concentraciones en el agua constituyen una limitación en el uso de muchas técnicas de análisis convencionales que no proporcionan los LOD necesarios. La EQSD, p. ej., establece un límite para la media anual de PBDE (suma de BDE28, BDE-47, BDE-99, BDE-100, BDE-153 y BDE-154) en aguas superficiales continentales y otras aguas superficiales de 0.5 y 0.2 ng/L, respectivamente, y
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 de 25 ng/L para suma de DDX en todas las aguas superficiales, lo que implica utilizar métodos analíticos con LOQs de 0.35, 0.014 y 175 ng/L (un 30% por debajo de los valores límite) (EU, 2008; Lepom et al., 2009).
 La clásica extracción líquido-líquido (LLE, del inglés Liquid-Liquid Extraction) de agita-ción con disolventes apolares, sigue siendo ampliamente utilizada para compuestos hidrofóbicos, incluyendo los DDX (Veljanoska-Sarafiloska et al., 2013) y los PBDE (Robles-Molina et al., 2010). Sin embargo, la extracción en fase sólida (SPE, de Solid Phase Extraction), que se basa en el empleo de sorbentes que retienen los analitos al pasar la muestra acuosa a través de ellos y son posteriormente eluidos con disolventes, es, actualmente, la técnica de preferencia para muestras líquidas (Covaci et al., 2007; Sánchez-Avila et al., 2011), con una cada vez más amplia gama de fases sólidas preempaquetadas más o menos selectivas y equipos automatizados e incluso conec-tados en línea con el cromatógrafo. Además, mediante el uso de columnas multicapa, la SPE permite simultanear la extracción y la purificación, lo que reduce significativamente el consumo de disolventes y también el grado de manipulación de la muestra (Ramos et al., 2007b).
 Actualmente existen, además, toda una serie de técnicas enmarcadas en las tendencias de simplificación, miniaturización y reducción del consumo de reactivos y disolventes mencionadas al principio de esta sección, y se han aplicado para el análisis de diversos contaminantes orgáni-cos, incluyendo DDX y PBDE (Tabla 7). Esas técnicas incluyen sistemas miniaurizados de LLE y de SPE.
 Las formas miniaturizadas de LLE, llamadas microextracción en fase líquida (LPME, de Liquid-Phase Micro Extraction) o microextracción en solvente (SME, de Solvent MicroExtraction) (Zhao et al., 2002), evitan al menos algunos de los problemas asociados con la LLE convencio-nal, como el consumo de disolvente, que se reduce drásticamente. La LPME se puede hacer en distintos modos y “submodos”, a los que se ha dado muchos nombres diferentes que se refieren al mismo principio pero con diferentes configuraciones. El modo más sencillo es la microextrac-ción en gota sencilla (SDME, de Single-Drop MicroExtraction), que utiliza una gota de disolvente como fase extractante (Li et al., 2007) reduciendo el volumen de disolventes utilizado al míni-mo (nanolitros o microlitros). La LPME asistida con membrana (MASE, de Membrane-Assisted Extraction), cuyos poros y lumen hacen de soporte al extractante orgánico (microlitros), ya sea en modo de fibras huecas (HF, de Hollow-Fibres), o membranas en forma de bolsas o láminas (Fontanals et al., 2006). Una tendencia más reciente en LPME es la microextracción líquido-líquido dispersiva (DLLME, de Dispersive Liquid–Liquid MicroExtraction). En ella, la extracción de los analitos se lleva a cabo en un pequeño volumen de disolvente orgánico que se dispersa en la muestra acuosa gracias a una tercera fase líquida inmiscible en muestra y extractante y a veces ayudado con ultrasonidos o con agitación (Rezaee et al., 2006; Fontana et al., 2009).
 Por otra parte, en los últimos años, se ha extendido el uso de técnicas que utilizan un polí-mero absorbente que actúa como una fase líquida inmobilizada donde los analitos se disuelven estableciendo un equilibrio con la fase acuosa. La microextracción en fase sólida (SPME, del inglés Solid Phase Microextraction) (Arthur & Pawliszyn, 1990), que ha sido aplicada tanto en el análisis de DDT como de PBDE (Polo et al., 2004; Ratola et al., 2006; Mmualefe et al., 2009) emplea una fibra químicamente inerte de sílice fundida recubierta con una capa fina de la fase extractiva polimérica. La fibra es puesta en contacto con la muestra por inmersión directa en la misma (DI-SPME, de Direct Immersion) o con el espacio de cabeza en el vial (HS-SPME, de
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 Head Space), de manera que se produce una partición del analito entre la fase polimérica y la muestra. El recubrimiento convencional tiene un grosor de 100 µm y un volumen total de unas 0.5 µL por fibra, con lo que generalmente no se consigue una extracción exhaustiva cuantitativa. La microextracción en capa fina (TFME, de Thin-Film MicroExtraction) es un formato más re-ciente que utiliza una lámina en lugar de una fibra y cuyo atractivo reside en su mayor relación superficie/volumen (Jiang & Pawliszyn, 2012). En la extracción por sorción en barra agitadora (SBSE, de Stir Bar Sorptive Extraction) la fase polimérica (entre 50 y 300 µL) cubre una barra magnética agitadora de 10-40 mm de largo con una chaqueta de vidrio (Baltussen et al., 1999; Llorca-Porcel et al., 2006; Camino-Sánchez et al., 2012). Al igual que en la SPME, también pue-de utilizarse en modo inmersión o en modo espacio de cabeza y el proceso de extracción depende de los coeficientes de partición entre el analito y la fase extractante. Puesto que el volumen de fase sólida es unas 100 veces mayor que en la SPME, se pueden extraer mayores candidades de analito de la muestra, por lo que tiene una mejor sensibilidad y se puede alcanzar una extracción cuantitativa. El polidimetilsiloxano (PDMS) es el polímero más utilizado tanto en SPME como en SBSE, ya que es adecuado para la extracción de compuestos hidrofóbicos en muchos tipos de matrices. No obstante, en la última década se han desarrollado otras fases poliméricas como, p. ej., poliacrilato (Rico-Rico et al., 2010) o polidimetilsiloxano divinilbenzeno (Wu & Ding, 2010) que pretenden ampliar las aplicaciones de estas técnicas. Tras la extracción, la desorción de los analitos concentrados en las fibras de SPME o las barras de SBSE puede conseguirse por la aplicación de altas temperaturas que volatilizan los compuestos, de manera que son arrastrados por una corriente de gas directamente al cromatógrafo (evitando el uso de disolventes). Además, ambas pueden utilizarse también asociadas a métodos de purga de la muestra, p. ej. HS, tanto en el caso de muestras acuosas como sólidas, lo que puede acortar el tiempo de extracción de la muestra significativamente, debido a la mayor tasa de difusión de los analitos en la fase gaseosa que en la solución acuosa (Salgado-Petinal et al., 2006; Mmualefe et al., 2009). En general, la SPME y la SBSE son atractivas porque combinan aislamiento, concentración y enriquecimiento en un solo paso, con lo que se reduce el tiempo de preparación de muestra. Además requieren volúmenes de muestra pequeños e incluso pueden utilizarse directamente en el campo como muestreadores pasivos (ver apartado 1.4.4.1), lo que simplifica aun más las etapas previas al análisis instrumental.
 Por último, la miniaturización de la SPE también permite una reducción del disolvente y acoplamiento en línea, que aporta rapidez y sensibilidad. Esta tendencia se ha basado principal-mente en el uso de fases extractivas como fibras, gránulos, y adsorbentes que son empaquetadas de manera reproducible en tubos, capilares, jeringas, agujas e incluso puntas de micropipeta (Barri, 2009). Una de ellas es la microextracción en sorbentes empaquetados (MEPS, de Mi-croExtraction in Packed Sorbents) donde el sorbente es integrado en una jeringa de líquidos que permite la manipulación de la muestra con poco volumen vacío y reduce el tiempo de manipu-lación unas 30 y 100 veces en comparación con la SPME y SBSE, respectivamente, ahorrando tiempo y recursos. Puede ser conectado al cromatógrafo de gases o de líquidos sin modificacio-nes y ser completamente automatizado. Aunque la mayoría de las aplicaciones se han hecho en muestras biológicas y compuestos hidrófilos (Páleníková & Hrouzková, 2014), ya ha comenzado a utilizarse en muestras ambientales para compuestos como PAH y pesticidas organoclorados (Prieto et al., 2010).
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 Un aspecto al que no siempre se dedica suficiente atención es la fiabilidad del método em-pleado en cuanto a la extracción del contaminante asociado a la fase particulada tanto en casos en que se pretende analizar la muestra de agua completa (como requiere la WFD, p. ej.) como en aquellos en que se asume que se está midiendo el contaminante en la muestra filtrada a un determinado tamaño de partícula. Si se aplica un proceso de extracción único, y no separación de fases previa y extracción con distintos métodos, algunos de los métodos descritos para la ex-tracción de muestras de agua, requerirían de una etapa previa en la que se indujese la desorción de los contaminantes asociados a partículas, que, de no hacerse, pueden no ser extraídos y, por tanto, subestimar la carga de contaminante de la muestra (Wolska, 2008; Ademollo et al., 2012; Hanke et al., 2012). Por otra parte, cuando se trata de medir la fracción disuelta de contami-nantes hidrofóbicos, es una práctica común filtrar las muestras a 0.45 µm antes de la extracción, ya que los filtros con un diámetro de poro menor se saturan muy rápidamente. Sin embargo, las medidas obtenidas de esa manera incluyen la fracción unida a la DOM y a los coloides de la muestra. Si el objetivo del estudio es la determinación de la actividad química del contaminante, la captación molecular de técnicas como la SPME o la SBSE puede ser considerada una ventaja, ya que sólo extraen la fracción realmente disuelta (ver apartado de técnicas biomiméticas 1.4.5).
 Tabla 7. Comparación de métodos de extracción de muestras líquida (Hyötyläinen, 2009).
 Condiciones típicas
 LLE SPE SPME SBSE MicroSPE SDME MASE
 Tamaño de muestra (mL)
 1–1000 1–100 0.5–20 1–100 0.01–0.1 1–100 0.1–100
 Tiempo de extracción (min)
 2–30 2–10 10–90 90–720 2–10 10–120 10–120
 Volumen de disolvente (mL)
 10–200 1–5 – – 0.01–0.5 0.001–0.005 0.01–0.5
 Eficiencia de extracción
 Cuantitativa Cuantitativa No cuantitativa No cuantitativa – Cuantitativa
 Cuantitativa No cuantitativa
 No cuantitativa
 Factor de concentración
 Bajo Medio Alto Alto Medio Alto Alto
 Simplicidad Alta Media Media Media Media Media Media
 Automatización Baja Alta Alta Moderada Alta Baja Moderada-Alta
 Robustez/ Repetibilidad
 Media Buena Media Buena Buena Media Buena
 Parámetros a optimizar
 - tipo de disolvente- fuerza iónica- pH- volumen de disolvente
 - tipo de adsorbente- purificación- disolvente de elución- volumen de disolvente
 - modo de muestreo- tipo y grosor del recubrimiento- tiempo- pH- fuerza iónica- agitación- temperatura- condiciones de desorción- procedimiento de calibración
 - modo de muestreo- tipo de recubrimiento- tiempo- temperatura- pH- fuerza iónica- condiciones de desorción- procedimiento de calibración
 - tipo de adsorbente- purificación- disolvente de elución- volumen de disolvente
 - tipo de disolvente- volumen de la gota- fuerza iónica- pH- tiempo de extracción- agitación- forma de la punta de la aguja- temperatura
 - tipo de disolvente- volumen de disolvente- fuerza iónica- pH- tiempo de extracción
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 Condiciones típicas
 LLE SPE SPME SBSE MicroSPE SDME MASE
 Coste por análisis
 Bajo Medio Bajo Bajo Bajo Bajo
 Coste de la instrumentación
 Bajo Medio Medio Medio Bajo Bajo
 LLE: extracción líquido-líquido; SPE: extracción en fase sólida; SPME: microextracción en fase sólida; SBSE: extracción por sorción en barra agitadora; MicroSPE: microextracción en fase sólida; SDME: microextracción en gota sencilla; MASE: microextracción en fase líquida asistida con membrana
 1.4.4.2. Extracción de muestras sólidas
 Las muestras sólidas, tanto en el caso de los sedimentos como en biota, necesitan de un pretra-tamiento que implica su triturado y homogenización y generalmente también su secado –ya sea adicionando sulfato sódico anhidro o por liofilización-- con el fin de facilitar el acceso a la matriz de los disolventes apolares utilizados en la extracción posterior.
 El Soxhlet, donde la muestra es extraída por un disolvente que recircula a través de ella gra-cias a ciclos de evaporación y condensación, ha sido la técnica más ampliamente utilizada para la extracción de POP en matrices complejas. Hoy en día, pese a requerir periodos de extracción de horas, sigue siendo la técnica de referencia por su eficiencia, robustez y bajo coste para compues-tos hidrofóbicos, DDX y PBDE incluidos (USEPA, 2007; Covaci et al., 2007).
 Las técnicas de desarrollo más reciente incorporan el empleo de distintos tipos de energía para acelerar el proceso de extracción manteniendo (o incluso mejorando en muchos casos) la eficiencia del Soxhlet. Así, actualmente, existe una variedad de opciones que permiten reducir el tiempo de extracción a minutos y también el uso de disolventes orgánicos, lo que trae como consecuencia una disminución de la contaminación y de los costes del análisis (Tabla 8). Dentro de este grupo, la Extracción asistida con ultrasonidos (US o UAE, del inglés Ultrasound Assisted Extraction, o SAE, de Sonication Assisted Extraction) aplica radiación de ultrasonidos en un baño o con una sonda a una muestra dispersada en disolvente. Los ultrasonidos inducen la cavitación del disolvente extractante e incrementan el proceso de transferencia de masa de los analitos a la fase líquida, que se separa luego de la muestra por centrifugación o filtrado. Para conseguir extracciones eficientes, el proceso se suele repetir dos o tres veces, lo que la hace difícil de au-tomatizar. Es una técnica que ha demostrado ser útil tanto para el análisis de DDX (USEPA, 1996a; Xue et al., 2008) como de PBDE (Vilaplana et al., 2008; Cristale & Lacorte, 2013), es-pecialmente en sedimento. La Extracción asistida por microondas (MAE, de Microwave Assisted Extraction) (Li et al., 1997; Bayen et al., 2004; Vilaplana et al., 2009) se basa en la utilización de energía de microondas para calentar el disolvente en contacto con la muestra. Esta energía térmica proporcionada facilita la capacidad del disolvente para penetrar en la matriz y solubilizar los analitos, al tiempo que ayuda a la rotura de los enlaces entre los analitos y la matriz y favorece la difusión del analito. La elección del disolvente de extracción debe hacerse con cuidado, ya que tiene que ser polar y absorber este tipo de radiación. Generalmente se require una etapa de
 Tabla 7. (Continuación)
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 filtración o de purificación antes del análisis final y no es posible su acoplamiento online con el cromatógrafo. Aunque de uso menos extendido, la Extracción con fluidos supercríticos (SFE, de Supercritical Fluid Extraction) también resulta ventajosa para la extracción de analitos no polares. Emplea dióxido de carbono puro (CO2) como medio de extracción en lugar de disol-ventes orgánicos. Los fluidos supercríticos tienen una viscosidad menor que la de los líquidos y coeficientes de difusión mayores, lo que aumenta la tasa de penetración del fluido en la muestra y la eficiencia de la extracción. Los analitos extraídos son atrapados en un disolvente orgánico o en una fase sólida. La selectividad de la SFE puede ser controlada optimizando las condiciones de temperatura y presión del fluido supercrítico (CO2) y añadiendo modificadores (como me-tanol). La SFE es atractiva principalmente por las bondades del CO2 como medio de extracción en comparación con los disolventes orgánicos generalmente empleados en otras técnicas, que suelen ser tóxicos y/o inflamables y los extractos son muy limpios. Ha sido empleada tanto en la extracción de DDX (van der Velde et al., 1992; Zuloaga, 2001) como de PBDE (Rodil et al., 2005; Vilaplana et al., 2008).
 De desarrollo más reciente es la Extracción con líquidos presurizados (PLE, del inglés Pressu-rized Liquid Extraction), también llamada extracción acelerada con disolventes (ASE, del inglés Accelerated Solvent Extraction), se basa en la extracción con disolventes a alta temperatura, gracias a una presión suficientemente alta para que este se mantenga en estado líquido por encima del que sería su punto de ebullición a presión atmosférica. La PLE es una técnica completamente automatizada que reduce el tiempo de extracción de horas a minutos y puede reducir el consumo de disolvente hasta un 90% con respecto al Soxhlet. Por otra parte, permite la inclusión de la eta-pa de purificación en un único paso junto con el proceso de extracción. Por estos motivos fue la técnica seleccionada para los análisis de DDX y PBDE en sedimentos y biota realizados durante el desarrollo de esta tesis, como se verá en el capítulo 2 de esta memoria. Su éxito para el análisis de compuestos orgánicos en matrices ambientales ha ido en aumento desde entonces (ver Tabla 12, en el capítulo 2). Cuando en lugar de disolventes orgánicos se utiliza agua a altas temperatu-ras y presiones la técnica se conoce como Extracción con agua caliente presurizada (PHWE, del inglés Pressurized Hot Water Extraction), Extracción con agua sobrecalentada (SHWE, de Super-heated Water Extraction) o extracción con agua subcrítica (SWE, de subcritical water extraction ), mucho menos extendida que la PLE normal (Kronholm et al., 2007).
 Por otra parte, en los últimos años se han descrito algunas técnicas menos costosas a nivel instrumental. En la dispersión de matriz en fase sólida (MSPD, de Matrix Solid Phase Dispersion) la muestra es molida con la matriz sólida y es empaquetada en una columna por la que se pasa un disolvente apropiado que eluye los analitos. Es una técnica atractiva por su simplicidad y flexibili-dad, no necesita preparación ni mantenimiento de equipos y ofrece la posibilidad de simultanear la extracción y la purificación (Baker, 2007). Además require poca cantidad de muestra, tiene un tiempo de extracción corto y usa menos disolvente que las técnicas convencionales. Sin embargo, el aspecto negativo es la poca automatización y que la molienda de la muestra con la fase sólida es trabajosa. Se ha utilizado, p. ej., para el análisis de DDX y de PBDE en peces (Labadie et al., 2010a; Hela & Papadopoulos, 2013). En esta línea, el método QuEChERS (Quick, Easy, Cheap, Effective, Rugged, and Safe), originalmente desarrollado para el análisis de residuos de pesticidas en vegetales (Anastassiades et al., 2003), comienza ahora a ser empleado para análisis ambien-tales, entre ellos DDX en suelos (Rashid et al., 2010) y PBDE en peces (Fontana et al., 2011).
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 La elección de un método de extracción u otro depende de la naturaleza de la matriz que se desea analizar. La selección del disolvente o mezcla de disolventes depende, asimismo, de la técnica de extracción y de las características de la matriz. Las condiciones de extracción han de ser optimizadas cuidadosamente, especialmente la temperatura, para obtener una eficiencia de extracción máxima sin que se produzca descomposición, p. ej. de DDT a DDE y DDD (Gfrerer & Lankmayr, 2005) o desbromación en el caso del análisis de PBDE de alto grado de bromación (hexa- a decabromados) (Webster, 2009).
 Tabla 8. Comparación de métodos de extracción de muestras sólidas (modificada de Hyötyläinen (2009).
 Condiciones típicas Soxhlet PLE UAE MAE SFE MSPD
 Tamaño de muestra (g)
 10–100 5–50 1–30 1–10 1–10 0.5–10
 Tiempo de extrac-ción (min)
 360–1440 5–40 3–40 5–40 20–60 2–20
 Volumen de disol-vente (mL)
 >100 <50 <50 <50 0–10 1–5
 Selectividad Baja Baja Baja Baja Alta Alta
 Automatización Baja Alta Media Media Alta Baja
 Habilidad necesaria Baja Media Media Media Alta Media
 Parámetros a optimizar
 - tipo y volumen de disolvente- temperatura- tiempo- cantidad de muestra
 - tipo de disolvente- temperatura- tiempo- número de ciclos de extracción- cantidad de muestra
 - tipo y volumen de disolvente- temperatura- tiempo- cantidad de muestra- frecuencia
 - tipo y volumen de disolvente- temperatura- tiempo- cantidad de muestra- potencia
 - temperatura- presión- tiempo- cantidad de muestra- medio de recolección- tipo de modificador
 - tipo de adsorbente- ratio muestra/adsorbente- disolvente de elución
 Coste por análisis Medio Medio Bajo Bajo Medio Medio
 Coste de la instrumentación
 Bajo Alto Medio Medio Alto Bajo
 PLE: Extracción con líquidos presurizados; UAE: Extracción asistida con ultrasonidos; MAE: Extracción asistida por microondas; SFE: Extracción con fluidos supercríticos; MSPD: Dispersión de matriz en fase sólida
 PurificaciónLas técnicas de extracción exhaustivas son poco selectivas y arrastran, junto con los analitos de interés, otras muchas sustancias presentes en la muestra de características más o menos simila-res a los analitos. Estas impurezas pueden deteriorar el proceso cromatográfico y entorpecer la identificación y cuantificación del analito a niveles bajos, por lo que, a pesar de la disponibilidad actual de técnicas de extracción rápida, todavía se siguen necesitando una o más etapas de puri-ficación, en ocasiones, muy laboriosas. Así, en el caso de análisis de sedimentos, es conveniente eliminar la posible presencia de azufre elemental mediante tratamiento con cobre en polvo, sílice modificada con AgNO3, con mercurio o cromatografía de permeación en gel (GPC, de Gel Permeation Chromatography) (USEPA, 1996b; Ilyas et al., 2011; Bendig & Vetter, 2013). En el
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 caso de matrices de origen biológico y otras muestras con gran contenido lipídico como los lodos residuales, esta etapa es especialmente importante, ya que la grasa se extrae junto con los com-puestos lipófilos. Por ello suele retirarse realizando un ataque con ácido sulfúrico concentrado, que implica varias etapas de LLE secuenciales, o bien cromatográficamente, mediante SPE en columnas de sílice acidificada, alúmina, florisil o GPC.
 Algunos de estos procedimientos han podido ser incorporados en la etapa de extracción, como la adición de cobre mezclado con las muestras de sedimento durante la extracción en el Soxhlet (Tadeo et al., 2012; Dirtu et al., 2013).
 La extracción con líquidos presurizados selectiva (SPLE, de Selective Pressurized Liquid Extrac-tion) o ASE online, incluye en la extracción PLE una limpieza del extracto, introduciendo una capa de fase sólida en la celda de extracción, con lo que se reduce significativamente la necesidad de etapas adicionales de purificación. Esta técnica fue aplicada por primera vez al análisis de PBDE y DDT en sedimentos y peces durante el trabajo experimental de esta tesis (ver Capítulo 2).
 1.4.5. Técnicas biomiméticas
 Como se comentó en la introducción de esta sección, en las últimas dos décadas ha habido una tendencia a explorar toda una serie de técnicas de muestreo y/o tratamiento de muestras ambien-tales que pretenden dar medidas más representativas en términos de exposición sin necesidad de recurrir al análisis de organismos vivos. Éstas técnicas se diferencian de las utilizadas convencio-nalmente en que no suponen una extracción completa de los analitos de la matriz, sino que se basan en una partición selectiva de ellos entre la fracción disuelta o la que desorbe fácilmente de la fase particulada y un sustituto de la fase lipídica de la biota, simulando el proceso de asimilación y bioconcentración del contaminante por parte de los organismos vivos (Parkerton et al., 2000; Ehlers & Loibner, 2006). El procedimiento analítico consiste básicamente en una primera etapa en que la fase sustituta entra en contacto con la muestra permitiendo el proceso de partición del contaminante entre ambas, y una segunda etapa en que la cantidad total de contaminate concen-trado en la fase sustituta es cuantificada aplicando técnicas convencionales de extracción y análisis. Mediante este procedimiento de extracción sólo se mide la cantidad de contaminante disponible para ser absorbida por la fase sustituta y no la que permanece unida a la materia orgánica, por lo que se consideran técnicas que miden la fracción biodisponible del contaminante en el medio (ver apartado 1.2.2), lo que ha sido validado mediante experimentos en que se ha llevado a cabo una exposición paralela de seres vivos y se ha medido su acumulación o su degradación microbiana.
 Dentro de esta categoría se pueden incluir dos tipos de técnicas, según la fracción de con-taminante que miden. Un primer grupo estaría constituido por aquellas que concentran parte de la fracción disuelta capaz de bioacumularse sin alterar el equilibrio entre ésta y los sólidos presentes en el medio (non-depleting), de la misma manera que, en la mayoría de las situaciones ambientales, el volumen de agua contaminada es suficientemente grande y la toma de contami-nantes por los organismos acuáticos no afecta a su concentración acuosa (Verhaar et al., 1995). En este tipo de técnicas la fase sustituta se equilibra con las fracciones disuelta y reversible y pro-porcionan una medida de la actividad química. El otro grupo lo formarían técnicas que utilizan fases sustitutas secuestrantes, con las que se establece un equilibrio muy desplazado, de manera
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 que además del contaminante disuelto, se produce una extracción parcial del compuesto asocia-do a la fase particulada y permiten explorar la capacidad de los contaminantes para desorber de los sedimentos (Karickhoff & Morris, 1985). Algunos autores se refieren a ambos tipos de fases sustitutas como “muestreadores pasivos” (Akkanen et al., 2012). Sin embargo, en la forma más extendida de referirse a estos tipos de técnicas se utiliza el término “muestreador pasivo” para las primeras, mientras que las segundas son consideradas “extracciones parciales” (Cui et al., 2013), nomenclatura que se seguirá de aquí en adelante en esta memoria.
 1.4.5.1. Extracciones parciales
 En contraposición a las extracciones exhaustivas de sedimento, que incluyen en su medida tanto la fracción de contaminante disuelta en el agua intersticial como la unida irreversiblemente a geosorbentes –y, por tanto, sobreestiman las cantidades de contaminante disponibles para ser asimilados por los organismos vivos–, las extracciones parciales pretenden obtener una medida de la fracción potencialmente biodisponible o bioaccesible (según la definición de Semple et al. (2004)) o la disponibilidad ambiental (según Lanno et al. (2004) e ISO 17402) (ver apartado 1.2.2), cuantificando solamente la fracción realmente disuelta y la que puede ser desorbida con cierta facilidad. Para este fin se han utilizado materiales sólidos que, añadidos a una suspensión acuosa de la muestra, secuestran o atrapan las moléculas disueltas, de manera que agotan el contaminante en la fase disuelta y favorecen su desorción de los diferentes dominios de unión presentes en la matriz estudiada. En este sentido, esta técnica de extracción imita la actividad de degradación de los microorganismos en suelos y sedimentos y se consigue medir la fracción de contaminante potencialmente disponible.
 Además de las extracciones con fases sustitutas, que se pueden considerar biomiméticas, en la literatura científica se han descrito otros procedimientos de extracción parcial con el fin de aislar la fracción accesible de diferentes analitos y matrices. Así, se han llevado a cabo estudios en que se han utilizado disolventes suaves, como mezclas alcohol:agua o ácidos orgánicos o incluso con fluidos biológicos que simulan la digestión (Tang et al., 1999; Voparil & Mayer, 2004). Cuypers et al. (2000) propusieron el uso de persulfato para oxidar la materia orgánica amorfa y liberar la fracción accesible. Recientemente, también se ha examinado el uso de algunas de las tecnologías avanzadas de extracción comentadas en el apartado anterior tales como PLE o SFE como herra-mientas potenciales para predecir la biodisponibilidad (Tao et al., 2004; Latawiec et al., 2008). Estas estrategias de extracciones líquidas son de implementación más fácil. Sin embargo, en ellas la extracción depende de la fuerza del disolvente, lo que limita su interpretación conceptual frente al uso de fases sólidas, donde lo que controla la extracción es la accesibilidad y la cinética de desorción a partir de la matriz de la muestra, de manera similar a lo que suele ocurrir en los sistemas naturales (ver 1.2.1).
 La mayoría de las técnicas de extracciones parciales se han desarrollado en el contexto de remediación de suelos y sedimentos contaminados para predecir la degradación microbiológica de los compuestos hidrofóbicos. La inclusión de este tipo de técnicas en la norma ISO 17402 (ISO, 2008) sobre calidad de suelos y sedimentos refleja como se están empleando cada vez más para estudiar la exposición real de distintas familias de organismos.
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 Principio funcional Cuando a una suspensión acuosa de sedimento se añade una fase secuestrante con capacidad para atrapar todo el contaminante disuelto en el agua, la concentración en la fase disuelta se hace casi negligible. Estos materiales actúan como un sumidero infinito de los compuestos desorbi-dos, de manera que fuerzan una desorción continua desde las partículas de sedimento hacia la fase disuelta debido al gradiente de difusión creado. La velocidad de esta desorción es, por tanto, el factor limitante en estas extracciones, que sirven así para estudiar las cinéticas de desorción de los contaminantes asociados al sedimento en los sistemas acuáticos.
 Si se miden las cantidades de contaminante que se desorben de manera consecutiva del se-dimento por espacios de tiempo cortos y se representan gráficamente como en la Figura 17, se observa una fase de desorción rápida inicial (horas o días) seguida de una liberación más lenta.
 Figura 17. Curvas típicas de desorción de contaminantes en suspensiones acuosas de sedimento.
 Este comportamiento se ha descrito ajustándolo a modelos cinéticos de primer orden que dividen el producto químico en dos o tres grupos con diferentes tasas de desorción. En los mode-los de tres compartimentos, además de la fracción de contaminante de desorción rápida (Frap) se distingue entre una fracción de desorción lenta (Fslow) y una fracción muy lenta (Fvs) (Karickhoff & Morris, 1985; Cornelissen et al., 2001; ISO, 2008). Asumiendo que no se produce readsor-ción significativa en el sedimento:
 (1)
 (2)
 (3)
 en donde Frap,t, Fslow,t y Fvs,t son las fracciones de la concentración total inicial del contaminan-te que se mantiene retenida todavía a tiempo t y krap, kslow, y kvs son las constantes de velocidad de primer orden para la desorción rápida, lenta y muy lenta, respectivamente. Si se denomina Fdes,t a la fracción desorbida al tiempo t, el balance de fracciones en cualquier momento viene dado por:
 Concentración contaminante
 Tiempo
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 (4)
 y en el instante inicial:
 (5)
 Las constantes de desorción y las fracciones pueden ser cuantificadas por ajuste numérico de las ecuaciones (1)–(5) a los datos experimentales con el fin de calcular los parámetros Frap, Fslow y Fvs (equivalentes a Frap,t, Fslow,t y Fvs,t a t=0) y krap, kslow, kvs, o bien utilizado la solución analítica aproximada:
 (6)
 (7)
 donde, St y So son las cantidades de analito que se mantienen unidas al sedimento a tiempo t y al inicio del experimento, respectivamente, correspondiente al eje Y de la Figura 16.
 Siempre que la capacidad de fase secuestrante sea suficiente para actuar a modo de sumidero infinito, el modelo es independiente del material de que se trate, ya que, como se ha dicho más arriba, el factor limitante de la extracción es la desorción de la muestra, que es lo que se modela matemáticamente (Cornelissen et al., 1997; Zhao & Pignatello, 2004). Para ello se ha de tener en cuenta la capacidad del material y la relación entre las cantidades de extractante y sedimento. La cantidad de extractante utilizada debería estar siempre donde el aumento de agente extractan-te ya no aumenta la eficiencia de la extracción (Figura 18).
 Figura 18. Dependencia de la eficiencia en extracciones parciales sobre la relación entre la cantidad de agente extractante y la cantidad de sedimento extraído. Las líneas punteadas y continuas representan agentes extractantes diferentes, mientras que los distintos co-lores representan distintos contaminantes, más (A) o menos (B) bioaccesibles (tomada de Brack et al. (2009) con permiso de Elsevier).
 Total1
 Fracción extraida
 Cantidad de agente extractante / Cantidad de sedimento
 Compuesto A
 Compuesto B
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 La observación de distintas tasas de desorción se relaciona con la existencia de diferentes mecanismos de unión o retención en los sedimentos, como se describe en el apartado 1.2.1. La fracción de desorción rápida (Frap), se supone asociada a la materia orgánica amorfa del sedi-mento por una isoterma lineal y está en equilibrio con la concentración libremente disuelta en el agua de poro, que se considera inmediatamente disponible. Por el contrario, las fracciones de desorción lenta (Fslow) y muy lenta (Fvs) se suponen asociadas a la materia orgánica condensada en una forma no lineal de tipo Langmuir (Karickhoff & Morris, 1985; Xing & Pignatello, 1997; Jonker & Koelmans, 2002). Estas fracciones pueden considerarse potencialmente disponibles, ya que con tiempo suficiente pueden llegar a disociarse de la fase particulada; sin embargo, con el envejecimiento del sedimento contribuyen a la existencia de residuos no extractables (NER, de Non-Extractable Residues) que persistirán en el mismo durante un periodo prolongado de tiempo. Diversos estudios han comprobado que las fracciones de desorción rápida y las concentraciones libremente disueltas asociadas se relacionan con la capacidad de transformación microbiana de los contaminantes, así como con sus concentraciones en organismos bentónicos e incluso peces (Moermond et al., 2004; Voparil & Mayer, 2004; Harwood et al., 2012; Lydy et al., 2015), de ahí que se consideren métodos de determinación de la fracción biodisponible.
 En la bibliografía se pueden encontrar métodos de extracciones acuosas de suelos y sedimen-tos llevados a cabo con distintos tipos de materiales. El primer material utilizado fue la resina Tenax® TA, un polímero poroso basado en el óxido de poli-2,6-difenilfenileno que se usa nor-malmente como relleno de columnas cromatográficas y como material adsorbente. Presenta baja polaridad, no adsorbe agua y tiene una alta capacidad de adsorción para un número importante de compuestos, lo que le confiere una capacidad de extracción “casi infinita” de los contaminan-tes hidrofóbicos presentes en una muestra acuosa (Cornelissen et al., 1997; Cornelissen et al., 2001). Además, tiene la ventaja de que es reutilizable y económico. Esta fue la resina elegida en este trabajo, donde se aplicó por primera vez a PBDE. En el Capítulo 3 se describe con mayor detalle. Otro tipo de resina que se ha utilizado para este fin es la Amberlita®XAD®, un copolíme-ro de estireno divinilbenceno poroso de gran área superficial y estructura química no iónica e hidrofóbica. Su uso ha sido mucho menor que el del Tenax®, y centrado en PAH, PCB e hidro-carburos (Carroll et al., 1994; Hawthorne et al., 2002; Lei et al., 2004).
 Por otra parte, otros autores han propuesto el uso de agentes solubilizantes en lugar de fases sólidas. El más utilizado de este tipo es la hidroxipropil-b-ciclodextrina o HPCD (Reid, 1999; Dean & Scott, 2004; Hickman & Reid, 2005). La HPCD es un oligosacárido cíclico con una parte exterior hidrófila y una cavidad interior apolar con forma toroidal, donde los compuestos hidrofóbicos pueden ser encapsulados, formando complejos de inclusión solubles en agua. Des-pués de la extracción, la solución de HPCD es separada del suelo por filtración o centrifugación. Aunque la técnica con HPCD es atractiva porque es rápida y operacionalmente fácil, tiene la desventaja de que su capacidad extractiva es limitada y depende del contaminante en cuestión. También se han usado para este fin surfactantes no iónicos (p. ej. Triton X-100) (Volkering et al., 1998; Cuypers et al., 2002). Estos compuestos tienen la capacidad de formar micelas, en las que quedan incluidos los compuestos hidrofóbicos, de manera que se incrementa su solubilidad. No obstante, el uso de surfactantes y agentes solubilizantes para predecir la disponibilidad conlleva cierta contradicción, ya que estos agentes también se usan para mejorar la propia biodisponibi-lidad de los contaminantes en estudios de biorremediación (Boopathy & Manning, 1999; Fava
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 et al., 2003). No está claro hasta que punto estos agentes interaccionan con la matriz proporcio-nando una fase en la cual los compuestos lábiles se pueden particionar sin necesidad de la disolu-ción acuosa del compuesto (Hickman & Reid, 2005), de manera más parecida a las extracciones con disolventes suaves, lo que limita su interpretabilidad en términos de biodisponibilidad.
 1.4.5.2. Muestreadores pasivos
 Los muestreadores pasivos concentran los contaminantes de la fase disuelta sin alterar el equili-brio entre ésta y las fases sólidas presentes en el medio, de manera similar a la bioconcentración de contaminantes en el medio natural. Así, esta técnica permite medir la actividad química o la fracción inmediatamente disponible del contaminante. A diferencia de las fases secuestrantes utilizadas en las extracciones parciales, los muestreadores pasivos son aplicables in situ.
 De manera general, un dispositivo de muestreo pasivo (PSD, de Passive Sampling Device) consta de una fase receptora afín al compuesto objetivo, con la que el analito establece una par-tición una vez que esta se introduce en el medio o matriz a estudiar. El material receptor (disol-vente, resina polimérica, adsorbente poroso o reactivo químico) suele estar separado del medio por una membrana que lo protege al tiempo que modula el flujo de sustancias que se establece entre ambas fases (Figura 19). La concentración en la fase receptora es luego medida y convertida en información útil sobre la concentración en el punto de muestreo.
 Figura 19. Esquema de un dispositivo de muestreo pasivo
 El diseño del muestreador, en cuanto a geometría y materiales, determina su funcionalidad y su aplicabilidad para determinados tipos de contaminantes y matrices ambientales. Así, aunque fue una técnica desarrollada inicialmente para la monitorización de la calidad del aire –la prime-ra patente de un PSD data de 1927 (Gordon & Lowe, 1927), en 1980 se desarrolló el primer PSD para agua (Byrne & Aylott, 1980). Desde entonces, y especialmente en la última década, han ido desarrollándose una gran variedad de muestreadores pasivos (con mayor o menor éxito) para el muestreo en agua de un amplio rango de compuestos, tanto microcontaminantes orgá-nicos como especies metálicas. En algunos países ha empezado a plantearse como una estrategia útil para el control rutinario de contaminantes, como refleja la reciente norma ISO acerca de su uso (ISO, 2011).
 Carcasa
 Membrana limitante
 Fase receptora
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 Además de las ventajas interpretativas en cuanto a la estimación del grado de exposición de los seres vivos a los contaminantes, los muestreadores pasivos proporcionan una serie de ventajas “técnicas” respecto a los métodos convencionales de toma de muestra y análisis en el laboratorio, como son la simplificación de los protocolos, al integrar muestreo y preconcentración de mues-tra en un solo paso, o el menor consumo de disolventes. De hecho, algunos de los dispositivos utilizados como muestreadores pasivos in situ proceden de técnicas de análisis de agua vistas en el apartado 1.4.4.1, como la SPME. En el caso de los contaminantes hidrofóbicos, con tenden-cia a unirse a la materia orgánica de las matrices acuosas, el uso de este tipo de dispositivos es especialmente ventajoso si se quiere medir la fracción verdaderamente disuelta ya que, con otras técnicas, es muy difícil conseguir distinguirla de la asociada a DOM y fases coloidales.
 Principio funcional A pesar de que existe una amplia gama de PSD que varían en tamaño, composición de la fase receptora, presencia o ausencia de membrana, los principios que rigen captación de contami-nantes son muy similares. Una vez inmerso en el medio de estudio, la diferencia de potenciales químicos del compuesto entre el medio y el muestreador hace que se genere un flujo neto de di-fusión pasiva de analito hacia la fase receptora del muestreador. La velocidad a la que se acumula el compuesto en la fase receptora va disminuyendo con el tiempo de exposición, según se reduce la diferencia entre potenciales, hasta que esta diferencia se anula y el sistema alcanza el equilibrio (si la concentración en el agua no fluctúa significativamente) (Figura 20).
 Figura 20. Curva genérica de acumulación de un contaminante en un muestreador pasivo durante la exposición (línea sólida) y curva de eliminación de compuestos de referencia presentes en el muestreador antes de la exposición (línea punteada)
 Se han utilizado dos modelos diferentes para describir el intercambio de analitos entre el agua y el muestreador pasivo, bien basándose en modelos que describen la bioconcentración –basados a su vez en su analogía con la cinética de las reacciones químicas-- o bien en modelos que representan la transferencia de masa a través de diferentes ambientes secuenciales (Huckins et al., 2006). Ambos modelos, fácilmente interconvertibles, se diferencian sólo en la definición de las constantes que usan y se simplifican en la misma ecuación, que describe la curva de la Figura 20 (línea sólida):
 Tiempo
 Cantidad absorvida o eliminada
 Equilibrio
 Régimen lineal
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 (1)
 donde Cs es la concentración del analito en el muestreador, Cw es la concentración del ana-lito en el agua, Ksw el coeficiente de partición muestreador-agua y ke la constante del proceso de liberación del compuesto del muestreador al medio.
 Tanto en la fase inicial como en la fase final de la curva, este comportamiento es susceptible de ser simplificado matemáticamente, en base a lo cual se distinguen los distintos regímenes en que puede operar un PSD. Cuando el tiempo de exposición del muestreador es suficientemente largo (ke t >>1), la concentración de contaminante acumulado alcanza su valor de equilibrio, proporcional a la concentración en el medio en ese momento a través del coeficiente de partición Ksw, que define la capacidad de retención del muestreador para un determinado compuesto. Ksw es fácil de determinar experimentalmente (Smedes et al., 2009) o se puede estimar mediante relaciones empíricas como una función del logKow (Booij et al., 2003; Huckins et al., 2006; Vra-na et al., 2006a; Adams et al., 2007), lo que permite la determinación de la concentración del contaminante presente en el medio muestreado. La concentración disuelta de analito puede ser calculada entonces a partir de la concentración en el muestreador, como el ratio de la concen-tración en el muestreador y el coeficiente de partición muestreador-agua específico del analito (Mayer et al., 2000):
 (2)
 Para poder aplicar esta ecuación, se debe alcanzar una concentración estable tras un tiempo de respuesta conocido. Además, el tiempo de respuesta debe ser inferior a cualquier fluctuación producida en el medio circundante.
 Por el contrario, al comienzo de la exposición, cuando muestreador y agua están aun lejos del equilibrio termodinámico, ke t <<1, la tasa de desorción de analito de la fase receptora es todavía desdeñable y la masa acumulada es proporcional a la concentración en el agua y al tiempo de exposición:
 (3)
 (4)
 con Ms y Vs la masa de analito acumulado y el volumen de la fase receptora, respectivamente.El producto Vs Ksw ke es constante para cada par compuesto-muestreador, y se conoce como
 tasa de muestreo o Sampling Rate (Rs), que es equivalente al volumen de agua que es aclarado del analito por unidad de tiempo.
 (5)
 Rs es independiente de la concentración de analito en el agua, de manera que esta concentra-ción puede ser calculada a partir de la masa acumulada en el muestreador durante el tiempo en que ha estado expuesto al medio.
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 (6)
 Si Cw es constante en el tiempo la acumulación de masa en el muestreador es lineal. Cuando se dan fluctuaciones de la concentración en el agua, la masa acumulada es proporcional al pro-medio de la concentración respecto al tiempo (TWA, de Time-Weighted Average) (Vrana et al., 2005a; Huckins et al., 2006). Esto permite obtener información de mayor amplitud temporal.
 La aplicación del muestreo pasivo en estas condiciones presenta una dificultad adicional, ya que Rs no sólo es específica de cada analito y cada muestreador, sino que depende de las condi-ciones ambientales, fundamentalmente temperatura, turbulencia y biofouling (generalmente, las cinéticas de muestreo aumentan a flujos y temperaturas altos (Vrana et al., 2005b)). Para conocer la Rs y el intervalo de linearidad, los muestreadores pasivos deben calibrarse previamente a escala de laboratorio para cada compuesto en experimentos de exposición a concentraciones conocidas y en diferentes ambientes controlados.
 (7)
 No obstante, acotar correctamente la enorme variabilidad de las condiciones ambientales en el campo requiere una calibración in situ del muestreador. Para solventar este problema se recurre al uso de Compuestos de Referencia de Rendimiento (PRC, de Performance Reference Compounds) que se añaden a la fase receptora antes de la exposición (Huckins et al., 2002). La disipación de estos compuestos una vez que el muestreador es expuesto al medio es gobernada por la ecuación:
 (8)
 donde M0 es la masa presente al inicio de la exposición y M la masa cuando se retira el muestreador, que describe la curva punteada de la Figura 20. A partir de ella se puede estimar la constante de eliminación del PRC (ke):
 (9)
 A partir de la ke y del coeficiente de partición muestreador-agua del PRC (Ksw) se puede estimar la Rs in situ para el PRC (ecuación X). Siempre que la velocidad de disipación del PRC sea directamente proporcional a la velocidad de acumulación de la especie monitorizada (inter-cambio isotrópico), esta Rs puede considerarse como representativa de la tasa de muestreo de los compuestos objetivo con propiedades físico-químicas similares al PRC y ser utilizada para compensar el efecto de las variables medioambientales.
 El tiempo necesario para alcanzar el equilibrio depende del contaminante, de las condiciones de exposición y del diseño del muestreador. Para compuestos poco hidrofóbicos y fases recepto-ras de poco espesor, alcanzar el equilibrio puede ser cuestión de minutos a días. En cambio, para
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 compuestos muy hidrofóbicos y fases receptoras no polares gruesas, llegar al equilibrio podría tardar meses o años, por lo que se calibran en modo lineal (Lohmann et al., 2012). Se suele hablar de muestreadores “de equilibrio” y muestreadores “cinéticos”, según operen en un régi-men u otro. Por otra parte, la aproximación al estado estacionario es más adecuada en aquellas situaciones en las que la variación temporal en la concentración del analito es muy pequeña. Así, los muestreadores de equilibrio han sido utilizados mayormente para medir concentraciones de contaminantes en aguas subterráneas y en agua intersticial del sedimento (Lydy et al., 2014). Este tipo de muestreo permite la determinación de la concentración disuelta, la fugacidad y acti-vidad química sin la necesidad de variables cinéticas (Mayer et al., 2000). En aplicaciones fuera del equilibrio, en cambio, la gran capacidad de algunos muestreadores permite la acumulación de contaminantes hidrofóbicos en el rango lineal durante periodos prolongados de exposición (desde días a varias semanas) e integra las posibles fluctuaciones en la concentración del analito proporcionando valores medios de concentración. En la mayoría de los estudios ambientales, se han empleado muestreadores en modo de no-equilibrio, por razones de practicidad. Estos muestreadores aportan la ventaja adicional de que proporcionan una información de mayor am-plitud temporal, más representativa de la exposición que las habituales medidas puntuales (con la técnica puntual se necesitaría una frecuencia de muestreo prohibitivamente costosa) (Figura 21). Además, al concentrar el contaminante durante un periodo prolongado, equivalente a la preconcentración in situ de un gran volumen de agua, los muestreadores cinéticos permiten la detección de valores de concentración a niveles de traza (ng/L), establecidos por las cada vez más exigentes legislaciones medioambientales.
 Figura 21. Representación temporal de las concentraciones obtenidas mediante muestreos puntuales y muestreo pasivo.
 En la literatura científica se puede encontrar una gran variedad de diseños de muestreado-res pasivos para compuestos orgánicos no polares, aunque no todos han llegado a utilizarse de manera extendida (Figura 22). El dispositivo de membrana semipermeable (SPMD, de Semi-Permeable Membrane Device) fue el primer muestreador que se utilizó en una escala notable para compuestos orgánicos en medio acuoso in situ y es actualmente el PSD más desarrollado para este fin (Huckins et al., 1990; Petty et al., 2000; Huckins et al., 2006), especialmente en aguas
 Concentración real
 Muestreo puntual
 Muestreador pasivo
 Concentración dentro del agua
 Tiempo
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 (superficiales y subterráneas), pero también en sedimentos (Vinturella et al., 2004). La configu-ración típica consiste en un tubo plano de polietileno de baja densidad (LDPE, de Low-Density Polyethylene) de 90 cm de largo y 2.5 cm de ancho (con un área superficial de ~460 cm2) relleno con 1 mL de trioleina sintética. Fue diseñado para secuestrar y concentrar los contaminantes or-gánicos libremente disueltos con logKow entre 3 y 10 y ha sido usado para el monitoreo de DDX y PBDE en agua (Booij et al., 2002; Rayne & Ikonomou, 2002; Mueller et al., 2011). Depen-diendo del compuesto, puede mantenerse en modo lineal durante 14-30 días y han permitido alcanzar LOD de incluso 1 pg/L para los PBDE (Booij et al., 2002). La mayor desventaja de este PSD es el procedimiento de extracción en el laboratoriio de los contaminantes acumulados en la triolenina, además de cierta fragilidad.
 Otro diseño que ha llegado a ser disponible comercialmente es el dosímetro cerámico (Grathwohl, 1999; Cristale et al., 2013; Addeck et al., 2014). Un tubo cerámico de 1cm de diámetro y 5 cm de largo con 0.15 cm de grosor y tamaño de poro de 5 nm hace de membrana limitante de difusión. En el interior de este tubo, cerrado con tapas de teflón (PTFE, de Polite-trafluoroetileno), se encuentra la fase receptora formada por gránulos de adsorbente (amberlita). El recubrimiento absorbente sellado dentro de membrana (MESCO, de Membrane-Enclosed Sorptive Coating) consiste en una barra agitadora recubierta de PDMS o una barra o cordón ínte-gramente de PDMS que se encierra en una bolsa de membrana de diálisis de celulosa regenerada llena de agua destilada. Este dispositivo es una adaptación de la técnica de SBSE (Baltussen et al., 1999) para el muestreo integrativo de compuestos orgánicos hidrofóbicos y combina el muestreo pasivo con las ventajas de la preconcentración de muestras de agua sin uso de disolventes y la desorción de los analitos directamente en el cromatógrafo. Evita la necesidad de purificación de los extractos necesaria con otros muestreadores. Además, la inyección de todo el extracto hace que sea muy sensible a pesar de la pequeña superficie y el volumen del muestreador. El MESCO se ha calibrado y su eficiencia ha sido probada en campo para contaminantes orgánicos persis-tentes tales como pesticidas, PCB, PAH y POP seleccionados en agua (Vrana et al., 2001; Vrana et al., 2006b).
 El Chemcatcher fue desarrollado como una alternativa única a la variedad existente de di-seños enfocados al muestreo de tipos concretos de contaminantes (Greenwood et al., 2007). Este diseño puede albergar diferentes combinaciones de fase receptora y membrana de difusión dependiendo de los contaminantes que se quieran muestrear, incluidos compuestos más polares (para los que la técnica apenas se había desarrollado hasta ese momento) y los metales (hasta entonces muestreados con dispositivos de gradiente de difusión en capa fina (DGT, de Diffusive Gradient in Thin-film; (Davison & Zhang, 1994)). La primera versión para la toma de muestras de compuestos orgánicos no polares del Chemcatcher estaba compuesta por un disco Empore de C18 y una membrana de LDPE y permitía el muestreo de contaminantes con logKow mayor de 3 (Kingston et al., 2000). Una optimización posterior añadiendo un pequeño volumen de octanol a la fase receptora disminuyó la resistencia interna del muestreador a la transferencia de masa de los compuestos hidrofóbicos con logKow por encima de 5 (Vrana et al., 2005b; Vrana et al., 2010). Parte del trabajo experimental de esta tesis se engloba dentro del proyecto europeo de desarrollo de este muestreador. En el trabajo experimental de esta tesis, se trató de evaluar este muestreador para la concentración de PBDE y DDX en agua (ver Capítulo 4).
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 Existen otros muchos ejemplos de muestreadores bifásicos (membrana + fase receptora) para el muestreo de contaminantes hidrofóbicos en agua con diseños diferentes pero de funciona-miento similar a los comentados, que incluyen membranas rellenas de disolvente, similares a los SPMD, como el TRIMPS (Trimethyl Pentane Passive Sampler) (Leonard et al., 2002), y otros diseños con soporte sólido, como el PISCES (Passive In Situ Concentration/Extraction Sampler) (Litten et al., 1993), que no han tenido un uso muy extendido.
 Por otra parte, se ha visto que algunos materiales poliméricos muestran una afinidad por los compuestos hidrofóbicos similar a los SPMD, y en los últimos años está ganando mucho interés la utilización de muestreadores monofásicos, consistentes en una fase sorbente poliméri-ca configurada como lámina o tira o como película fina sobre un soporte sólido (p. ej. fibras o vidrio). El principal atractivo de estos muestreadores es que proporcionan una mayor facilidad de procesado de muestra, además de que el modelado del transporte de contaminantes en ellos es más simple.
 Entre los materiales utilizados destacan las siliconas (SR, de Silicone Rubber). Entre ellas se encuentra el polidimetilsiloxano (PDMS), recubrimiento típico en las fibras de microextracción en fase sólida (SPME) y las barras agitadoras de extracción por sorción (SBSE), que han sido mencionadas anteriormente al referirnos a técnicas modernas de extracción de muestras de agua en el laboratorio (ver 1.4.4.1). Además de estos dos (Mayer et al., 2000; Heringa & Hermens, 2003; Xu et al., 2007), el PDMS también se está utilizando en otros formatos menos frágiles y con más capacidad, como láminas o cordones, que permiten el muestreo integrativo (Ouyang et al., 2007; Rusina et al., 2010; Smedes & Booij, 2012). Un avance reciente es el recubrimiento interior de viales, que permite alcanzar el equilibrio en espacios muy cortos de tiempo debido al espesor extrafino del recubrimiento (Reichenberg et al., 2008). En la última década se ha in-corporado el uso de otros polímeros, tanto para SPME y SBSE como en otros formatos que no requieren soporte sólido, como es el caso del LDPE (utilizado también como barrera de difusión en muestreadores bifásicos) (Müller et al., 2001; Hale et al., 2009; Bao et al., 2011), el polio-ximetileno (POM) (Jonker & Koelmans, 2001; Sormunen et al., 2010) o el etilenvinilacetato (EVA) (Meloche et al., 2009), entre otros.
 Los tiempos de equilibrio de estos muestreadores varían según su capacidad y su relación superficie-volumen. Las fibras de SPME, p. ej., no solo han sido utilizadas tanto en modo de equilibrio (Müller et al., 1999; Mayer et al., 2000), sino también en modo cinético para calcular la TWA, manteniendo la fibra retraída a una distancia en la jeringa (Martos & Pawliszyn, 1999; Sukola et al., 2001).
 En 2008, comenzó a desarrollarse un nuevo sistema, conocido como muestreador integrativo de flujo continuo (CFIS, de Continuous Integrative Flow Sampler), que permite la determinación de la TWA de compuestos orgánicos en agua sin necesidad de PRC. Se trata de un dispositivo sumergible con una pequeña bomba peristáltica que produce un flujo constante del agua a tra-vés de una celda donde se ubican varias barras agitadoras de PDMS, de manera que las tasas de muestreo no se ven afectadas por la turbulencia del medio. Ha sido utilizado para el análisis de PAH y pesticidas organoclorados en distintos ambientes (Llorca et al., 2009).
 En general, el análisis químico de los muestreadores pasivos implica los procedimientos de ex-tracción y purificación convencionales utilizando métodos similares a los usados para sedimentos y biota, seguido de la inyección de una alícuota del extracto final para su análisis instrumental.
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 Sin embargo, algunos muestreadores como los de PDMS, siempre que tengan un tamaño peque-ño, como SPME, SBSE, MESCO, barras o membranas, permiten la desorción del muestreador completo directamente en el GC, para ser analizados sin necesidad de más tratamiento, lo que los convierte en una alternativa muy atractiva especialmente frente a los SPMD.
 Por otra parte, la posibilidad de utilizar PSD para correlacionar la asimilación de compuestos hidrofóbicos en organismos acuáticos ha sido examinada en varios trabajos, la mayor parte con SPMD y bivalvos (Meadows et al., 1998; Heltsley et al., 2005; Bayen et al., 2009). En general, estos experimentos han encontrado correlaciones buenas, lo que justifi ca el uso de esta técnica como predictora de la biodisponibilidad o la bioacumulación de contaminantes hidrofóbicos en la fase acuosa. Entre 2001 y 2005, p. ej., en el programa Mussel Watch que se desarrolla habitualmente en aguas costeras holandesas se incorporaron, paralelamente a la exposición de mejillones, láminas de silicona para el seguimiento de PAH y PCB. Los resultados obtenidos revelaron una fuerte correlación entre ambos (Smedes, 2007). Este tipo de comparaciones entre la concentración disuelta libremente o la concentración en el muestreador y la bioacumulación o la toxicidad para ciertos organismos también se ha llevado a cabo en sedimentos (Leslie et al., 2002; Harwood et al., 2012). Así, p. ej., Friedman et al. (2009) encontraron una fuerte correla-ción entre poliquetos y LDPE expuestos a sedimentos contaminados en el laboratorio.
 No obstante, el éxito de estas correlaciones ha dependido de las especies examinadas, debido a que la acumulación de contaminantes depende de características que son propias de cada es-pecie e incluso de cada individuo, como la capacidad para metabolizar xenobióticos, la compo-sición lipídica corporal, los hábitos alimentarios o los patrones migratorios. Booij et al. (2006),
 Figura 22. Fotografías de dispositivos de muestreo pasivo para contaminantes hidrofóbicos: (a) SPMD, (b) Dosímetro cerámico, (c) Chemcatcher, (d) MESCO, (e) LDPE SPME-TWA, (f) barra y lámina de SR
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 tras evaluar los datos publicados hasta entonces sobre exposiciones paralelas de SPMD y biota, concluyeron que los SPMD proporcionan estimaciones de las concentraciones de exposición más fiables que la propia biota, puesto que la cinética de acumulación del SPMD es más fácil de conocerse que los valores reales de los BAF in situ para cada organismo.
 Tabla 9. Comparación entre distintos dispositivos de muestreo pasivo para contaminantes hidrofóbicos.
 Condiciones típicas
 SPMD Chemcatcherapolar
 MESCO Dosímetro cerámico
 eq-SPME TWA-SPME SR LDPE
 Superficie de intercambio
 457 cm2 17.5 cm2 0.33 cm2 15.7 cm2 0.1 cm2 0.0045 cm2 Muy variable:0.3-320 cm2
 Variable:100-850 cm2
 Volumen de la fase aceptora
 1000 uL 600 uL 16 uL 3900 uL 0.6 uL 0.6 uL 8-8000 uL 400-2200 uL
 Rango de log Kow
 3-10 4-6 3-7 1-5 3-7 1-3 3-10 3-10
 Rs típicas 1-20 L/d 0.2-0.8 L/d 2.5-12 mL/d 1.5-3.5 mL/d - - 5-30 L/d 5-120 L/d
 Periodo de exposición típico
 15-30 d 7-14 d 20-28 d 30-365 d 30 min-horas 40-130 d 14-84 d 14-21 d
 Régimen Integrativo Integrativo Integrativo Integrativo Equilibrio Integrativo Equilibrio / Integrativo
 Integrativo
 Fragilidad alta baja media baja alta media baja baja
 Volumen de disolvente / Simplicidad del análisis
 ~400 mL(complica-do y largo)
 10-20 mL Nulo(desorción térmica)
 20-30 mL Nulo(desorción térmica)
 Nulo(desorción térmica)
 Nulo si se hace desorción térmica
 Variable dependiendo del tamaño
 Sensibilidad alta media media media baja media alta alta
 Coste por análisis
 alto medio medio medio bajo medio bajo muy bajo
 SPMD: dispositivo de membrana semipermeable; MESCO: recubrimiento absorbente sellado dentro de membrana; nd-SPME: mi-croextracción en fase sólida de equilibrio (tipo desechable); TWA-SPME: microextracción en fase sólida integrativa (tipo inyector); SR: siliconas; LDPE: polietileno de baja densidad
 1.4.6. Análisis instrumental
 La identificación y cuantificación de POP en matrices ambientales es un reto para los químicos analíticos, ya que usualmente están presentes en concentraciones ultratraza y en presencia de nive-les relativamente más altos de otras sustancias, especialmente en el caso de compuestos emergentes. Las concentraciones de PBDE que se observan en matrices ambientales, p. ej., suelen ser menores que las de otros compuestos orgánicos semivolátiles, como los PCB. Por ello, para determinar sus niveles de manera fiable se necesitan métodos instrumentales altamente selectivos y sensibles. Como se comentó al principio de este capítulo, la etapa final de identificación ha acaparado gran parte del esfuerzo analítico del análisis de POP en los últimos años. El desarrollo de instrumen-tación analítica proporciona ahora LOD mucho más bajos. Al mismo tiempo, el aumento de la
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 disponibilidad comercial de estándares marcados isotópicamente con 13C o 2H permite en muchos casos el uso de la dilución isotópica (ID, de Isotope Dilution), que es, con mucho, el método de cuantificación más preciso y fiable para el análisis de compuestos orgánicos a nivel de traza.
 1.4.6.1. Inyección y separación
 Desde los años 60, los POP (típicamente sustancias cloradas, y más recientemente bromadas) (ver apartado 1.3) se han determinado mediante técnicas de cromatografía de gases (GC, de Gas Chromatography), inicialmente con columnas empaquetadas. Hoy en día, la separación se ha mejorado con el uso de columnas capilares y la GC continúa siendo la técnica de prefencia para la separación de compuestos no polares y volátiles. Actualmente, los detectores más avanzados han aumentado la posibilidad de identificación de analitos cuando no se puede obtener una separación cromatográfica completa, lo que puede ayudar a acortar el tiempo de cromatograma. Sin embargo, muchas veces, las cantidades traza de los analitos de interés coeluyen con otros componentes presentes en la matriz en concentraciones mayores y, aún cuando se dispone de detectores de última generación, sigue siendo necesaria una buena separación para la obtención de una cuantificación precisa en extractos de muestras ambientales.
 La inyección en el sistema cromatográfico de gases es una etapa crítica tanto para el DDT como para los PBDE. Es bien conocido que el p,p’-DDT puede sufrir degradación favorecida por la matriz (por formación de p,p’-DDD, vía descloración y/o p,p’-DDE vía deshidroclora-ción) durante la inyección en el cromatógrafo de gases, que se ve agravada por la contaminación del puerto de inyección con residuos de alto punto de ebullición y que requiere de una limpieza y un pretratamiento cuidadosos del puerto de inyección del cromatógrafo (Foreman & Gates, 1997; Brown et al., 2004; Gfrerer & Lankmayr, 2005). La adición previa de estándares internos marcados isotópicamente y el uso de MS para la cuantificación permite resolver el problema.
 Los PBDE de grado alto de bromación (octa- a decaBDE), también se pueden degradar y sufrir desbromación si la temperatura del puerto de inyección split/splitless (normalmente entre 250 y 300 ºC) es demasiado alta o si el tiempo de permanencia de los PBDE en el liner es de-masiado largo (Tollbäck et al., 2003; Björklund et al., 2004; Blanco & Vieites, 2010). Por el contrario, una temperatura inferior a 300 ºC en el modo de inyección split/splitless disminuye la evaporación del BDE-209, que va directamente a la columna junto con el disolvente dejando residuos en el liner, que debe ser reemplazado regularmente y limpiado apropiadamente para reducir el riesgo de contaminación secundaria de las muestras en análisis (Covaci et al., 2003; Björklund et al., 2004; Stapleton, 2006 et al., 2006). La aplicación de presión (Pressure Pulsed Splitless Inyector) mejora significativamente el rendimiento de la inyección, ya que disminuye el tiempo de residencia en el inyector y permite inyectar volúmenes mayores (de hasta 5 µL), pro-porcionando LOD más bajos. Por último, la inyección en columna, particularmente con válvula rotatoria, ha ganado popularidad recientemente en el análisis de los PBDE, ya que elimina la discriminación de los congéneres de peso molecular alto (incluyendo el BDE-209) y la degrada-ción térmica en el inyector (Covaci et al., 2003). Asimismo, esta técnica permite inyecciones de mayor volumen, lo cual es particularmente importante para las muestras con cantidad de trazas de PBDE (Björklund et al., 2003b; Covaci et al., 2007; Kolic et al., 2009). La mayor desventaja
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 es que se requiere inyectar extractos muy limpios, ya que de otro modo la columna de GC puede deteriorarse rápidamente. Una alternativa interesante, especialmente si los efectos de la matriz no se pueden eliminar por completo, puede ser o bien el inyector de vaporización por tempe-ratura programada (PTV, Programmed Temperature Vaporizing Injector) o el PTV con gran volumen de inyección (PTV-LVI, de Large Volumen Injection), que permiten inyectar volúmenes mayores (de hasta 125 µL) y, con ello, la determinación de concentraciones menores de PBDE (Stapleton et al., 2006; Wei et al., 2010). Además, la combinación de inyección en frío con una vaporización controlada elimina muchas de las desventajas comunes de los inlets calientes con-vencionales (Björklund et al., 2004).
 Respecto a la cromatografía en sí, a día de hoy, la mayoría de los estudios se llevan a cabo con columnas cromatográficas capilares, con fases estacionarias silícicas no polares o semipolares (p. ej. DB-5, Agilent Technologies, Santa Clara, CA). En teoría, las columnas capilares largas o de diámetros internos estrechos con fases estacionarias de poco espesor pueden ayudar a proporcio-nar una separación mejor de algunos pares de POP difíciles, como BB-153 y BDE-154. Esta eta-pa adquiere gran importancia en el caso de los PBDE, debido tanto al gran número de isómeros como de posibles interferencias. El desarrollo de métodos cromatográficos que asignen tiempos de retención para los distintos componentes de la serie de congéneres de PBDE está limitado por la disponibilidad comercial de estándares individuales, aunque algunos autores han desarro-llado algoritmos basados en las relaciones estructurales de las fases estacionarias y los patrones de sustitución bromada para el cálculo de los tiempos de retención de los compuestos no disponi-bles (Wang et al., 2006; Zhao et al., 2006). Cuando se sintetizaron los primeros estándares con congéneres no presentes en las mezclas comerciales, Eljarrat et al. (2002) optimizaron en nuestro laboratorio la identificación de 40 congéneres, que fue el método utilizado en el momento en que se realizaron los primeros trabajos experimentales de esta tesis. Posteriormente, Korytár et al. (2005a) estudiaron el orden de elución de 126 PBDE para siete columnas capilares diferentes y, más recientemente, Wei et al. (2010) han proporcionado los tiempos de retención relativos de 180 congéneres en dos columnas capilares bajo diferentes condiciones de operación. En general, la mayor eficiencia de separación para PBDE se consigue con columnas capilares no polares o semipolares de 30-60 m con diámetros <0.25 mm (Covaci et al., 2003) ; Stapleton et al., 2006; Lacorte & Guillamon, 2008). Por otra parte, se ha observado que la degradación es dependiente de la fase estacionaria, incluso entre columnas “equivalentes” (Björklund et al., 2004; Korytár et al., 2005a). La columna DB-XLB (J&W Scientific) parece ser la más eficiente para la separación de PBDE, seguida de la DB-1 (Agilent Technologies, Santa Clara, CA). Esta última es, sin em-bargo, la preferida para análisis de rutina, ya que causa una menor degradación de los congéneres más bromados. Por otra parte, se ha visto también que una temperatura alta (325 ºC) es óptima para prevenir efectos de discriminación pero provoca una pérdida significativa de los congéneres más bromados. De hecho, estos congéneres con frecuencia requieren condiciones especiales que incluyen temperaturas de inyector y de columna moderadas, así como columnas de GC más cortas y estrechas con poco espesor de fases (p. ej., 10-15 m de largo x 0,10 mm de diámetro interno x 10-20 um de espesor de película) (Björklund et al., 2004; Stapleton et al., 2006).
 Actualmente existe una tendencia creciente a usar GC bidimensional (GCxGC) en el análisis de POP y ha sido aplicada con éxito en el análisis de contaminantes polihalogenados (Korytár et al., 2006). Ejemplos del potencial de la GC×GC acoplada a MS son la separación completa de
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 192 congéneres de PCB (Focant et al., 2004a) o la determinación simultánea de 97 contaminan-tes ambientales, incluyendo DDE (Matamoros et al., 2010). Aunque la técnica de GCxGC toda-vía se considera una alternativa muy cara a la GC tradicional, su alto poder de resolución, permite el análisis de mezclas complejas, incluso con ECD, siendo esta combinación relativamente barata (Muscalu et al., 2010). Esta técnica también ha sido evaluada para el análisis de PBDE, ya que, incluso con las fases estacionarias más eficientes, la GC unidimensional no puede separar todos o casi todos los congéneres de la serie. De los 126 congéneres de PBDE estudiados por Korytár et al. (2005a), con la fase más eficiente (DB-XLB), 55 congéneres no pudieron ser separados individualmente y se producían 22 coeluciones. Con GCxGC y una combinación de columnas DB-1 × 007-65HT (Quadrex), los mismos autores consiguieron reducir el número de analitos no resueltos a 35 (con 17 coeluciones), así como identificar los nona-BDE (206, 207 y 208) como los principales productos de descomposición del BDE-209 durante la GC y mejorar la separación de otros BFRs o MeO-BDE, que pueden estar presentes en muestras ambientales(Korytár et al., 2005b). Por su paarte, Focant et al. (2004b) en un método multirresiduos para PBDE, PBB, PCB y plaguicidas organoclorados vieron que con GC integral × GC se consiguía la separación de TBBP-A y BDE-153, aunque no la de otros FR y, también, metabolitos hidroxilados y me-toxilados. Bordajandi et al. (2008) probaron combinaciones de nueve columnas con diferentes polaridades y selectividades (p. ej., ZB-5, HT-8 y BPX-50) para la separación de ocho clases de POP incluyendo OCP, PCB, PBDE, y PCDD/Fs. Encontraron que ciertas combinaciones de co-lumnas proporcionaban mejor resolución entre familias seleccionadas (p. ej. HT-8 x BPX-50 para PBDE y PCDD/Fs, y DB-17 x HT-8 para OCP) y permitían hacer un barrido rápido de esos compuestos en extractos de muestras reales no fraccionadas. Por otra parte, muchos OCP en la lista de la Convención de Estocolmo, son ópticamente activos o tienen isómeros quirales, como el o,p’-DDT, los alfa-y beta-Clordanos o algunos congéneres de PCB con rotación restringida en el enlace bifenilo central. Una columna GC capilar quiral combinada con una columna de GC no quiral en tándem proporcionan una separación adicional de este tipo de compuestos que ha servido, p. ej., para calcular las tasas de transformación de POP en una red alimentaria (Wong et al., 2004). A pesar de las ventajas de esta técnica, sin embargo, el procesamiento bajo criterios de calidad del gran volumen de datos que genera la GCxGC y el análisis cuantitativo todavía no está resuelto y dificulta su consolidación como alternativa viable en análisis de rutina.
 1.4.6.2. Detección
 Durante años, las técnicas químicas para el análisis de los POP se centraron en el acoplamiento de la GC a detectores convencionales, típicamente el detector de captura de electrones (ECD, de Electron Capture Detector), debido a su alta sensibilidad para los compuestos que contienen elementos electronegativos en sus moléculas, como es el caso de contaminantes orgánicos aro-máticos clorados y bromados (Guzzella et al., 2008). El ECD sigue siendo una técnica de detec-ción de rutina de bajo coste y fácil manejo, con LOD instrumentales de 0,1-0,5 pg para OCP (Haglund et al., 2008). No obstante, hoy en día este detector juega un papel más bien modes-to, ya que en matrices complejas con presencia de otros compuestos halogenados es imposible una identificación inequívoca y se producen fácilmente interpretaciones erróneas (Alaee et al., 2001). El ECD se puede aplicar al análisis de PBDE en muestras con concentraciones altas. Se
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 han empleado con éxito, p. ej., para el análisis de PBDE en muestras de leche humana, combi-nado con dos columnas capilares de diferente polaridad, que disminuyen significativamente las coeluciones (Lind et al., 2003). Recientemente se han visto buenos resultados para el análisis de BDE-209 con ausencia de degradación, que se considera el inconveniente más significativo en el caso de análisis de congéneres altamente bromados (Kebede et al. 2011).
 La espectrómetría de masas (MS, de Mass Spectrometry), que se viene utilizando para el aná-lisis de POP desde la década de 1980, es, actualmente, el detector acoplado más comúnmente a la GC, debido a que la separación de masas resuelve muchos de los problemas de coelución entre las diferentes categorías de analitos (p. ej. PCB-180 y BDE-47). Ahora, a medida que están disponibles comercialmente más estándares de POP marcados con 13C y 2H, otra ventaja de la MS es que permite la aplicación de dilución isotópica (Mechlińska et al., 2010).
 La forma de ionización que se utiliza más habitualmente en la entrada del espectrómetro de masas en el análisis de POP es el impacto o ionización electrónica (EI, de Electron Ionization). La mayoría de los métodos para DDX se basan en esta técnica (Vryzas et al., 2009; Bouwman et al., 2012; Cao et al., 2013). La EI también ha sido aplicada para el análisis de PBDE, basando la cuantificación en iones moleculares [M]+ o [M–Br2]
 + (Tollbäck et al., 2003; Isosaari et al., 2005; Vetter & Rosenfelder, 2008). Sin embargo, la sensibilidad que se obtiene con ella no es muy bue-na, especialmente para los congéneres de mayor grado de bromación (al aumentar el peso molecu-lar y disminuir la volatilidad), lo que limita su uso con detectores modestos (Covaci et al., 2007).
 La ionización química negativa (NCI, de Negative Chemical Ionization), más suave que la EI, proporciona una mayor sensibilidad para compuestos halogenados, por lo que es la técnica más utilizada para PBDE (Law et al., 2006a; Labadie et al., 2010b; Liu et al., 2011b; Cincinelli et al., 2012). Sin embargo, es menos selectiva, ya que solamente produce iones negativos mo-noatómicos [Br]- (m/z = 79 y 81), utilizando el espectrómetro de masas esencialmente como un detector selectivo de bromo (excepto para el BDE-209). En modo de NCI, en el que sólo los iones [Br]- son monitoreados, la interferencia en la determinación de los PBDE puede provenir de otros contaminantes orgánicos bromados tales como MeO-PBDE y PBB. Los picos de MeO-tetra-BDE y congéneres MeO-Cl-tetraBDE no están bien separados de los picos de BDE-100 y BDE-99 (Marsh et al., 2004) al igual que ocurre con el BDE-154 y el PBB-153 en columnas DB-5 (Covaci et al., 2003). Durante el análisis de muestras ambientales para el contenido de PBDE por GC-NCI-MS, a menudo aparecen en los cromatogramas picos de compuestos des-conocidos. Algunos de ellos fueron identificados como sustancias que ocurren naturalmente en el ambiente, producido por las algas y esponjas. En este grupo, se observan derivados metoxilo e hidroxilo de éteres de difenilo bromados: MeO-BDE y OH-BDE. Los procedimientos de extracción y de purificación para la determinación de MeO-BDE y OH-BDE son los mismos que para los PBDE, lo que provoca la presencia simultánea de estos compuestos en los extractos finales.
 Además, la NCI no puede discriminar los PBDE marcados con 13C y 2H de los analitos nati-vos, con lo que elimina la posibilidad de su uso como patrones internos y de la cuantificación por dilución isotópica, que sí es posible con EI (Alaee, 2001; Eljarrat et al., 2002). Recientemente, González-Gago et al. (2011) han sintetizado PBDE marcados con 81Br para la determinación por dilución isotópica con NCI-MS de varios PBDE en muestras de agua de río y tejido de peces validado por SRM 1947, sin que se observase intercambio isotópico entre átomos de bromo.
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 Se han utilizado instrumentos con diferentes analizadores de masa, p. ej. sectores magnéticos, cuadrupolos (Q, de Quadrupole), trampas de iones (IT, de Ion Trap) y analizadores de tiempo de vuelo (TOF, de Time-Of-Flight). En general, los analizadores de masas de baja resolución (LRMS, de Low-Resolution Mass Spectrometry), como los Q y las IT pueden ser utilizados para los POP más abundantes (p. ej. PCB orto-sustituidos, PAH, algunos OCP), pero esta técnica no se puede utilizar para el análisis de ultratrazas, o cuando se han de cumplir mínimos legislativos (p. ej., para PCDD/F, PBDE, no-ortoPCB), ya que tienen algunas limitaciones, como es la po-sibilidad de falsos positivos debido a la baja resolución de masas (Muir & Sverko, 2006).
 En el caso de los PBDE, la LRMS puede ser suficiente si se trabaja con NCI, pero no suele serlo si se aplica EI. La EI-LRMS se considera útil debido al bajo coste de la instrumentación y a su fácil mantenimiento, y proporciona buenos resultados para las muestras con un contenido re-lativamente alto de PBDE. Sin embargo, cuando están presentes en niveles muy bajos de concen-tración, como a menudo ocurre, también puede dar lugar a problemas causados por la coelución de interferencias con las mismas masas. P. ej., la masa nominal de los iones monitorizados para diBDE es la misma que la de los penta-CBs (m/z=326). Una interferencia similar ocurre entre tetra-BDE y heptaCB, como la coelución entre BDE-47 y CB-180 en columnas DB-5 de 30m, como se puede observar en la Figura 23 (Eljarrat et al., 2003; Covaci et al., 2003). Alaee et al. (2001) vieron que dentro de los congéneres con el mismo número de átomos de bromo, aquellos que tienen sustituciones en las posiciones “orto” forman iones [M–Br2]
 +, que es más específico que los iones [M]+ (Blanco & Vieites, 2010). También se dan interferencias por la presencia de dibenzofuranos bromados (PBDF), que pueden ser evitadas bajando la energía de ionización de 70 a 35 eV, de manera que la proporción de iones moleculares aumenta (Morris et al., 2004).
 Cuando se acopla a MS de alta resolución (HRMS, de High-Resolution Mass Spectrometry), la EI adquiere la sensibilidad suficiente y resulta la técnica más selectiva y precisa para la deter-minación de PBDE (Athanasiadou et al., 2006; Hites, 2008; Losada et al., 2010a). Un estudio comparativo llevado a cabo para determinar PBDE en muestras de leche materna mostró que los LOD obtenidos por un analizador TOF de alta resolución fueron un orden de magnitud inferior a los obtenidos con el analizador cuadrupolo tradicional (Kazda et al., 2004). El sector magnético de doble enfoque (Sector-MS) también puede proporcionar datos sensibles y selec-tivos (Thomsen et al., 2002). Sin embargo, el coste de los instrumentos de HRMS es muy alto para análisis de rutina y su puesta en marcha requiere habilidades técnicas específicas.
 Una herramienta muy útil para propósitos de confirmación es la MS en tándem (MS/MS), que se ha convertido en el método de elección para la cuantificación de bajos niveles de com-puestos de interés en presencia de una señal de fondo alta procedente de la matriz, como ocurre en muestras ambientales (Gonçalves & Alpendurada, 2004). Además, la eliminación de posibles interferencias puede proporcionar un incremento efectivo en la sensibilidad del análisis (Laga-lante & Oswald, 2008). La ruta de fragmentación en MS/MS depende del tipo de congénere. Para tetra-, penta- y hexaBDE, no sustituidos en la posición “orto”, el mayor grupo de iones resulta de la pérdida de átomos de bromo, mientras que el fragmento predominante para otros congéneres es [M-COBr]+. Los di- y tri-BDE pierden el último átomo de bromo durante la eta-pa de excitación, a excepción de los no sustituidos en la posición orto (BDE-11, BDE-12, BDE-13, BDE-15, BDE-35 y BDE-37), para los que los iones hijos de mayor intensidad provienen de la pérdida del fragmento COBr (Pirard et al., 2003). Mackintosh et al. (2012) compararon el
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 Figura 23. (a) Ejemplo de coelución entre los picos correspondientes a la inyección de soluciones estándar de PBDE y PCB con una columna HP-5ms (30 m x 0,25 mmdiámetro interno, 0.25mm espesor de película). (b) Interferencias entre tetra-BDE y hepta-CBs. Se necesita una resolución de 23500 para resolver los iones obtenidos por pérdidas de dos átomos de bromo y dos átomos de cloro, respectivamente (Eljarrat et al., 2003).
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 rendimiento analítico entre la MS/MS de triple cuadrupolo (QqQ-MS/MS) y la HRMS para la determinación de PBDE en peces y observaron que la QqQ-MS/MS ofrecía LOD iguales o in-cluso inferiores que los de la HRMS. Sin embargo, la QqQ-MS/MS tenía algunas interferencias isobáricas que podían ser causa de falsos positivos. La MS/MS con cuadrupolo y trampa de iones (QTrap o QIT-MS/MS) se ha aplicado con éxito para el análisis de bajas concentraciones (ng/g) de mono- a heptaBDE en muestras ambientales (p. ej., lodos de depuradora). Los cromatogra-mas obtenidos no mostraron efectos significativos de la matriz, ni problemas de coeluciones que interfieran, lo que la convierte en una alternativa prometedora de bajo coste, rápida y fiable a los instrumentos de HRMS para el análisis de matrices complejas (Gómara et al., 2006; Blanco & Vieites, 2010; Malavia et al., 2011). No obstante, el desarrollo de la metodología de GC-QTra-pMS para el análisis de los congéneres octa- a decaBDE requiere todavía mayor investigación.
 Tabla 10. Comparación entre las técnicas de MS utilizadas en el análisis de PBDE
 NCI-LRMS EI-LRMS EI-HRMS QIT-MS/MS
 Sensibilidad media baja alta media
 Selectividad baja(ión bromuro)
 media(masa molecular nominal)
 alta(masa molecular exacta)
 media(masa molecular nominal)
 Exactitud media(patrón interno)
 alta(dilución isotópica)
 alta(dilución isotópica)
 alta(dilución isotópica)
 Coste bajo bajo alto medio
 NCI-LRMS: ionización química negativa y espectrometría de masas de baja resolución; EI-LRMS: ionización por impacto electrónico y espectrometría de masa de baja resolución; EI-HRMS: ionización por impacto electrónico y espectrometría de masa de alta resolu-ción; QIT-MS-MS: espectrometría de masa en tándem con cuadrupolo y trampa de iones
 También recientemente, se han introducido algunas técnicas de detección atractivas para el análisis por CG de PBDE, como la MS con fuente de plasma de acoplamiento inductivo (ICP-MS, de Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry). Comparada con otras técnicas como ECD y MS, la ICP-MS ofrece mejor sensibilidad y selectividad, gracias a la eficiencia de la ionización con el uso de plasma y a que solo detecta los iones de bromo, lo que elimina las posibles interfe-rencias que resultan de la presencia de compuestos clorados o sulfurados (Xiao et al., 2007).
 Además, aunque la GC sigue siendo dominante en el análisis de los contaminantes orgánicos no polares, la cromatografía líquida (LC, del inglés Liquid Chromatography) también ha apare-cido en escena para algunos de ellos. Por ejemplo, muchas de las determinaciones de los com-puestos perfluorados previamente realizadas por GC se realizan ahora por LC-MS/MS debido a su simplicidad y a que no necesita derivatización (Llorca et al., 2011). El uso de esta cromato-grafía ha permitido realizar acoplamiento en línea con la SPE, por ejemplo para el DDT (Torres Padrón et al., 2006; Zhou et al., 2006; Vega et al., 2008). En el caso de los PBDE y pese a su bajo poder de resolución comparado con la GC, algunos autores han trabajado con ella como una alternativa posible para evitar el riesgo de degradación térmica de los congéneres de PBDE altamente bromados, particularmente con separación bidimensional y/o MS/MS con fotoioni-zación a presión atmosférica (APPI, de Atmospheric Pressure Photo Ionization) (Debrauwer et al., 2005; Lagalante & Oswald, 2008; Ma et al., 2011).
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 2.1. Introducción
 Como se ha comentado en la introducción general, para evaluar el grado en que los seres vivos se ven expuestos a las propiedades tóxicas de los contaminantes es fundamental poder determinar la concentración en las matrices ambientales a las que estos pueden acceder. Actualmente las di-ferentes normativas relativas a la calidad de los sistemas acuáticos se basan en el análisis total de la concentración en muestras de la columna de agua, incluyendo tanto la fracción disuelta como la asociada a sólidos, por considerar que ambas son accesibles de una forma u otra para los seres vivos. Para compuestos hidrofóbicos, cuya concentración disuelta es muy baja a veces se sustitu-ye el análisis de muestras de agua por el de sedimento (p. ej. en la directiva hija de la WFD sobre sedimento y biota (EC, 2010). En este caso, también bajo el principio de precaución, se adopta igualmente el criterio de exhaustividad del análisis. En este capítulo se tratan los resultados re-ferentes al desarrollo y aplicación de métodos para el análisis de la carga total de PBDE y DDX en sedimentos de río y peces, que se llevó a cabo mediante extracción con líquidos presurizados selectiva seguida de cromatografía de gases acoplada a espectrometría de masas (SPLE-GC-MS).
 En el momento en que se comenzó el trabajo experimental de esta tesis, el hallazgo del in-cremento de los niveles ambientales y humanos de PBDE (Norén & Meironyté, 2000), las evi-dencias de su transformación ambiental en congéneres no presentes en las mezclas comerciales (De Boer et al., 2000; Hale et al., 2002) y las crecientes sospechas de posibles efectos indeseados (Fowles et al., 1994), habían elevado el grado de preocupación a tal punto que comenzaba a con-siderarse la necesidad de su regulación. Sin embargo, la mayoría de los estudios existentes se limi-taban al estudio de los principales congéneres presentes en las mezclas técnicas. Para comprender el comportamiento y el alcance de la exposición a este grupo de compuestos, era necesario el de-sarrollo de métodos que permitiesen el análisis de un mayor número de congéneres individuales.
 Por otra parte, habían entrado en el mercado una serie de nuevas técnicas de preparación de muestra, tales como la PLE, la MAE o la SFE, que se caracterizan por el menor consumo de disolventes, el menor tiempo de extracción, y la automatización, al tiempo que mantienen la efi-ciencia de las técnicas tradicionales o incluso la mejoran (ver 1.4.4.1), y que podían suponer una mejora significativa respecto a los métodos de análisis existentes para los POP históricos, como es el caso de los DDX. De estas técnicas, la PLE —también conocida por el nombre comercial de su primer fabricante (Dionex): extracción con disolventes acelerada (ASE, de accelerated sol-vent extraction)— es la más exhaustiva, y partía con la ventaja de que, generalmente, se pueden adoptar directamente los mismos disolventes que son utilizados en los métodos Soxhlet existen-tes para los analitos en cuestión. Además, a diferencia de la MAE, la PLE no requiere una etapa de filtración posterior. Estas características hicieron que esta técnica fuese aceptada rápidamente en 1995 por la Agencia de Protección Ambiental de Estados Unidos (USEPA o EPA, del inglés United States Environmental Protection Agency) como método de análisis de POP en residuos sólidos (USEPA , 1995) y que haya llegado a utilizarse ampliamente como procedimiento de extracción para una variedad de aplicaciones ambientales (incluyendo protocolos de PHWE, en la que se utiliza agua como extractante).
 En una PLE convencional, la muestra se empaqueta en una celda de acero inoxidable, nor-malmente dispersada en un adsorbente inerte o secante, como Hydromatrix, tierra de diatomeas o sulfato sódico y, una vez insertada ésta en un sistema de flujo cerrado (Figura 24), es extraída
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 con un disolvente a alta temperatura, habitualmente por encima de su punto de ebullición (hasta 200°C) y una presión relativamente alta (hasta 20 MPa) (Richter et al., 1996). La energía térmica proporcionada en la PLE, hace que la viscosidad y tensión superficial del disolvente se reduzca, incrementando su capacidad para penetrar en la matriz y arrastrar los analitos -cuya solubilidad también se ve incrementada--, al tiempo que ayuda a la rotura de los enlaces de adsorción su-perficial entre analitos y matriz. La alta presión, además de mantener el disolvente en el estado líquido incluso a las altas temperaturas utilizadas, puede ayudar a forzar la entrada del disolvente en los poros de la matriz. Estas condiciones, encaminadas a favorecer una extracción exhaustiva de los analitos de la matriz, permiten una mayor rapidez y un menor consumo de disolvente que los métodos clásicos de extracción a temperatura cercana a la ambiental y a presión atmosférica (20-30 min y 10-50 mL frente a 10-48 h y 100-200 mL en el Soxhlet). No obstante, la estabi-lidad térmica de los analitos de interés y, en ocasiones de la matriz, puede plantear limitaciones en las condiciones experimentales.
 Básicamente, casi todas las investigaciones se han realizado en un modo de extracción es-tática, que incluye un intervalo de 5-20 min. en el que el disolvente añadido inicialmente se mantiene en contacto con la muestra antes de ser transferido al vial de recogida. Tras este tiem-po, se bombea disolvente fresco para lavar la muestra y las líneas de conexión, que finalmente es purgado al vial usando un gas adecuado, generalmente N2. También se han realizado algunos experimentos en los que la PLE se ha ejecutado en un modo dinámico (Luque-García & Luque De Castro, 2003), de manera que el disolvente es bombeado a través de la celda de manera con-tinua durante la extracción, si bien implica un mayor consumo de disolvente.
 El pretratamiento de la muestra necesario para la extracción mediante PLE es similar a los de otras técnicas de extracción con disolventes, y en la mayoría de los métodos se reduce a su secado, su homogeneización y, en algunos casos, su tamizado. De igual manera, y a pesar del control que se puede ejercer en la selectividad de la extracción mediante la modificación de parámetros como el disolvente y la temperatura, la PLE suele necesitar de procedimientos de purificación de los extractos similares a los utilizados en los protocolos clásicos de determinación de contaminantes orgánicos en muestras ambientales. Estas etapas de purificación de los extractos necesarias antes de la inyección en el sistema cromatográfico, alargan el proceso y suponen una mayor manipula-ción de la muestra, con los inconvenientes en cuanto a reproducibilidad que ello puede implicar. La PLE, sin embargo, ha permitido simplificar y automatizar estos protocolos considerablemen-te. Varios autores sugirieron diferentes formas de realizar los procesos de extracción y de purifica-ción de manera simultánea, mediante la inclusión en la propia celda de PLE de los adsorbentes o productos químicos que se utilizan para la purificación de los extractos (clásicamente utilizados en una etapa independiente), ya sea mezclado con la muestra o formando una columna bajo ella, en lo que se ha dado en llamar PLE Selectiva (SPLE, del inglés Selective Pressurized Liquid Ex-traction). Uno de estos “atajos” es la inclusión de cobre en polvo en la extracción de sedimentos, para prevenir la extracción del azufre elemental, que puede interferir en el análisis instrumental (especialmente cuando se utiliza detector de captura de electrones o ECD), e incluso provocar obstrucciones del sistema de PLE (Kreisselmeier & Dürbeck, 1997; Schantz et al., 1997; Smedes & De Boer, 1997). Especialmente prometedora era la inclusión en la celda de adsorbentes en la celda del ASE para purificar los extractos de matrices grasas. En el momento en que se comenzó

Page 106
                        

2. Analisis químico convencional mediante SPLE y niveles ambientales en sedimentos y biota | 95
 este trabajo, esta práctica había sido probada en cuatro estudios para la extracción de PCB, DDT y otros POP en matrices biológicas (Ezzell, 1996; Björklund et al., 2001; Gómez-Ariza et al., 2002) y suelos (Hubert et al., 2000).
 Figura 24. Diagrama esquemático de un sistema de PLE.
 Bomba
 Nitrógeno Disolventes
 Celda de extracción
 Horno
 Vial de recolección
 2.2. Trabajo experimental
 El trabajo experimental referente a métodos de análisis “convencionales” dio lugar a varias pu-blicaciones científicas, de las cuales se presentan aquí las que mejor se adecúan al hilo conductor de la tesis. El primer artículo presentado (Artículo #1) describe la optimización de un método analítico para la determinación de mono- a hepta-BDE en muestras de sedimentos de río y sedi-mentos costeros mediante SPLE seguida de GC-MS. La aplicación del método para la extracción del BDE-209, cuyas características fisico-químicas implican la aplicación de condiciones dife-rentes a la del resto de congéneres de PBDE, se describe en el artículo #2. Posteriormente, dicha metodología fue validada satisfactoriamente para la determinación en biota (peces) de PBDE, así como del DDT y sus metabolitos, y aplicada en muestras procedentes de la cuenca del río Ebro (artículos #3 y #4). En la discusión de resultados se hace referencia a los datos más relevantes no incluidos en estos artículos.
 La metodología optimizada y aplicada para los dos grupos de compuestos, tanto en sedi-mentos como en biota (pez entero, músculo e hígado) consiste en la extracción y purificación simultánea de la muestra mediante SPLE, gracias a la inclusión en la celda de extracción de una columna de alúmina y, en el caso del sedimento, también de cobre (Figura 25), tal como se
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 describe en los artículos. El pretratamiento de la muestra consistió en su secado por liofilización y molienda, excepto cuando el tamaño de muestra era demasiado pequeño, como ocurría en el caso del hígado de peces, en que se añadió Na2SO4, ya que si la masa de muestra es muy pequeña, una vez seca resulta difícil de manejar sin que se produzcan pérdidas. La determinación posterior se llevó a cabo por GC acoplada a MS, con columnas con 5% fenil - 95% metilpolisiloxano de 30 metros, excepto en el caso del BDE-209, que requirió el uso de una columna más corta y condiciones especiales. Para los DDX se aplicó ionización por EI, con monitorización del ión molecular, mientras que, en el caso de los PBDE, por cuestión de sensibilidad, se monitorizó en ion bromuro, tras ionización mediante NCI.
 En el marco del proyecto TRACOAL, sobre contaminantes en puertos, en el año 2002 se realizaron una serie de campañas de muestreo en varios “puntos calientes” en el área de influencia de emisarios procedentes de plantas de tratamiento de aguas residuales (EDAR o WWTPs, de waste water treatment plants) de la costa mediterránea, así como de algunos puntos de los ríos Llobregat y Besos, que sirvieron para la aplicación de los métodos desarrollados en los Artículos #1 y #2. La aplicación del método desarrollado en los artículos #1 y #2 de manera extensiva, in-cluyendo muestras de peces y el análisis de DDX, se llevó a cabo en el río Cinca, en torno al área industrial de Monzón (Huesca), punto de la Red de Control de Sustancias Peligrosas de origen industrial (RCSP) de la Confederación Hidrográfica del Ebro (CHE). Parte de los resultados de la primera campaña de muestreo realizada en esta área, en el año 2002, se detallan en los artícu-los #3 (BFRs) y #4 (DDX). En el año 2004-5 se realizó otra serie de campañas en las que, además de los análisis de sedimentos y biota autóctonos, se realizó un experimento de bioacumulación de contaminantes en peces en jaulas.
 El muestreo de sedimento, tanto en las zonas costeras de Cataluña (Artículos #1 y #2) como en el río Cinca (Artículos #3 y #4) se llevó a cabo de manera convencional, recogiendo los 2 cm superficiales con pala o con draga Van Veen dependiendo de la accesibilidad del sitio. En el la-boratorio se seleccionó la fracción del sedimento inferior a 120 um. Los peces fueron capturados mediante pulso eléctrico y seleccionados por edad y especie.
 Figura 25. Distribución de muestra y adsobentes en el interior de la celda del ASE
 Hidromatrix
 Muestra + Alúmina (1:2)
 6g Alúmina
 2 Filtros celulosa
 Dirección del flujo de disolvente
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 Determination of 39 polybrominated diphenyl ether congeners in sediment samples using fast selective pressurized liquid extraction and purification
 A. de la Cal, E. Eljarrat, D. BarcelóJ Chromatogr A (2003) 1021(1-2):165-173
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 Journal of Chromatography A, 1021 (2003) 165–173
 Determination of 39 polybrominated diphenyl ether congeners in sedimentsamples using fast selective pressurized liquid extraction and purification
 Agustina de la Cal, Ethel Eljarrat∗, Damià BarcelóDepartment of Environmental Chemistry, IIQAB, CSIC, Jordi Girona 18-26, 08034 Barcelona, Spain
 Received 1 April 2003; received in revised form 2 September 2003; accepted 10 September 2003
 Abstract
 In order to reduce time of analysis, a new pressurized liquid extraction (PLE) method that automatically and rapidly achieves quantitativeand selective extraction of 39 polybrominated diphenyl ether (PBDE) congeners in sediment samples was optimized. It consists of on-linecleanup by inclusion of sorbents in the extraction cell. The new method was compared with a conventional method based on the use of Soxhletextraction followed by solid-phase extraction (SPE) with cartridges. The instrumental determination was performed by GC–MS, using negativechemical ionization in the selected-ion monitoring mode. Recoveries from 47 to 82% were obtained for spiked tri- to hepta-PBDE congenersin sediment sample. The repeatability of replicate extractions was better than 15% relative standard deviation. The detection limits obtainedwith the new developed method were between 1 and 46 pg/g dry weight. The reduction in the sample preparation (extraction + cleanup) time(from days to 30 min) with a similar efficiency than that afforded by the conventional Soxhlet extraction–SPE cleanup technique indicates thesuitability of this method. The method was applied to sediment samples where the analytes were detected in the range of 0.86–2.49 ng/g drymass.© 2003 Elsevier B.V. All rights reserved.
 Keywords: Pressurized liquid extraction; Extraction methods; Sediments; Polybrominated diphenyl ethers; Halogenated compounds
 1. Introduction
 Polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) are used inlarge quantities as flame-retardant additives in polymers,especially in the manufacture of a great variety of electricalappliances, including televisions and computers, buildingmaterials, and textiles [1]. Structural similarity to other envi-ronmental chemicals with known toxic effects (polychlori-nated biphenyls (PCBs), polybrominated biphenyls (PBBs),dioxins) indicated that PBDEs can be harmful to health. Theacute toxicity of PBDEs is low, however, there is concern forits long-term effects on the endocrine system [2,3]. More-over, for many countries decreasing levels of organochlorinecompounds have been reported recently in human milk [4]while levels for PBDEs increased continuously since 1972[5]. Due to these findings, there is a growing tendency to an-alyze PBDEs in various environmental and biotic matrices.
 ∗ Corresponding author. Tel.: +34-93-400-6170;fax: +34-93-204-5904.
 E-mail address: [email protected] (E. Eljarrat).
 The development of analytical methods to analyze PB-DEs is a hard task. Several methods for analysis of PBDEshave been developed involving extraction with organic sol-vents or supercritical fluid extraction and further cleanupby adsorption chromatography [6] or by SPE [7]. Most ofthe analyses have concentrated on only a few specific ma-jor PBDE congeners. However, a simple and rapid methodfor the ultra-trace quantification of individual congeners isrequired to determine the extent of environmental exposure,the risk associated with specific congeners and their fate inthe environment.
 It is a well-known fact that pressurized liquid extraction(PLE) allows reduction of both extraction time and organicsolvent consumption and increases sample throughput. Theiruses have been reported for several studies in different ap-plications. Recently, a review of the PLE applications forthe extraction of moderately non-volatile organic pollutantsfrom a variety of solid environmental matrices has beenpublished [8]. In particular, there are studies on the analy-sis of different pesticides, polycyclic aromatic hydrocarbons(PAHs), PCBs, polychlorinated dibenzo-p-dioxins (PCDDs)and polychlorinated dibenzo furans (PCDFs) in sediments
 0021-9673/$ – see front matter © 2003 Elsevier B.V. All rights reserved.doi:10.1016/j.chroma.2003.09.023
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 and sludge. However, in most of the reported applications ofPLE, an exhaustive cleanup of the extracts prior to injectionin the chromatographic system is necessary [9,10]. In an at-tempt to eliminate this time-consuming step, some authorsproposed in-cell cleanup by packing the sample dispersedin an adsorbent, such as modified silica, Florisil or alumina[11,12], for PCB determinations. To our knowledge, thereare no works concerning the PBDE extraction by PLE.
 The aim of this study was to develop a rapid and sim-ple method for the congener-specific determination of 39different PBDEs, from mono- to hepta-BDE congeners, insediment samples. An analytical method based in selectivepressurized liquid extraction (SPLE) without further cleanupstep was optimized. The quality parameters of the methodare reported. In addition, the method was compared withconventional system using a Soxhlet extraction followed bya SPE cleanup. Different sediment samples from Catalonia(NE Spain) were analyzed using the developed method.
 2. Material and methods
 2.1. Standards and reagents
 The Polybrominated Diphenyl Ether Analytical StandardSolution EO-5099 and the Decabrominated Diphenylether(BDE-209) were purchased from Cambridge Isotope Labs.(MA, USA). The components of EO-5099 solution were:3 mono-BDEs, 7 di-BDEs, 8 tri-BDEs, 6 tetra-BDEs, 7penta-BDEs, 5 hexa-BDEs and 3 hepta-BDEs (see Table 1).Moreover, the mixture also contains 11 13C-labeledBDE congeners: 1 mono-BDE ([13C]BDE-3), 1 di-BDE([13C]BDE-15), 1 tri-BDE ([13C]BDE-28), 2 tetra-BDEs([13C]BDE-47 and [13C]BDE-77), 4 penta-BDEs ([13C]BDE-99, [13C]BDE-100, [13C]BDE-118 and [13C]BDE-126), 1 hexa-BDE ([13C]BDE-153) and 1 hepta-BDE([13C]BDE-183). The concentrations of each compoundranged from 100 pg/�l for the mono congeners to 250 pg/�lfor the hepta congeners. The decachlorinated biphenyl(PCB-209) was purchased from Lab. Dr. Ehrenstorfer(Augsburg, Germany).
 Five different solutions were prepared in order to checkthe linearity of the method. These solutions contained 39PBDE congeners as well as the BDE-209, at different
 Table 1PBDE congeners involved in the present study
 Mono-BDEs Di-BDEs Tri-BDEs Tetra-BDEs Penta-BDEs Hexa-BDEs Hepta-BDEs
 BDE-1 BDE-7 BDE-17 BDE-47 BDE-85 BDE-138 BDE-181BDE-2 BDE-8 BDE-25 BDE-49 BDE-99 BDE-153 BDE-183BDE-3 BDE-10 BDE-28 BDE-66 BDE-100 BDE-154 BDE-190
 BDE-11 BDE-30 BDE-71 BDE-116 BDE-155BDE-12 BDE-32 BDE-75 BDE-118 BDE-166BDE-13 BDE-33 BDE-77 BDE-119BDE-15 BDE-35 BDE-126
 concentrations ranging between 5 and 200 pg/�l, and thePCB-209 always at 100 pg/�l.
 Solvents (dichloromethane and hexane) for organic traceanalysis were purchased from Merck (Darmstadt, Germany).Alumina and Florisil cartridges were obtained from IST.Alumina (0.063–0.200 mm) and copper (<63 �m) were ob-tained from Merck, and Hydromatrix (pelletized diatoma-ceous earth) from Varian.
 2.2. Sample collection
 Samples analyzed in this study were river and marinesediments (RS and MS, respectively) collected using a VanVeen grab. The samples were transferred to the laboratory ata temperature of 4 ◦C, then frozen at −20 ◦C before beingfreeze dried. The lyophilized samples were grounded and ho-mogenized by sieving through a stainless steel 2-mm sieve,and stored in sealed containers at −20 ◦C until analysis.
 For the optimization studies, a river sediment control ob-tained from river receiving domestic wastewater mixed withwastewater originating from the rubber industry was used.
 2.3. Selective PLE
 Before extraction, 10 �l of surrogate standard were addedto 1 g dry mass of each sample. Spiked samples were keptovernight to equilibrate. PLE was carried out using a fullyautomated ASE 200 system (Dionex, Sunnyvale, CA, USA).The PLE conditions were optimized for the extraction ofPBDE congeners from sediment samples as discussed inSection 3. Alumina was selected as sorbent in the extractioncell. The final optimized method was as follows: a 22mlextraction cell was loaded by inserting two cellulose filtersinto the cell outlet, followed by 6 g of alumina. Spiked sam-ples of 1 g were ground with alumina and cooper (1:2:2).The mixture was loaded into the extraction cell on top ofalumina. The dead volume was filled with hydromatrix, andthe cell was sealed with the top cell cap. The extraction cellwas filled with a hexane–dichloromethane (1:1) mixture un-til the pressure reached 1500 psi, and heated to 100 ◦C (1psi = 6894.76 Pa). After an oven heat-up time of 5 min un-der these conditions, two static extractions of 10 min at con-stant pressure and temperature were developed. After thisstatic period, fresh solvent was introduced to flush the lines
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 and cell, and the extract was collected in the vial. The flushvolume amounted to 100% of the extraction cell. The ex-traction was cycled twice. The volume of the resulting ex-tract was about 35ml. Extracts were finally concentrated toincipient dryness and re-dissolved with 10 �l of the recov-ery standard (PCB-209, 100 pg/�l) and 40 �l of isooctaneprior to the analysis by GC–negative chemical ionization(NCI)–MS.
 In order to estimate the repeatability of the SPLE method,triplicate analyses were carried out with the river sedimentcontrol spiked with PBDE congeners at levels between 1and 3 ng/g.
 2.4. Soxhlet extraction
 Soxhlet extraction for comparison of the SPLE results wasaccomplished in cellulose thimbles containing 1 g sedimentcontrol. Two grams of copper was added to sediment to re-move sulfur interference. Triplicate extractions were doneusing 75 ml of a mixture of hexane–dichloromethane (1:1)for 24 h. In order to test the efficiency of the Soxhlet extrac-tion, a subsequent extraction was performed. After extrac-tion, the extracts and the rinses of the Soxhlet were com-bined, concentrated to a few milliliter by rotary evaporationand then subjected to the cleanup procedure.
 2.5. Cleanup
 After extraction with Soxhlet, crude extracts were sub-jected to a purification step. Amount of 2 and 6 g of alu-mina and Florisil SPE cartridges were tested and compared.The conditioning parameters, sample loading volume andelution parameters were optimized. SPE cartridges wereconditioned with 20 ml hexane. The sample volume loadedwas ∼1 ml, and the elution step was performed with 30 mlhexane–dichloromethane (1:2). Samples were finally con-centrated to incipient dryness and re-dissolved with 10 �lof the recovery standard (PCB-209, 100 pg/�l) prior to theanalysis by GC–NCI–MS.
 2.6. Gas chromatography/mass spectrometry
 GC–NCI–MS analyses were performed on a gas chro-matograph Agilent 6890 connected to a mass spec-trometer Agilent 5973 Network (Agilent). A HP-5 ms(30 m × 0.25 mm i.d., 0.25 �m film thickness) containing5% phenyl-methylsiloxane (model HP 19091S-433) capil-lary column was used for the determination of congenersfrom mono- to hepta-BDEs. The temperature program wasfrom 110 ◦C (held for 1 min) to 180 ◦C (held for 1 min)at 8 ◦C/min, then from 180 to 240 ◦C (held for 5 min) at2 ◦C/min, and then from 240 to 265 ◦C (held for 6 min) at2 ◦C/min, using the splitless injection mode during 1 min.The operating conditions were as follows: ion sourcetemperature = 250 ◦C, ammonia as chemical ionizationmoderating gas at an ion source pressure of 1.9 × 10−4 Torr
 [13] (1 Torr = 133.322 Pa). The experiments were carriedout monitoring the two most abundant isotope peaks fromthe mass spectra corresponding to m/z = 79 and 81 ([Br]−).Confirmation criteria for the detection and quantification
 of PBDEs should include the following: (a) retention timefor all m/z monitored for a given analyte should maximizesimultaneously ±1 s, with signal-to-noise ratio ≥3 for each;(b) the ratio between the two monitored ions should bewithin 15% of the theoretical. Quantification was carried outby internal standard procedure with the PCB-209 as internalstandard.
 3. Results and discussion
 3.1. Investigation of selective PLE
 The PLE is a system accepted by the US EnvironmentalProtection Agency (EPA) and other environmental agenciesfor the extraction of organic compounds from solid matrices.It has been widely applied for the extraction of contaminantslike PCBs, pesticides, PAHs from different solid samples.The advantage of this system is that the extraction time isvery much reduced and it is automated.
 Preliminary studies were carried out in order to selectthe adsorbent for the selective PLE method. A mixture of39 PBDE congeners selected for this study, as well as theBDE-209, was loaded in different SPE cartridges: 2 and 6 gof alumina and Florisil. Table 2 shows the different recover-ies obtained using these cartridges. As can be seen, both sor-bents give acceptable recoveries for the mono- to hepta-BDEcongeners. Recoveries were more than 54% (with the excep-tion of mono-BDEs), with values increasing with the degreeof bromination. However, the BDE-209 was completely lostwith Florisil, whereas the use of alumina cartridges resultedin a good BDE-209 recovery (59–73%). These differenceson BDE-209 recoveries could be attributed to the lower po-larity of this compound, compared with lower brominatedBDE congeners. For this reason, and in order to obtain amethodology to analyze all the degree of bromination, theuse of Florisil was rejected and alumina was selected as thesorbent for the SPLE method.
 A river sediment control was subjected to SPLE with theaim of finding conditions under which this extraction tech-nique would achieve both an extraction efficiency compa-rable with the Soxhlet extraction, and an extract ready forinjection into the GC–MS system. To optimize the SPLEmethod, an amount of 1 g of sample spiked with 1–3 ng (de-pending on the degree of bromination) of the PBDE con-geners was dispersed with 2 g of alumina as well as with2 g of cooper. The extraction cell was charged, and differenttemperatures (40, 70, 100, and 150 ◦C) were tested using apressure of 1500 psi and a flush volume of 85% of the cellvolume. The effect of the temperature on the recovery ispresented in Fig. 1a. One congener of each degree of bromi-nation was selected for the representation. However, similar
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 Table 2PBDE recoveries obtained using different SPE cartridges in the purificationstep
 Alumina Florisil
 2 g 5 g 2 g 5 g
 Mono-BDEsBDE-1 19 27 20 35BDE-2 24 36 23 39BDE-3 20 29 22 42
 Di-BDEsBDE-10 54 66 56 71BDE-7 65 78 62 78BDE-11 69 84 64 83BDE-8 76 94 71 29BDE-12 + 13 70 84 66 82BDE-15 70 85 65 84
 Tri-BDEsBDE-30 79 88 80 86BDE-32 91 104 91 96BDE-17 93 108 92 102BDE-25 90 107 89 100BDE-28 + 33 89 105 88 98BDE-35 94 112 95 106BDE-37 91 110 90 104
 Tetra-BDEsBDE-75 95 108 99 103BDE-71 97 113 102 107BDE-49 97 113 94 108BDE-47 100 116 105 112BDE-66 99 116 101 113BDE-77 106 134 110 123
 Penta-BDEsBDE-100 103 119 110 114BDE-119 101 120 111 112BDE-99 104 122 109 115BDE-116 96 118 101 108BDE-118 106 128 112 121BDE-85 110 132 116 124
 Hexa-BDEsBDE-154 108 125 117 119BDE-153 106 127 115 117BDE-138 113 139 118 125BDE-166 92 116 92 96
 Hepta-BDEsBDE-183 106 126 108 107BDE-181 105 128 93 87BDE-190 112 135 99 93
 Deca-BDEBDE-209a 59 73 0 0a BDE-209 analyses were performed using a DB-5 ms (15 m×0.25 mm
 i.d., 0.25 �m film thickness) column. The temperature program was from140 ◦C (held for 1 min) to 325 ◦C (held for 10 min) at 10 ◦C/min [18].
 behavior was observed for the rest of congeners. For all thetemperatures tested (with the exception of mono-, di- andtri-BDEs at 40 ◦C), recoveries were between 40 and 120%,the range established in some EPA methods [14,15] as theminimum requirement of well accepted methods. However,the best results were achieved working at 100 ◦C, with re-
 coveries ranging between 66 and 106%. This temperaturewas selected for further experiments.
 The effect of the pressure on the recovery was studiedin the range between 1000 and 2000 psi (1000, 1500, and2000 psi), using a temperature of 70 ◦C and a flush vol-ume of 115% of the cell volume. Results were presented inFig. 1b, and no significant influence on the recoveries wasobserved. Acceptable recoveries were obtained for the threedifferent pressures tested, with the exception of mono-BDEcongeners. As pressure of 1500 psi is the default pressure ofthe system, this value was selected for further experiments.Other PLE studies [11,16] also showed that pressure is a pa-rameter without significant effect on the extraction process.The main purpose of applying an increased pressure is tokeep the liquid from boiling.The influence of the solvent used to rinse the cell after
 the static extraction step (flush percentage) was also stud-ied, modifying its value between 85 and 115% (85, 100, and115%). These experiments were carried out at 70 ◦C and1500 psi. No significant influence on the recoveries was ob-served (Fig. 1c); however, slightly better recoveries were ob-tained working at 100%. Thus, the optimal conditions for theSPLE analysis of PBDEs were: temperature of 100 ◦C, pres-sure of 1500 psi and 100% of flush volume. These optimalconditions differed from those obtained by Gómez-Arizaet al. [12] for the SPLE analysis of PCBs. They worked at40 ◦C, pressure of 2000 psi and 150% of flush volume.
 Finally, it should be pointed out that hexane–dichloro-methane (1:1) was selected as the extraction solvent in thepresent work. However, hexane–dichloromethane (80:20)was also tested using the optimized conditions in the SPLEsystem (100 ◦C, 1500 psi, 100% flush volume). Similarrecoveries were obtained with both extraction solvents(Table 3).
 3.2. Comparison of SPLE and Soxhlet–SFE methods
 Once the SPLE method was optimized, a study of the re-peatability was carried out, analyzing by triplicate the sameriver sediment spiked with the different PBDE congeners.Results were compared with those obtained using the con-ventional system with Soxhlet extraction followed by a SPEcleanup with alumina cartridges. Previously, the efficiency ofthe Soxhlet extraction was tested carrying out a subsequentextraction. No PBDEs were detected in the re-extractionsamples, concluding that the first Soxhlet extraction was vir-tually exhaustive.
 Table 3 shows the mean values as well as the associatedrelative standard deviation of the two methods studied. Re-coveries obtained using the optimized SPLE method rangedfrom 22 to 82%, whereas those obtained by conventionalmethod were in the range of 42 and 81%. In general, theconventional method gives better recoveries for the mono-to tri-BDE congeners. For the rest of congeners (from tetra-to hepta-BDEs), similar results were obtained using bothsystems. The higher recoveries obtained by the conventional
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 Fig. 1. (a) Influence of the temperature on the selective extraction of PBDEs (1500 psi and 85% of flush volume); (b) influence of the pressure on theselective extraction of PBDEs (70 ◦C and 115% of flush volume); and (c) influence of the flush volume on the selective extraction of PBDEs (70 ◦C and1500 psi).
 method for the lower brominated compounds could beattributed to the purification of the extracts. The chro-matographic region where mono- through tri-BDEs eluted,presented a high degree of purification when conventionalsystem was applied. However, relative standard deviationsof the SPLE method were lower than those obtained us-ing the conventional method, especially when the degreeof bromination increased. For the major congeners de-
 tected in sediment samples, tetra-BDE-47, penta-BDE-99,penta-BDE-100 and hexa-BDE-153, the optimized SPLEmethod achieved recoveries in the range of 60 and 75%,with relative standard deviation lower than 5%. The lowstandard deviations obtained with SPLE method could bethe result of the automation of the system.
 The method detection limits (LODmethod) obtained usingSPLE followed by GC–NCI–MS in SIM mode are shown
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 Table 3PBDE recoveries obtained using the conventional Soxhlet–SPE method as well as the optimized SPLE method
 Soxhlet–SPE method Optimized SPLE method SPLE, hexane–dichloromethane (4:1)
 Mean (n = 3) RSD (%) Mean (n = 3) RSD (%) CV
 Mono-BDEsBDE-1 42 6 23 9 24BDE-2 78 32 24 4 38BDE-3 46 9 22 11 28
 Di-BDEsBDE-10 53 3 41 4 38BDE-7 57 2 40 9 39BDE-11 51 2 34 5 34BDE-8 51 2 34 5 34BDE-12+13 58 1 41 7 39BDE-15 61 7 34 13 30
 Tri-BDEsBDE-30 64 1 53 10 56BDE-32 65 1 54 8 57BDE-17 71 3 56 6 57BDE-25 64 4 56 6 57BDE-28 + 33 68 2 62 6 63BDE-35 70 3 67 7 70BDE-37 70 4 70 10 72
 Tetra-BDEsBDE-75 68 7 65 5 68BDE-71 76 2 72 6 70BDE-49 77 10 72 6 70BDE-47 81 4 74 2 79BDE-66 71 7 72 3 73BDE-77 74 12 82 2 85
 Penta-BDEsBDE-100 70 8 60 1 62BDE-119 67 10 63 4 63BDE-99 82 9 75 2 77BDE-116 67 8 58 2 60BDE-118 69 14 67 1 70BDE-85 70 13 66 1 69
 Hexa-BDEsBDE-154 67 9 61 3 63BDE-153 63 13 68 5 71BDE-138 64 16 65 5 70BDE-166 64 16 65 5 70
 Hepta-BDEsBDE-183 61 12 53 10 59BDE-181 52 11 46 12 54BDE-190 53 12 47 14 55
 SPLE recovery results, using hexane–dichloromethane (4:1) as solvent extraction, were also included.
 Table 4PBDE detection limits (expressed as pg/g) obtained by SPLE–GC–NCI–MS and Soxhlet–SPE–GC–NCI–MS
 SPLE–GC–NCI–MS Soxhlet–SPE–GC–NCI–MS
 Mono-BDEs 18–26 16–50Di-BDEs 1–19 4–21Tri-BDEs 5–10 4–14Tetra-BDEs 12–34 3–13Penta-BDEs 6–46 7–27Hexa-BDEs 8–24 13–36Hepta-BDEs 6–13 5–15
 in Table 4. The values were compared with those obtainedusing the conventional Soxhlet–SPE–GC–NCI–MS method.The LODs were based on the peak-to-peak noise of the base-line near the analyte peak obtained by analyses of a spikedsediment control, and on minimal value of signal-to-noiseratio of 3. The LODmethod obtained with the new developedmethod were between 1 and 46 pg/g, showing similar valuesto those found for Soxhlet–SPE followed by GC–NCI–MS(from 3 to 50 pg/g).
 Fig. 2 shows the chromatograms obtained for spiked sed-iment using both system. Extracts were sufficiently clean,
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 Fig. 2. m/z 79 chromatograms obtained for a spiked sediment sample using the SPLE and the conventional procedures. Tetra-BDEs window was magnified.
 allowing the detection and quantification of different PBDEcongeners; however, for some chromatographic regions, thepurification obtained by SPLE method was better than thoseafforded using the conventional method. This is reflectedfor the tetra-BDE window, i.e. the BDE-75 coeluted with aninterferent peak using the Soxhlet–SPE, whereas this inter-ference was removed in the SPLE chromatogram.
 In addition to extraction recoveries and reproducibility, itis interesting to compare the relative merits of each extrac-tion technique. The relative consumptions of organic solvent
 were ∼75 ml for Soxhlet and ∼35 ml for SPLE. However,for spent time the save was considerably when SPLE wasused: 2 days for Soxhlet + SPE and 30 min for SPLE. TheSPLE present a number of advantages, being less time con-suming and more automated than the conventional method.
 3.3. Application of SPLE method to sediment samples
 The developed methodology was applied to the analysisof two river and five marine sediments. Table 5 shows the
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 Table 5PBDE concentration levels (expressed in ng/g dry mass) of sedimentsamples
 RS1a RS2 MS1b MS2 MS3 MS4 MS5
 BDE-47 0.30 0.09 0.07 0.09 0.10 0.13 0.09BDE-100 0.17 0.14 nd 0.11 0.10 0.13 ndBDE-99 0.52 0.65 0.14 0.16 0.16 0.22 0.16BDE-118 ndc 0.24 nd 0.18 0.18 0.22 0.18BDE-154 0.12 0.28 nd nd 0.09 0.11 ndBDE-153 0.28 0.51 0.24 0.24 0.24 0.32 0.27BDE-183 0.44 0.59 0.40 0.41 0.44 1.22 0.62
 Total PBDEs 1.83 2.49 0.86 1.19 1.32 2.34 1.32a RS = river sediment.b MS = marine sediment.c nd = not detected.
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 Fig. 3. m/z 79 chromatograms of (a) marine sediment, (b) river sediment, and (c) standard solution. Different BDE congeners were identified in the twosediment samples.
 different PBDE congeners detected, as well as their concen-tration levels (concentrations were not corrected for the re-coveries). Seven different PBDE congeners (BDE-47, -100,-99, -118, -154, -153 and -183) were detected, and totalPBDE levels ranged from 0.86 to 2.49 ng/g. For sample RS1,BDE-47, -99 and -100 were the predominant peaks (Fig. 3).The sum of these three congeners represented the 54% ofthe total PBDE contamination. These results were in ac-cordance with published environmental levels, where majorcongeners detected were BDE-47, -99, -100, -153 and -209.BDE-209 determination was not included in the presentstudy. Analysis of this high brominated congener includes anumber of additional difficulties. The compound is not stableat higher temperatures in the injector and at the GC column.
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 Moreover, the compound is sensitive for degradation byUV light and their behavior in the MS source is differentfrom that of low brominated compounds. Further investiga-tion will be made in order to determine BDE-209 in thesesamples.
 Other samples analyzed (MS1, MS2, MS3, MS4 andMS5) showed a principal contribution from BDE-183,which was present at concentrations varying from 0.40 to1.22 ng/g. In these cases, the hepta-brominated congenerconstituted between 33 and 52% of the total PBDE con-tamination. BDE-183 is often taken as indicative of thepresence of the octa-BDE formulations [17]. The presenceof BDE-183 could indicate the source of PBDE contamina-tion in the studied area: the use of commercial formulationssuch as octa-BDE. These results indicated the need to applyanalytical methods covering all the bromination degrees.Our methodology was able to determine from the mono-through hepta-BDE congeners, instead previous protocolsfocused only on the BDE-47, -99 and -100 determinations.
 4. Conclusions
 A simple and rapid method for the determination ofmono- to hepta-BDE congeners in sediment samples hasbeen developed using a selective PLE and GC–MS. Resultsdemonstrated that this SPLE approach compares satisfacto-rily with traditional Soxhlet extraction methods. Applyingthe developed methodology gives increased possibilities ofautomation with no extra cleanup step needed, leading tosubstantial time savings as compared to classical method-ologies.
 The developed method was applied to PBDE determina-tions in sediment samples, were the analytes were detectedin the range of 0.86–2.49 ng/g dry mass. Hepta-brominatedcongeners constituted between 33 and 52% of the totalPBDE contamination in some of the samples analyzed, in-dicating the importance to cover all the bromination degreesin the analytical methodologies for PBDE determinations.
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2.4. Artículo científico #2
 Determination of decabromodiphenyl ether in sediments using selective pressurized liquid extraction followed by GC-NCI-MS
 E. Eljarrat, A. de la Cal, D. Barceló Anal Bioanal Chem (2004) 378(3):610-614
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 Abstract A method based on selective pressurized liq-uid extraction (SPLE) followed by gas chromatography–negative ion chemical ionization-mass spectrometry(GC–NCI-MS) has been evaluated for analysis of de-cabromodiphenyl ether (PBDE-209) in sediment samples.Instrumental operating conditions such as source temper-ature and system pressure were optimized in the NCI-MSsystem, giving an instrumental detection limit of 2 pg. Thelimit of determination of the entire SPLE–GC–NCI-MSprocedure was around 50 pg g–1 dry weight (dw), with re-peatability of replicates between 4 and 21% relative stan-dard deviation. Application of the method to 13 differentriver and marine sediment samples collected in Spain re-vealed that levels of decabromodiphenyl ether ranged be-tween 2 and 132 ng g–1 dry weight.
 Keywords Decabromodiphenyl ether · Selectivepressurized liquid extraction · Sediment
 Introduction
 The extensive use of products containing flame retardantslike polybrominated diphenyl ethers (PBDE) has resultedin the release of these compounds into the environment.Structural similarity to other environmental chemicals withknown toxic effects (polychlorinated biphenyls, PCB, poly-brominated biphenyls, PBB, and dioxins) could indicatethan PBDE also could be harmful to health. The acutetoxicity of PBDE is low, however, there is concern abouttheir long term effects on the endocrine system [1, 2]. Formany countries decreasing levels of organochlorine com-pounds have been reported recently [3] whereas levels ofPBDE have increased continuously since 1972 [4]. Due tothese findings efforts have been undertaken to analysethese compounds in environmental samples.
 A considerable amount of data is available on the lev-els and composition of PBDE in the environment. Thehigher brominated compounds are less mobile in the envi-ronment, possibly due to their low volatility, low water sol-ubility, and strong adsorption by sediments. Therefore, thehigher brominated compounds tend to end up in sedimentsat high residue levels near their emission sources. The ma-jor congeners detected are PBDE-47, PBDE-99, PBDE-100,PBDE-153, and PBDE-209. The concentrations of thesecompounds are highly variable from location to location,but in general, the concentrations of PBDE are similar tothose of the PCB and in some cases higher [5].
 PBDE-209 constitutes >95% of the commercial deca-BDE formulation. Given the shift in production of PBDEtowards deca-BDE, the development of analytical methodsfor PBDE-209 is required. Determination of PBDE-209includes a number of analytical difficulties. The compoundis not stable at high temperatures in the injector and on theGC column. Moreover, the compound is sensitive to degra-dation by UV light and its behaviour in the MS source isdifferent from that of chlorinated and low-brominated com-pounds. Difficulties in clean-up procedures and in chro-matographic systems are the most probable reasons for thepaucity of determinations of PBDE-209 and also the lowaccuracy of determinations of this compound reported inthe literature. Until now laboratories were not very expe-rienced in this analysis. This is clearly reflected in resultsof inter-laboratory studies [6]. Methods for determination ofPBDE-209 in environmental samples are based on extrac-tion with organic solvents (hexane, toluene, hexane–acetonemixtures, or dichloromethane) or supercritical-fluid extrac-tion (with CO2 or CO2 with modifiers such as methanol,acetone, and diethylamine) [7] and further clean-up by ad-sorption chromatography [8] or solid-phase extraction (SPE)[9]. Finally, qualitative and quantitative analysis were car-ried out using GC–NCI-MS, with care to avoid long ex-posures to elevated temperatures by using short chromato-graphic columns [10, 11]. Moreover, two injection systemswere tested for PBDE-209 analysis – splitless and on-col-umn injection [12]. For the former system a pressure-pulseinjection should be used to reduce exposure to high injec-
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 tor temperatures. Alternatively, on-column injection maybe used, but this technique requires very clean extracts.
 The aim of this study was to develop a rapid and simplemethod for determination of PBDE-209 in sediment sam-ples. An analytical method based on selective pressurizedliquid extraction (SPLE), without further clean-up, andanalysis by GC–NCI-MS was optimized. In addition, thenew method was applied to different river and marine sed-iment samples from Spain.
 Methods and materials
 Chemicals and materials
 Polybrominated diphenyl ether analytical standard solution EO-5099and PBDE-209 were purchased from Cambridge Isotope Labora-tories (Andover, MA, USA). The components of EO-5099 solutionwere: three mono-BDE (PBDE-1, PBDE-2, and PBDE-3), sevendi-BDE (PBDE-7, PBDE-8, PBDE-10, PBDE-11, PBDE-12,PBDE-13, and PBDE-15), eight tri-BDE (PBDE-17, PBDE-25,PBDE-28, PBDE-30, PBDE-32, PBDE-33, PBDE-35, and PBDE-37), six tetra-BDE (PBDE-47, PBDE-49, PBDE-66,PBDE-71, PBDE-75, and PBDE-77), seven penta-BDE (PBDE-85,PBDE-99, PBDE-100, PBDE-116, PBDE-118, PBDE-119, andPBDE-126), five hexa-BDE (PBDE-138, PBDE-153, PBDE-154,PBDE-155, and PBDE-166), and three hepta-BDE (PBDE-181,PBDE-183, and PBDE-190). The concentrations of each compoundranged from 100 pg µL–1 for the mono congeners to 250 pg µL–1
 for the hepta congeners. Decachlorinated biphenyl (PCB-209) waspurchased from the Laboratory of Dr Ehrenstorfer (Augsburg, Ger-many). Five different solutions were prepared in isooctane in orderto check the linearity of the method. These solutions contained thePBDE-209 at different concentrations ranging between 25 pg µL–1
 and 500 pg µL–1, and the PCB-209 always at 100 pg µL–1.Solvents (dichloromethane and hexane) for organic trace analysis
 were purchased from Merck (Darmstadt, Germany). Neutral alumina(0.063–0.200 mm) and copper (<63 µm) were obtained from Merck,and Hydromatrix from Varian (Palo Alto, USA).
 Sample collection
 Samples analysed in this study were river (RS) and marine (MS)sediments collected during 2002. Five sediments from differentrivers were selected. Special attention was paid to sample RS4 cor-responding to sediment with high industrial input. Moreover, eightmarine sediments were collected along the Catalonian coast. MS1 toMS4 corresponded to marine sediments collected on the Barcelonacoast, near the Llobregat river mouth, and MS5 to MS8 were col-lected near different industrial plants on the Tarragona coast.
 Samples were transferred to the laboratory at 4 °C, then, frozenat –20 °C before being freeze dried. The lyophilized samples wereground and homogenized, by sieving through a stainless steel 2-mm sieve, and stored in sealed containers at –20 °C until analysis.
 Sample preparation
 Sample preparation, including extraction and purification, was op-timized using a PLE system (ASE 200, Dionex, Sunnyvale, CA,USA). Extraction cells (22 mL) were loaded by inserting two cel-lulose filters into the cell outlet, followed by 6 g alumina. Samplesof 1 g were weighed, and ground with alumina and copper (1:2:2).The mixture was loaded into the extraction cell on top of the alu-mina. The dead volume was filled with Hydromatrix and the cellwas sealed with the top cell-cap. The extraction cell was heated to100 °C and filled with hexane–CH2Cl2 (1:1) mixture until the pres-sure reached 1500 psig. After an oven heat-up time of 5 min under
 these conditions two static extractions of 10 min at constant pres-sure and temperature were performed. After this static period,fresh solvent was introduced to flush the lines and cell, and the ex-tract was collected in the vial. The flush volume amounted to100% of the extraction cell. The extraction was cycled twice. Thevolume of the resulting extract was about 35 mL [13]. Sampleswere finally concentrated to incipient dryness and re-dissolved with10 µL of the internal standard (PCB-209, 100 pg µL–1) and 40 µLof isooctane prior to analysis by GC–NCI-MS.
 Gas chromatography–mass spectrometry
 Analyses were performed on an Agilent 6890 gas chromatographconnected to an Agilent 5973 Network mass spectrometer (AgilentTechnologies España, Madrid, Spain). A 15 m×0.25 mm i.d. capil-lary column coated with a 0.25 µm film of DB-5 ms (5% phenylmethylsiloxane) was used with helium as carrier gas at 10 psi. Thetemperature program was from 140 °C (held for 1 min) to 325 °C(held for 10 min) at 10 ° min–1; injection was in splitless mode for1 min. Other chromatographic conditions were: injection volume 2 µL, injector temperature 275 °C, and interface temperature 250 °C.
 Initial experiments were carried out to optimize the NCI pa-rameters such as source temperature and system pressure. All opti-mization experiments were carried out using a standard solution ofPBDE-209 at 500 pg µL–1 in SIM mode (m/z 79 and 81). Optimiza-tion of the source temperature was undertaken by studying its effectat 150, 200, and 250 °C. Optimization of the system pressure wascarried out between 1.2×10–4 and 2.1×10–4 torr (1.2×10–4, 1.4×10–4,1.6×10–4, 1.9×10–4, and 2.1×10–4 torr). These system pressures corre-sponded to reagent gas flows of 1.25, 1.5, 1.75, 2, and 2.25 mL min–1,respectively.
 Quantification
 Although NCI-MS could be affected by coelution of brominatedcompounds [14], m/z 79 and 81 were unique fragment ions observedfor PBDE-209 mass spectra. Confirmation criteria for the detec-tion and quantification of PBDE-209 should include:
 1. the two m/z monitored should maximize simultaneously ±1 s,with signal-to-noise ratio ≥3 for each; and
 2. the ratio between the two monitored ions should be within 15%of the theoretical value.
 Two different methods for quantification were tested – externalstandard calibration and internal standard calibration using thePCB-209 as internal standard. PCB-209 is commonly the compoundselected as internal standard for PBDE-209 determinations in differ-ent published works. Quantitative determinations were performedusing calibration curves previously calculated from five standardsolutions. These solutions contained the PBDE-209 at different con-centrations (25, 50, 100, 250, and 500 pg µL–1, and the PCB-209always at 100 pg µL–1).
 Results and discussion
 Optimization of SPLE conditions
 The SPLE conditions were optimized for extraction and pu-rification of PBDE-209 and for 39 different mono- throughhepta-BDE congeners. Preliminary studies were carried outin order to select the adsorbent for the SPLE method. Astandard mixture from mono- to deca-BDE congeners wasloaded on alumina and Florisil SPE cartridges previouslyconditioned with hexane. The sample volume loaded was~1 mL and the elution step was performed with 30 mL
 611
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 hexane–CH2Cl2 (1:2) (fraction 1). An additional fraction(fraction 2) was collected with 20 mL hexane:CH2Cl2(1:1).
 Both sorbents gives acceptable recoveries for themono- to hepta-BDE congeners in fraction 1. However,the PBDE-209 was completely lost with Florisil, whereasthe use of alumina cartridges resulted in a good PBDE-209recovery (59–73%). Moreover, PBDE-209 was not detectedin either fraction 2, suspecting that Florisil retained thiscompound strongly, making its elution difficult. The dif-ferences between mono- to hepta-PBDE and PBDE-209recoveries could be attributed to the lower polarity of thiscompound compared with lower brominated BDE con-geners. For this reason, the use of Florisil was rejectedand alumina was selected as the sorbent for the SPLEmethod.
 The SPLE conditions optimised were temperature, pres-sure, and rinses. A more detailed description of the opti-mization is given elsewhere [13]. The optimum conditionsfor SPLE analysis of PBDE were: temperature 100 °C,pressure 1500 psi, and 100% flush volume. Using theseconditions recovery of PBDE-209 ranged between 84 and111%. Quality properties such as detection limits and re-producibility of the method are presented in subsequentsections.
 Optimization of GC–NCI-MS conditions
 Experiments were conducted to optimize NCI conditionssuch as source temperature and system pressure. The abun-dances of the monitored ion (m/z 79) vs. system pressureare given in Fig. 1. The abundances increased with in-crease in system pressure, with maximum abundances ob-tained at 2.1×10–4 torr. The abundance increase when work-ing at 2.1×10–4 torr was 32% relative to 1.2×10–4 torr. Pres-sures higher than 2.1×10–4 torr were not tested due to thecorrosive character of reagent gas (ammonia).
 On the other hand, different chromatographic peakshapes were obtained working at different source temper-atures (Fig. 2). The peak width increased when the sourcetemperature decreased, with peak width around 30 s whenworking at 150 °C. The optimum working value was 250 °C,which resulted in a peak width of 10 s and 10% more re-sponse (compared with that obtained at 150 °C). More-over, the reproducibility at 250 °C was better than that ob-tained at 200 or 150 °C – the coefficients of variation were26%, 12%, and 7% for 150, 200, and 250 °C, respectively(n=3). These optimized analytical conditions were similarto those used for determination of mono- through hepta-brominated diphenylether [15].
 Quantitative analysis
 Different quality properties such as linearity, intraday andinterday variation, and sensitivity were studied. Quantifi-cation was performed by external and internal standardmethods. External standard quantification was performedby comparison of responses with calibration curves ob-tained from solutions of pure standards ranging from 25 to500 pg µL–1. Acceptable linear correlation was obtainedwithin the interval studied, with a regression coefficient of0.9991. Slightly better results were obtained for the internalstandard method, with a regression coefficient of 0.9994.
 In order to evaluate the intraday variation of the methodused, five consecutive injections were performed at the op-timum conditions for NCI described in the previous sec-
 612
 Fig. 1 Variation with system pressure of the abundance of m/z 79for PBDE-209
 Fig. 2 Variation with sourcetemperature of the chromato-graphic peak of PBDE-209
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 tion. For the two quantitative methods proposed, the coef-ficients of variation (CV) between the five values werecalculated. The CV values were always below 15% (10%and 13% for internal and external quantification, respec-tively) indicating good intraday variation. On the otherhand, three injections were carried out on three differentdays to establish the inter-day variation of the method. Thesame quantitative analyses used for the intraday study wereapplied. As can be expected, the CV values obtained forinter-day were higher than those obtained for intradaystudy, with values below 20%.
 The detection limit (LOD), defined as the minimumamount of analyte which produces a peak with an accept-able bromine isotope ratio and with a signal-to-noise ratioequal to 3, was calculated. The instrumental LOD obtainedusing our optimised GC–NCI-MS experiment was 2.4 pginjected. Similar detection limits were obtained by Boonet al. [16] (1.3 pg) and by Björklund et al. [17] (0.9 pg).Method LOD, for the entire SPLE–GC–NCI-MS procedurefor sediment samples, was estimated to be in the range30–110 pg g–1 d.w.
 Analysis of sediment samples
 In order to evaluate the variation of the SPLE–GC–NCI-MSmethod used, four samples (one river and three marine sed-iments) were analysed in triplicate. The different resultsobtained, using both internal and external standard quantifi-cation, are presented in Table 1. As can be seen, the meanvalue obtained using the internal standard was lower thanthat obtained with the external standard approach. More-over, the associated relative standard deviations were con-siderably higher for the internal standard method, withvalues ranging from 62 to 116%. Using external standardquantification the relative standard deviations decrease to4–21%. These results showed that the normally used in-ternal standard PCB-209 is not a good selection for
 PBDE-209 determination. For high molecular mass BDE,such as nona-BDE or PBDE-209, the choice of internalstandards is not obvious. Some authors used PBB-209,but this is a known commercial flame retardant and maybe present in the samples [18]. Another option is the useof labelled standards (13C-PBDE-209), however, the frag-ment ions obtained with NCI (m/z 79 and 81) did not en-able differentiation between native and labelled PBDE-209.Recently, Björklund et al. [17] proposed the isotopic dilu-tion quantification of PBDE-209 by NCI-MS, selecting[C6Br5O]– instead the [Br]– fragment for detection.
 Our results using the external standard method weresatisfactory when compared with variations normally ob-tained in PBDE-209 analyses. A first international inter-laboratory study on the analysis of PBDE was conductedin 1999–2000 [6]. The results showed that there were sig-nificant analytical difficulties for PBDE-209, with inter-laboratory relative standard deviations about 48% for asediment sample.
 In order to evaluate the extraction efficiency of our de-veloped method (SPLE), the same river sediment (RS1)was analysed using conventional Soxhlet extraction, witha mixture of hexane:CH2Cl2 (1:1) as solvent extractor, andfor 24 h. PBDE-209 was found at 5.08 ng g–1 dry weight,matching reasonably well with SPLE data (mean value of5.47 ng g–1 dry weight).
 Table 2 shows the results obtained for the 13 samplesanalysed. As can be seen, PBDE-209 was detected in all thesamples studied, with values ranging from 2 to 132 ng g–1
 d.w. PBDE-209 concentrations in river sediments were be-low 6 ng g–1 d.w., with the exception of sample RS4, inwhich the analyte was found at 40 ng g–1 d.w. This valuecould be attributed to industrial activity near this samplingpoint. In general, our levels are similar to those found inriver sediments in Japan, in the urban area of Osaka (be-tween 33 and 390 ng g–1 d.w.) [19]. Moreover, similar re-sults were obtained on the river Viskan (Sweden), withcontamination levels between 68 and 390 ng g–1 d.w. [11].Other studies reported higher PBDE-209 concentrationsin sediment samples. De Boer et al. [10] found contamina-tion levels between not detected and 4600 ng g–1 d.w. insediments collected in different rivers from the Nether-lands. A study carried out with sediments from Europeanestuaries and the Baltic Sea [20] revealed contamination
 613
 Table 1 Concentration levels (expressed in ng g–1 dry weight) ob-tained using an internal and external standard method of quantifi-cation for one river and three marine sediment samples
 RS1 MS1 MS2 MS3
 External StandardReplicate 1 5.55 2.70 23.91 143.43Replicate 2 4.29 3.56 25.15 105.64Replicate 3 6.58 2.59 23.50 147.24Mean 5.47 2.95 24.19 132.11sd 1.14 0.53 0.86 23.00% sd 21 18 4 17
 Internal standardReplicate 1 7.81 1.78 44.17 248.89Replicate 2 1.19 0.90 9.35 37.97Replicate 3 2.03 0.50 6.91 32.24Mean 3.67 1.06 20.14 106.37sd 3.60 0.66 20.85 123.46% sd 98 62 103 116
 Table 2 Concentration levels (expressed in ng/g dry weight) ob-tained using an external standard method of quantification for sam-ples selected in this study
 River sediments Concn Marine sediments Concn
 RS1 5.47 MS1 2.95RS2 2.06 MS2 24.19RS3 2.14 MS3 132.11RS4 39.89 MS4 72.89RS5 5.72 MS5 23.65
 MS6 4.47MS7 3.63MS8 24.44
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 levels of PBDE-209 between not detected and 1700 ng g–1
 d.w. However, of the 22 sediments analysed, 18 containedlevels below 20 ng g–1 d.w., matching those obtained in ourstudy reasonably well.
 Figure 3 shows the chromatograms obtained for marinesediment MS5. As can be seen, PBDE-209 was detectedat tR=25.85 min. Using the standard solution EO-5099,hepta-BDE-183 was also identified in this sample (tR=17.72 min). Other chromatographic peaks were detectedeluting between PBDE-183 and PBDE-209 (tR between19 and 23.5 min). These peaks, so-called a, b, c, d, e, f,and g, were identified as potential octa- and nona-BDE.However, since available standards do not contain octa-and nona-BDE, specific congeners could not be identified.The same peaks, with different relative intensities, were alsodetected in the other sediments analysed. The presence ofpotential octa- and nona-BDE could be attributed to thedegradation or debromination of PBDE-209. Some re-searchers have postulated that debromination of PBDE-209can result in the occurrence of lower brominated congenersin the environment [21, 22]. But, the detection of octa-and nona-BDE could also indicate the source of PBDEcontamination:
 1. the use of deca-BDE formulations, primarily composedof PBDE-209 but also containing a number of octa-and nona-BDE; or
 2. the use of commercial formulations such as octa-BDE,primarily composed of octa-BDE isomers.
 Conclusions
 A simple, rapid and accurate method for the determinationof PBDE-209 in sediment samples has been developed us-ing SPLE and GC–NCI-MS. The detection limit of theprocedure was in the range 30–110 pg g–1 d.w., whereasthe reproducibility was better than 20% relative standarddeviation. Applying the developed methodology gives in-
 creased possibilities of automation with no extra clean-upstep needed, leading to substantial time savings comparedwith classical methods.
 The developed method was applied to 13 sedimentsamples, in which PBDE-209 was detected in the range of2–132 ng g–1 d.w. Moreover, some potential octa- and nona-BDE were detected in some of the sediments analysed.These high-brominated congeners could not be eluted usingGC temperature programs commonly applied for analysisof PBDE and therefore its presence remains undetected.The method here presented could be used for PBDE-209determination and for analysis of other higher brominatedBDE.
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2.5. Artículo científico #3
 Occurrence and bioavailability of polybrominated diphenyl ethers and hexabromocyclododecane in sediment and fish from the Cinca River, a tri-butary of the Ebro River (Spain)
 E. Eljarrat, A. de la Cal, D. Raldúa, C. Durán, D. Barceló Environ Sci Technol (2004) 38(9):2603-2608
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 Occurrence and Bioavailability ofPolybrominated Diphenyl Ethers andHexabromocyclododecane inSediment and Fish from the CincaRiver, a Tributary of the Ebro River(Spain)E T H E L E L J A R R A T , * , †
 A G U S T I N A D E L A C A L , †
 D E M E T R I O R A L D U A , †
 C O N C H A D U R A N , ‡ A N D D A M I A B A R C E L O †
 Department of Environmental Chemistry, IIQAB, CSIC,Jordi Girona 18-26, 08034 Barcelona, Spain, andConfederacion Hidrografica del Ebro,Paseo de Sagasta 24-26, 5007 Zaragoza, Spain
 Fish and sediments from four places along the SpanishRiver Cinca were analyzed for polybrominated diphenyl ethers(PBDEs) and hexabromocyclododecane (HBCD). Thesamples were collected up- and downstream from Monzon,a heavily industrialized town draining to the river. PBDEsand HBCD were found in sediments at levels ranging from2 to 42 ng/g dry weight and from not detected (nd) to514 ng/g dry weight, respectively. Twenty-three fish samples(Barbus graellsi) collected at the same places were alsoanalyzed, showing levels from nd to 446 ng/g wet weight forPBDEs and from nd to 1172 ng/g wet weight for HBCD.The lowest values for both sediment and fish samples werefound upstream of the industry. Of 40 congeners (frommono- to deca-BDEs) included in the analytical work, 8 PBDEcongeners were detected in river sediments, whereas 17different PBDEs were found in fish samples. Large fish-to-sediment ratios for these brominated compounds indicatethat they are highly bioavailable, with the exception of deca-BDE which was only detected in sediment samples.Concentrations of PBDEs and HBCD were slightly higherin muscle tissues than in liver samples obtained from thesame specimen of fish. Moreover, PBDE and HBCDconcentrations are correlated with fish length indicatingthe bioaccumulation of these contaminants.
 IntroductionBrominated flame retardants (BFRs) are comprised of diverseclasses or chemical compounds used in a variety of com-mercial applications. They are used in plastics, textiles,electronic circuitry, and other materials to prevent fires. Themost used BFRs are polybrominated diphenyl ethers (PBDEs),polybrominated biphenyls (PBBs), hexabromocyclododecane(HBCD), and tetrabromobisphenol A (TBBPA). The estimatedglobal consumption of BFRs shows that their usage is on therise: during the period from 1990 to 2000, there was more
 than a doubling of usage from approximately 145 to 310kilotons (1).
 The studies performed in the last 15 years have mainlyconcerned PBDEs and in particular those congeners whichderive from the penta-mix formulation (2, 3). PBDEs aretypically produced at three different degrees of bromination,i.e., penta-BDE, octa-BDE, and deca-BDE. Penta-BDEs arein the list of hazardous substances in the Water FrameworkDirective, indicating that there is a need in Europe to performenvironmental monitoring to comply with the regulation.The use of penta-BDE has been banned in Europe as of 2003(4, 5). Recently, the EU announced an immediate ban onmarketing of octa-BDE and expressed the European Par-liament’s wish to introduce the ban of octa-BDE into theongoing legislative procedure (5). Moreover, the EuropeanParliament also announced “a deferred ban on Deca-BDEapplicable no lather than 1 January 2006” (5). Consequently,a shift in production of PBDEs toward other BFRs such asHBCD took place. Recent reports suggest that usage of HBCDis increasing (6) and that because attention is now switchingto this compound which is still widely used.
 Similarly to other persistent organic pollutants (POPs),BFRs (except TBBPA) appear to be lipophilic and bioaccu-mulate in biota and humans (6). A considerable number ofstudies of PBDEs in wildlife have been undertaken since themid-1980s, when Jansson et al. (7) first indicated that thesecompounds were present in samples collected remote fromlocal sources and so may have become ubiquitous environ-mental contaminants (8, 9). However, only sparse data areavailable on other BFRs, like HBCD. There is currently a needfor information on the distribution, fate, and effects of HBCD,to feed into risk assessments for this compound.
 The objective of this study was to determine 40 PBDEcongeners and HBCD levels in sediments from four placesalong the Cinca River, a tributary of the Ebro River (Spain).The work was based on samples collected up- and down-stream from a heavily industrialized area. Moreover, 23 fishsamples were collected along the same sampling points withthe aim to obtain some information about the behavior ofPBDEs and HBCD in biota, i.e., bioavailability and bioac-cumulation. A rapid and simple method for PBDE and HBCDdeterminations in sediment and fish samples was used. Theanalytical method was based in selective pressurized liquidextraction (SPLE) without further cleanup step and analysisby gas chromatography coupled to mass spectrometry (GC-MS), working with negative ion chemical ionization (NICI).
 To the knowledge of the authors, this is the first time thatHBCD is investigated in liver fish samples, and only twostudies were previously performed in muscle fish samplesfrom a Swedish river (10) and from lake Winnipeg (Canada)(11).
 Experimental SectionSample Collection. The study area is located in the east ofSpain, along the Cinca River. Four different sampling stationswere selected: sites 1 and 2, 20 and 12 km, respectively,upstream from Monzon; site 3, just downstream fromMonzon, a heavily industrialized town with a very importantchemical industry; and site 4, 30 km downstream of site 3(Figure 1). Sites 3 and 4 were selected among the mostpolluted areas of the Cinca River (12, 13). Surficial sediments(0-2 cm) were collected at each different selected site.Attempts were made to collect several fishes from the samelocations as the sediment samples. A total of 23 specimensof barbel (Barbus graellsi) were collected by DC electric pulse(Table 1). Fishes were killed and weighed, and the fork length
 * Corresponding author phone: 34-93-4006100; fax: 34-93-2045904; e-mail: [email protected].
 † IIQAB, CSIC.‡ Confederacion Hidrografica del Ebro.
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 of each fish was measured. Muscle samples were collectedfrom below the dorsal fin. The body cavity of each fish wasopened, and the liver was removed and preserved frozen at-20 °C with the muscle sample until analysis. All the samples(sediments and fishes) were collected in October 2002.
 Extraction and Cleanup. The 40 PBDE congeners in-cluded in the analytical work were as follows: 3 monoBDEs(1,2,3), 7 diBDEs (7,8,10,11,12,13,15), 8 triBDEs (17,25,28,-30,32,33,35,37), 6 tetraBDEs (47,49,66,71,75,77), 7 pentaBDEs(85,99,100,116,118,119,126), 5 hexaBDEs (138,153,154,155,-166), 3 heptaBDEs (181,183,190), and the decaBDE (209).Sediments and muscle tissues were freeze-dried. Lyophilizedsediment samples were ground and homogenized by sievingthrough a stainless steel 0.2-mm sieve and stored in sealedcontainers at -20 °C until analysis. One gram dry weight
 (dw) for sediment samples, 0.5 g dw for muscle samples, and0.05-0.5 g wet weight (ww) for liver samples were spikedwith PCB-209 (Lab. Dr. Ehrenstorfer, Augsburg, Germany).Spiked samples were kept overnight to equilibrate. To reducethe time of analysis, a selective pressurized liquid extraction(SPLE) method that automatically and rapidly achievesquantitative and selective extraction of PBDE congeners wasused (14). SPLE was carried out using a fully automated ASE200 system (Dionex, Sunnyvale, CA). A 22 mL extraction cellwas loaded by inserting two cellulose filters into the cell outlet,followed by 6 g of alumina (0.063-0.200 mm, from Merck,Darmstadt, Germany). Spiked sediment samples were groundwith alumina and cooper (<63 µm, from Merck, Darmstadt,Germany) (1:2:2), muscle samples with alumina (1:2), andliver samples with Na2SO4 and alumina (1:2:2). Mixtures wereloaded into the extraction cell on top of alumina. The deadvolume was filled with Hydromatrix (Varian Inc., Palo Alto,U.S.A.), and the cell was sealed with the top cell cap. Theextraction cell was heated to 100 °C and filled with hexane:CH2Cl2 (1:1) mixture until the pressure reached 1500 psi.After an oven heat-up time of 5 min under these conditions,two static extractions of 10 min at constant pressure andtemperature were developed. After this static period, freshsolvent was introduced to flush the lines and cell, and theextract was collected in the vial. The flush volume amountedto 80-100% of the extraction cell. The extraction was cycledtwice. The volume of the resulting extract was about 35 mL.Extracts were finally concentrated to incipient dryness andredissolved with 250 µL of CH2Cl2 prior to the analysis byGC-NICI-MS.
 Instrumental Analysis. Gas chromatography coupled tomass spectrometry using negative ION chemical ionization(GC-NICI-MS) analyses were performed on a gas chro-matograph Agilent 6890 connected to a mass spectrometerAgilent 5973 Network (Agilent Technologies Espana, Madrid,Spain). A HP-5ms (30 m × 0.25 mm i.d., 0.25 µm filmthickness) containing 5% phenyl methyl siloxane (model HP19091S-433) capillary column was used for the determinationof congeners from mono- to hepta-BDEs. The temperatureprogram was from 110 °C (held for 1 min) to 180 °C (held for1 min) at 8 °C/min, then from 180 °C to 240 °C (held for 5min) at 2 °C/min, and then from 240 °C to 265 °C (held for6 min) at 2 °C/min, using the splitless injection mode during
 FIGURE 1. Geographical situation of the Cinca River and location of sampling stations.
 TABLE 1. Sample Characteristics of Barbel SpecimensCollected in This Study
 sampling site specimen length (cm) weight (g) agea sexb
 1 1 25.0 222 A M2 22.5 148 Y M3 18.4 72 Y M4 19.3 86 Y F
 2 5 23.3 166 A M6 21.0 130 A F7 46.0 1420 A F8 13.8 38 Y ?9 16.0 62 Y ?
 10 15.6 58 Y ?11 11.5 22 Y ?12 11.4 20 Y ?
 3 13 49.0 1610 A F14 46.0 1132 A F15 37.0 624 A F16 14.2 36 Y ?17 11.8 20 Y ?18 6.9 4 Y ?
 4 19 8.8 10 Y ?20 13.7 36 Y ?21 14.1 34 Y ?22 13.2 28 Y ?23 18.2 70 Y ?
 a A) adult (25-45 cm), Y) young (<25 cm). b M)male, F) female.
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 1 min and injecting 2 µL. The operating conditions were asfollow: ion source temperature ) 250 °C, ammonia aschemical ionization moderating gas at an ion source pressureof 1.9 10-4 Torr (15). For the determination of BDE-209, aDB-5ms (15 m × 0.25 mm i.d., 0.25 µm film thickness)containing 5% phenyl methyl siloxane capillary column wasused with helium as the carrier gas at 10 psi. The temperatureprogram was from 140 °C (held for 1 min) to 325 °C (held for1 min) at 10 °C/min (held for 10 min), using the splitlessinjection mode during 1 min (16). Both experiments werecarried out monitoring the two most abundant isotope peaksfrom the mass spectra corresponding to m/z ) 79 and 81([Br]-). Confirmation criteria for the detection and quanti-fication of PBDEs should include the following: (a) all m/zmonitored for a given analyte should maximize simulta-neously ( 1 s, with signal-to-noise ratio g 3 for each, and(b) the ratio between the two monitored ions should be within15% of the theoretical. Quantification of mono- to hepta-BDEs was carried out by an internal standard procedure withthe PCB-209 as the internal standard, whereas BDE-209 wasquantified using the external standard method. For highmolecular mass BDE congeners, such as BDE-209, the choiceof the surrogate standard is not obvious. PBB-209 has beenused, but it may be present in the samples. A previous study(16) indicated that the use of PCB-209, commonly selectedas the internal standard for PBDEs determination by NICI,resulted in higher relative standard deviations than thoseobtained using the external standard calibration.
 HBCD determinations were carried out simultaneouslywith mono- to hepta-BDEs. Technical HBCD consists of threediastereomers: R, �, and γ-HBCD. HBCD can be determinedby GC-MS, but, until now, the three diastereomers have notbeen separated by this technique. However, as apparentlythe response factors of the three diastereomers do not differvery much (17), HBCD can be quantified as total HBCD byGC-MS. Quantification was carried out by an externalstandard.
 Using the described methodology, recoveries ranged from53 to 84% for sediment and between 52 and 103% for fishsamples. Detection limits were in the range of 6-50 pg/g dwfor sediments and in the range of 2-19 pg/g ww for fishsamples. Relative standard deviations of the method were inthe range of 1-13%.
 Results and DiscussionSediment Samples. PBDEs were detected in all the sedimentsamples at concentrations ranging from 2 to 42 ng/g dw.HBCD was detected only in two samples, corresponding tothe site near the chemical industry (514 ng/g dw) anddownstream (90 ng/g dw). In these samples, HBCD con-tamination was greater than that observed for PBDEs. Thisis the first time HBCD has been found in environmentalsamples in Spain, and only one previous study reportedHBCD levels in sediments from other countries (10). Table2 show the concentrations of BDE congeners as well as ofHBCD in the 4 sites selected in this study. Site 3 was foundto be the most contaminated zone followed by site 4 > site1 ) site 2. As expected, PBDE and HBCD levels were greaternear the site of industrial impact.
 Our PBDE results were consistent with reported data forriver sediments. PBDEs were determined in Swedish riversediments at 8-50 ng/g dw (10). Similar values were foundin Japanese river sediments, with concentration levelsbetween 21 and 59 ng/g dw (18). Higher levels up to 1400ng/g dw were found in a downstream area of a manufacturingplant in United Kingdom (19) and at 120 ng/g dw downstreamof an area with textile industries (10). Only one study wasfound regarding data for HBCD in sediments. Sellstrom etal. (10) reported concentration levels between nd and 1600
 ng/g dw in river sediments from a Swedish river withnumerous textile industries.
 Of 40 congeners included in the analytical work, 8 differentPBDEs were detected, ranging from tetra- to deca-brominatedcompounds: tetra-BDE-47, penta-BDE-99, penta-BDE-100,penta-BDE-118, hexa-BDE-153, hexa-BDE-154, hepta-BDE-183, and deca-BDE-209. However, BDE-99 could not bequantified do to coelutions with breakdown products ofHBCD. This coelution has been previously described byCovaci et al. (20). Literature indicates that the majorcongeners detected in sediment samples were BDE-47, 99,100, and 209 (21). These findings were attributed to the useof penta- and deca-BDE formulations. Penta-BDE formula-tion consists of 41-42% tetra-BDEs (mainly BDE-47) and44-45% penta-BDEs (predominantly BDE-99 and BDE-100),whereas deca-BDE formulation consists mainly of BDE-209(97-98%), with a small amount of nona-BDES (0.3-3%) (22).In our study, three sediments showed a congener patterndominated by the deca-BDE-209, which was present atconcentrations varying from 2 to 40 ng/g dw, followed byBDE-183 and BDE-153. In these samples, the deca-bromi-nated congener constituted between 84 and 96% of the totalPBDE contamination. However, a sediment sample collectedat site 4 showed a principal contribution from BDE-183 (57%),followed by BDE-153 (20%) and by BDE-209 (14%). Figure2 shows the chromatogram obtained for the sediment at site4. As can be seen, BDE-153, -183, and -209 were detected aswell as other chromatographic peaks eluting between hepta-BDE-183 and deca-BDE-209. These peaks were identified aspotential octa- and nona-BDE congeners. The same peaks,with different relative intensities, were also detected in therest of sediments analyzed. BDE-183 is often taken asindicative of the presence of the octa-BDE formulations (23).The presence of BDE-183 as well as of potential octa andnona-BDEs and BDE-209 could indicate the use of com-mercial formulations such as octa-BDE and deca-BDE inthis area.
 TABLE 2. Concentrations of PBDEs and HBCDa in the RiverSediment Samples of the 4 Sites Studied
 site 1 site 2 site 3 site 4
 BDE-47 0.1 0.1 0.1 0.2BDE-100 0.1 0.1 0.1 0.1BDE-118 ndb ndb 0.2 0.3BDE-154 ndb 0.1 0.3 2.9BDE-153 0.1 0.1 0.5 7.8BDE-183 0.1 0.1 0.6 22.8BDE-209 2.1 2.1 39.9 5.7Total BDEs 2.4 2.6 41.7 39.8HBCD ndb ndb 513.6 89.7a Expressed in ng/g dry weight. b nd ) not detected.
 FIGURE 2. GC-NICI-MS (m/z 79) chromatogram obtained forsediment sample (site 4) in a DB-5ms (15 m × 0.25 mm i.d., 0.25 µmfilm thickness) chromatographic column.
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 1 min and injecting 2 µL. The operating conditions were asfollow: ion source temperature ) 250 °C, ammonia aschemical ionization moderating gas at an ion source pressureof 1.9 10-4 Torr (15). For the determination of BDE-209, aDB-5ms (15 m × 0.25 mm i.d., 0.25 µm film thickness)containing 5% phenyl methyl siloxane capillary column wasused with helium as the carrier gas at 10 psi. The temperatureprogram was from 140 °C (held for 1 min) to 325 °C (held for1 min) at 10 °C/min (held for 10 min), using the splitlessinjection mode during 1 min (16). Both experiments werecarried out monitoring the two most abundant isotope peaksfrom the mass spectra corresponding to m/z ) 79 and 81([Br]-). Confirmation criteria for the detection and quanti-fication of PBDEs should include the following: (a) all m/zmonitored for a given analyte should maximize simulta-neously ( 1 s, with signal-to-noise ratio g 3 for each, and(b) the ratio between the two monitored ions should be within15% of the theoretical. Quantification of mono- to hepta-BDEs was carried out by an internal standard procedure withthe PCB-209 as the internal standard, whereas BDE-209 wasquantified using the external standard method. For highmolecular mass BDE congeners, such as BDE-209, the choiceof the surrogate standard is not obvious. PBB-209 has beenused, but it may be present in the samples. A previous study(16) indicated that the use of PCB-209, commonly selectedas the internal standard for PBDEs determination by NICI,resulted in higher relative standard deviations than thoseobtained using the external standard calibration.
 HBCD determinations were carried out simultaneouslywith mono- to hepta-BDEs. Technical HBCD consists of threediastereomers: R, �, and γ-HBCD. HBCD can be determinedby GC-MS, but, until now, the three diastereomers have notbeen separated by this technique. However, as apparentlythe response factors of the three diastereomers do not differvery much (17), HBCD can be quantified as total HBCD byGC-MS. Quantification was carried out by an externalstandard.
 Using the described methodology, recoveries ranged from53 to 84% for sediment and between 52 and 103% for fishsamples. Detection limits were in the range of 6-50 pg/g dwfor sediments and in the range of 2-19 pg/g ww for fishsamples. Relative standard deviations of the method were inthe range of 1-13%.
 Results and DiscussionSediment Samples. PBDEs were detected in all the sedimentsamples at concentrations ranging from 2 to 42 ng/g dw.HBCD was detected only in two samples, corresponding tothe site near the chemical industry (514 ng/g dw) anddownstream (90 ng/g dw). In these samples, HBCD con-tamination was greater than that observed for PBDEs. Thisis the first time HBCD has been found in environmentalsamples in Spain, and only one previous study reportedHBCD levels in sediments from other countries (10). Table2 show the concentrations of BDE congeners as well as ofHBCD in the 4 sites selected in this study. Site 3 was foundto be the most contaminated zone followed by site 4 > site1 ) site 2. As expected, PBDE and HBCD levels were greaternear the site of industrial impact.
 Our PBDE results were consistent with reported data forriver sediments. PBDEs were determined in Swedish riversediments at 8-50 ng/g dw (10). Similar values were foundin Japanese river sediments, with concentration levelsbetween 21 and 59 ng/g dw (18). Higher levels up to 1400ng/g dw were found in a downstream area of a manufacturingplant in United Kingdom (19) and at 120 ng/g dw downstreamof an area with textile industries (10). Only one study wasfound regarding data for HBCD in sediments. Sellstrom etal. (10) reported concentration levels between nd and 1600
 ng/g dw in river sediments from a Swedish river withnumerous textile industries.
 Of 40 congeners included in the analytical work, 8 differentPBDEs were detected, ranging from tetra- to deca-brominatedcompounds: tetra-BDE-47, penta-BDE-99, penta-BDE-100,penta-BDE-118, hexa-BDE-153, hexa-BDE-154, hepta-BDE-183, and deca-BDE-209. However, BDE-99 could not bequantified do to coelutions with breakdown products ofHBCD. This coelution has been previously described byCovaci et al. (20). Literature indicates that the majorcongeners detected in sediment samples were BDE-47, 99,100, and 209 (21). These findings were attributed to the useof penta- and deca-BDE formulations. Penta-BDE formula-tion consists of 41-42% tetra-BDEs (mainly BDE-47) and44-45% penta-BDEs (predominantly BDE-99 and BDE-100),whereas deca-BDE formulation consists mainly of BDE-209(97-98%), with a small amount of nona-BDES (0.3-3%) (22).In our study, three sediments showed a congener patterndominated by the deca-BDE-209, which was present atconcentrations varying from 2 to 40 ng/g dw, followed byBDE-183 and BDE-153. In these samples, the deca-bromi-nated congener constituted between 84 and 96% of the totalPBDE contamination. However, a sediment sample collectedat site 4 showed a principal contribution from BDE-183 (57%),followed by BDE-153 (20%) and by BDE-209 (14%). Figure2 shows the chromatogram obtained for the sediment at site4. As can be seen, BDE-153, -183, and -209 were detected aswell as other chromatographic peaks eluting between hepta-BDE-183 and deca-BDE-209. These peaks were identified aspotential octa- and nona-BDE congeners. The same peaks,with different relative intensities, were also detected in therest of sediments analyzed. BDE-183 is often taken asindicative of the presence of the octa-BDE formulations (23).The presence of BDE-183 as well as of potential octa andnona-BDEs and BDE-209 could indicate the use of com-mercial formulations such as octa-BDE and deca-BDE inthis area.
 TABLE 2. Concentrations of PBDEs and HBCDa in the RiverSediment Samples of the 4 Sites Studied
 site 1 site 2 site 3 site 4
 BDE-47 0.1 0.1 0.1 0.2BDE-100 0.1 0.1 0.1 0.1BDE-118 ndb ndb 0.2 0.3BDE-154 ndb 0.1 0.3 2.9BDE-153 0.1 0.1 0.5 7.8BDE-183 0.1 0.1 0.6 22.8BDE-209 2.1 2.1 39.9 5.7Total BDEs 2.4 2.6 41.7 39.8HBCD ndb ndb 513.6 89.7a Expressed in ng/g dry weight. b nd ) not detected.
 FIGURE 2. GC-NICI-MS (m/z 79) chromatogram obtained forsediment sample (site 4) in a DB-5ms (15 m × 0.25 mm i.d., 0.25 µmfilm thickness) chromatographic column.
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 Fish Samples. PBDEs were detected in all the muscle andliver samples at concentrations ranging from 0.2 to 436 and0.1 to 446 ng/g ww, respectively. HBCD was detected onlyin samples corresponding to sites 3 (215-1127 ng/g ww formuscles, and 161-1172 ng/g ww for livers) and 4 (42-135ng/g ww for muscles, and 49-180 ng/g ww for livers). Inthese samples, HBCD contamination was similar or greaterthan that observed for PBDEs. Table 3 shows the meanconcentrations of BDE congeners as well as of HBCD in the4 sites selected in this study. Similar to our findings insediment samples, site 3 was found to be the most con-taminated zone followed by site 4 > site 1 ) site 2.
 The majority of published data in fish samples expressedPBDE levels in ng/g lipid weight (lw), making difficult thecomparison with our results expressed in ng/g wet weight(ww). However, some works also used the same unities ofthis study. Zennegg et al. (24) analyzed whitefish fromdifferent Swiss lakes and reported PBDE levels between 1.6and 7.4 ng/g ww. Carps from the Detroit river and the DesPlaines river (25) presented PBDE concentration levels around5 ng/g ww and 12 ng/g ww, respectively. All these valueswere in accordance with our results in sites out of industrialimpact (sites 1 and 2).
 The literature on HBCD levels in fish samples is veryscarce. Budakowski et al. (11) analyzed muscle fish samplesfrom Lake Winnipeg (Manitoba, Canada) and found con-tamination levels in the range of 0.2-1.1 ng/g lw. Sellstromet al. (10) reported concentration levels between nd and 8000ng/g lw in muscle fish samples from a Swedish river withnumerous textile industries. The reported data were ex-pressed in lw, whereas our results were calculated on wwbasis. However, HBCD contamination in the Swedish workas well as in our study was similar or higher than that foundfor PBDEs. In our work, concentrations of HBCD and totalPBDEs were correlated in individual fish (R2 ) 0.6 and R2 )0.5 for muscle and liver samples respectively, n) 11) (Figure3). These results could be indicative that the environmentalfate of the two classes of compounds is analogous and thatHBCD could be as prevalent as PBDEs in Cinca River.
 Of 40 congeners included in the analytical work, 17different PBDEs were detected, ranging from di- to hept-abrominated compounds. However, BDE-209, the dominantcongener of the total PBDE contamination in sediments, wasnot detected in biota samples. Luross et al. (26) found a BDEcongener distribution in aquatic biological matrices domi-nated by BDE-47 and followed by BDE-99, BDE-100, BDE-
 TABLE 3. Mean Concentrations of PBDEs and HBCDa in the Muscle Tissue and Liver Samples of the 4 Sites Studied
 site 1 site 2 site 3 site 4
 musclemean1(n ) 4)
 livermean1(n ) 4)
 musclemean2(n ) 8)
 livermean2(n ) 8)
 musclemeanyoung
 (n ) 3)
 musclemeanadult(n ) 3)
 musclemean3(n ) 6)
 livermeanyoung
 (n ) 3)
 livermeanadult(n ) 3)
 livermean3(n ) 6)
 musclemean4(n ) 5)
 livermean4(n ) 5)
 BDE 15 ndb ndb ndb ndb 0.3 1.1 0.7 3.6 0.7 1.8 0.2 ndb
 BDE 17 ndb ndb ndb ndb 0.1 0.4 0.3 0.5 0.2 0.3 ndb ndb
 BDE 25 ndbb ndb ndb ndb 0.1 0.3 0.2 0.2 0.1 0.1 ndb ndb
 BDE 28+33 ndb ndb 0.1 ndb 1.0 3.3 2.2 1.2 2.0 1.6 0.2 0.8BDE 35 ndb ndb ndb ndb 0.1 0.2 0.1 0.5 0.2 0.3 nqc ndb
 BDE 37 ndb ndb ndb ndb 0.2 0.6 0.4 2.1 0.4 1.1 0.2 ndb
 BDE 71 ndb ndb 0.6 0.3 0.1 8.2 4.5 5.1 3.5 4.3 1.0 4.4BDE 47 nqc 0.1 0.8 0.8 11.5 32.8 22.1 12.8 18.5 15.6 8.7 9.7BDE 66 ndb ndb ndb ndb 1.3 1.6 1.3 2.5 1.7 2.1 0.7 1.9BDE 100 ndb ndb nqc nqc 0.7 4.2 2.1 nqc 12.4 12.4 0.8 nqc
 BDE 119 ndb ndb 0.1 ndb 1.0 6.8 3.3 nqc 4.4 4.4 0.7 nqc
 BDE 118 ndb ndb 0.3 ndb 3.2 1.1 2.1 1.5 ndb 1.5 0.7 nqc
 BDE 154 nqc nqc 0.8 nqc 76.5 96.9 86.7 56.5 85.2 70.9 30.4 20.0BDE 153 0.3 0.2 0.3 0.2 110.0 141.0 125.5 106.5 147.5 127.0 40.9 37.8BDE 183 1.0 ndb 1.4 ndb 58.9 9.8 34.4 70.1 4.0 30.4 12.9 0.9BDE 209 ndb ndb ndb ndb ndb ndb ndb ndb ndb ndb ndb ndb
 total BDEs 1.3 0.2 4.5 0.4 263.4 297.9 280.6 236.5 279.2 257.8 96.3 74.5HBCD ndb ndb ndb ndb 309.0 750.4 529.7 483.9 624.8 554.4 89.5 432.3
 a Expressed in ng/g wet weight. b nd ) not detected. c nq ) not quantifiable.
 FIGURE 3. Plot of the concentration of total PBDEs in Cinca River fishes (sites 3 and 4) versus the concentration of HBCD in the samefish. The lines are linear regression on the data.
 2606 9 ENVIRONMENTAL SCIENCE & TECHNOLOGY / VOL. 38, NO. 9, 2004

Page 134
                        

2. Analisis químico convencional mediante SPLE y niveles ambientales en sedimentos y biota | 123
 153, BDE-154, BDE-28, and BDE-183. However, the distri-bution found in our study showed a clear predominance ofhexa-BDE congeners 153 and 154 as well as of hepta-BDE-183 (Figure 4). These data correlate well with the distributionobserved in the sediment samples. The same findings werereported by Rice et al. (25), who analyzed carps from the DesPlaines River (U.S.A.). The dominant isomers were two hepta-BDE congeners (BDE-181 and BDE-183) as well as twohexabromo congeners (BDE-153 and BDE-154).
 Comparison between levels found in muscle tissues andlivers showed that similar contamination was detected inboth matrices. However, slightly higher BFR levels were foundin muscle tissues. Ratios between total PBDE levels in muscleand in liver corresponding to the same individual fish (RM/L)were calculated for samples collected at the most contami-nated site (site 3). The mean value of these RM/Ls was 1.1. Thesame RM/Ls were calculated for HBCD contamination, witha similar mean value (RM/L ) 1.3). In a previous study on codand whiting fishes, PBDE concentrations have been found
 to be lower in muscle tissue than in liver, whereas highervalues were detected in the muscle of herring (27).
 Bioavailability and Bioaccumulation. When sedimentconcentrations were compared to those in barbel collectedat the same sites along the Cinca River, high fish-to-sedimentratios were seen. Such comparisons are best made usinglipid weight concentrations in the fish compared to theconcentrations in sediment normalized to organic carbon(28). However, all the muscle and liver material was used forBFR determinations, and no extra sample was available forthe determination of lipid content. For this reason, tentativefish-to-sediment ratios were calculated using dry weightconcentrations in fish compared to the concentration insediment normalized to organic carbon. Table 4 show themuscle-to-sediment ratios as well as the liver-to-sedimentratios for BFRs determined at site 3. Specially, levels of BDE-47, BDE-153, and BDE-154 in fish were high compared withlevels in sediment (13-21-fold) indicating the high bioavail-ability of these congeners. Moreover, our calculated fish-to-sediment ratios correlated well with those reported bySellstrom et al. (10). These large fish-to-sediment ratiosindicate that these contaminants are bioavailable and aretaken up readily by the fish. This is also supported by the factthat for some BDE congeners detectable levels were foundin fish but not in corresponding sediments: 17 different PBDEswere detected in fish samples, whereas only 8 PBDEcongeners were found in sediments. Solely BDE-209, the mainBDE congener found in sediments from the area, was notfound in biota samples. The main reason for their absencein biota seems to be its relatively low bioaccumulationpotential. This may be due either to a low uptake rate for thisvery large molecule or a relatively rapid excretion afterbiotransformation. The low bioconcentration hazard of BDE-209 was also reported by other authors (29).
 FIGURE 4. GC-NICI-MS (m/z 79) chromatograms obtained for muscletissue sample from site 3 in a DB-5ms (30 m × 0.25 mm i.d., 0.25µm film thickness) chromatographic column.
 TABLE 4. Ratios between the Concentrations of PBDEs andHBCD Found in Fish (ng/g dry weight) and the ConcentrationsFound in Sediment (ng/g organic carbon) from Site 3
 ratiomuscle tosediment
 liver tosediment
 muscle tosediment,from ref 10
 BDE-47 16.6 13.4 6.6-19BDE-100 1.2 5.7 4.6-36BDE-118 0.6 nra
 BDE-153 16.7 18.9 nra
 BDE-154 20.7 20.0 nra
 BDE-183 4.3 0.5 nra
 BDE-209HBCD 0.1 0.1 0.6-15a nr ) not reported.
 FIGURE 5. Length of Cinca River barbel (sites 3 and 4) versus concentrations of HBCD, BDE-47, BDE-153, and BDE-154 in the muscle. Thelines are linear regression on the data.
 TABLE 5. Regression Parameters for PBDE and HBCDConcentration Measurements in Sites 3 and 4
 variable slope R 2
 Muscle Tissueslength vs BDE-47 1.3 0.8
 BDE-153 4.4 0.6BDE-154 2.8 0.6total PBDEs 8.6 0.6HBCD 21.8 0.6
 Liverlength vs BDE-47 0.6 0.6
 BDE-153 4.8 0.5BDE-154 2.6 0.5total PBDEs 8.6 0.6HBCD 9.4 0.1
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 The fact that HBCD is found in fish indicates that it is alsobioavailable. However, the low fish-to-sediment ratio at site3 (below 1) does not agree with the high ratios reported bySellstrom et al. (10) for pikes from a Swedish River. Pike isa predator at the top of the food chain and the higher fish-to-sediment ratio in this species could indicate the biom-agnification of this compound through the aquatic trophicchain.
 Previous studies showed that PBDE levels increased withthe age of the fish, indicating bioaccumulation (30, 31). Fishlength is directly related to fish age. Figure 5 shows themeasured concentrations of PBDEs and HBCD as a functionof fish length at sites 3 and 4. Regression parameters arelisted in Table 4. The correlation coefficients (R2) indicateacceptable correlations. Moreover, these correlations are verysimilar for each contaminant studied, with higher R2 for BDE-47, followed by BDE-153 and -154, and by HBCD. These datashowed that PBDEs and HBCD are bioaccumulated in barbelsfrom Cinca River.
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 Spatial variation of DDT and its metabolites in fish and sediment from Cinca River, a tributary of Ebro River (Spain)
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 Spatial variation of DDT and its metabolites in fish and sedimentfrom Cinca River, a tributary of Ebro River (Spain)
 Agustina de la Cal a, Ethel Eljarrat a,*, Demetrio Raldua b, Concha Duran c, Damia Barcelo a
 a Department of Environmental Chemistry, IIQAB, CSIC, Jordi Girona 18-26, 08034 Barcelona, Spainb Laboratory of Environmental Toxicology, UPC, CN 150, Km 14.5, 080227 Terrasa, Spain
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 Abstract
 The Cinca River is a tributary of Ebro River in the NE of Spain which receives input from different activities. One of the most impor-tant is related to an industry where DDT is used as an intermediate in the production of dicofol. This study evaluated the DDT con-tamination along the Cinca River. Sampling sites were selected up- and downstream from this industry. Sediments and fishes (59bleaks (Alburnus alburnus) and 23 barbels (Barbus graellsi)) were collected in 2002 and analyzed using a new and rapid selective pressur-ized liquid extraction (SPLE) method. DDT and its metabolites were found in sediments and fishes at levels ranging from 9 to 94 lg kg�1
 dry weight (d.w.) and from not detected to 2098 lg kg�1 wet weight (w.w.), respectively. The highest values corresponded to samplescollected just downstream the industry. Thirty kilometers downstream from the factory, levels were clearly lower, showing a weakeningof the impact. p,p 0-DDE isomer comprised up to 50% and 70% of total DDT measured in sediment and fish, respectively. When com-pared with values obtained in a previous study in 1999, a generalized drop of the levels in all matrixes (77–97%), was observed. No mean-ingful differences were found between the two fish species studied neither between the two tissues (muscle and liver) analyzed.� 2007 Elsevier Ltd. All rights reserved.
 Keywords: DDE; DDT; Dicofol; Bioaccumulation; Barbel; Bleak
 1. Introduction
 Dichlorodiphenyltrichloroethane (DDT), one of themost widely used pesticide in Western countries until the1970s, is probably the best known and most useful one inthe world, not only for the control of plagues in agriculturalcrops but also for control of disease carrying insects such asmalaria vector mosquitoes. The high persistence and bioac-cumulation/bioconcentration properties of this compoundand its two main metabolites, dichlorodiphenyldichloroeth-ylene (DDE) and dichlorodiphenyldichloroethane (DDD),are known since long (WHO/ICPS, 1979; D’Amato et al.,2002). Its global presence, resulting from its widespread,uncontrolled and intensive use for years, is still a problem
 of great relevance to public health. In Spain, restrictionsin DDT use were established in 1977, and it was one ofthe countries signing the Stockholm Convention in 2001,where this compound was included in the list of persistentpollutants to be eliminated (www.pops.int/documents/sig-nature/signstatus.htm). However, this is one of the fewcountries in the world (together with China, Brazil andIndia) where its use is still allowed as an intermediate inthe production of dicofol (Rasenberg and van de Plassche,2002). Such use in Spain is known to exist in Monzon, inthe North-East, where the industry Montecinca SA pro-duces dicofol since 1987 (van de Plassche et al., 2002). Thatfactory drains to the Cinca River, a tributary of the EbroRiver, the largest and most plentiful river in Spain. Thiscompany attracted the attention of the ecologist groupsand the local authority in charge of the control of the basinin 1999, after a high mortality of fishes took place in the
 0045-6535/$ - see front matter � 2007 Elsevier Ltd. All rights reserved.
 doi:10.1016/j.chemosphere.2007.08.036
 * Corresponding author. Tel.: +34 934006100; fax: +34 932045904.E-mail address: [email protected] (E. Eljarrat).
 www.elsevier.com/locate/chemosphere
 Available online at www.sciencedirect.com
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 river. Judicial proceedings were opened then against thiscompany, being accused of exceeding the authorized drainof DDT to the river.
 The objectives of the present study were to investigatethe spatial variation of DDT and its metabolites in sedi-ment and fish from the area of Cinca River up- and down-stream the industrial estate in Monzon, so that the sourceof contamination area is located. A previous study was car-ried out in this area just after the incident in 1999 (Interlab,1999).
 2. Experimental
 2.1. Sample collection
 The study was carried out along the Cinca River, a trib-utary of Ebro River, in the North-East of Spain (Fig. 1).Samples were collected in October 2002, up- and down-stream from a dicofol producing industry in Monzon sus-pected of draining to the river. Four different samplingstations were selected. Sites 1 and 2 were located upstreamfrom Monzon, 20 and 12 km, respectively. Site 1 was cho-sen upstream of a dam that constitutes a physical barrierfor the fishes so that their concentrations can be under-stood as the baseline/background levels, whereas site 2serves as a control of any possible impact upstream fromthe inflicted area. Site 3 was situated immediately down-stream the industrial zone. Finally, site 4, 30 km down-stream from site 3, allowed checking the spatial extensionof the impact. DC electric pulse was used to capture fishesfrom selected sampling points. Two species of fish with dif-ferent ecological niches, 23 barbel (Barbus graellsi) and 59bleak (Alburnus alburnus) were collected. It was not possi-ble to catch any bleak in site 1. Specimens were killed,weighted and their fork length was measured. Bleak were
 kept as whole pieces, whereas only liver and muscle tissueswere kept from barbel. Muscle samples were collected fromabove the lateral line and liver was removed by opening thebody cavity. All matrixes were wrapped with aluminiumfoil and preserved frozen at �20 �C until analysis. Addi-tionally, a surface (0–2 cm) sediment sample was collectedfrom the river middle bed at each site.
 2.2. Extraction and cleanup
 The method used for drying the matrixes was cho-sen depending on the available quantity of each one.This way, sediments and muscle tissues were freeze dried(10�2 mbar vacuum), whereas water from liver wasremoved by adding sodium sulfate in the extraction cell.Lyophilized fish was ground and homogenized with a mor-tar and scissors in some cases. In case of sediment samplesa stainless steel 120 lm sieve was used after grounding. Allsamples were stored in sealed glass containers at �20 �Cuntil analysis. Analyzed quantity was 1 g dry weight(d.w.) for sediment and whole fish samples, 0.5 g d.w. formuscle samples and 0.05–0.5 g wet weight (w.w.) for liversamples. Analysis of sediments was carried out by amethod developed in our laboratory and described else-where (Lacorte et al., 2006). For the analysis of fish anew method based in selective pressurized liquid extraction(SPLE) developed for PBDEs (De la Cal et al., 2003) wasused. It consists of pressurized liquid extraction (PLE) withon-line cleanup, which is achieved by inclusion of a sorbentin the extraction cell (Gomez-Ariza et al., 2002). For thispurpose, we used an ASE 200 system (Dionex, Sunnyvale,CA, USA) with 22 ml cells. After placing two cellulose fil-ters into the cell bottom, body cell was loaded with 6 g ofneutral alumina (0.063–0.200 mm, from Merck, Darms-tadt, Germany) previously activated at 150 �C during
 Fig. 1. Geographical location of the study area and sampling sites.
 A. de la Cal et al. / Chemosphere 70 (2008) 1182–1189 1183
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 24 h. Sub-samples were ground with alumina (1:2, w/w)and, in case of liver samples, with Na2SO4 besides (1:2:2).Finally, mixtures were loaded into the extraction cell ontop of alumina and the cell was fulfilled with Hydromatrix(Varian Inc., Palo Alto, USA). Extraction was carried onwith hexane:dichloromethane (1:1) mixture at 100 �C(heat-up time 5 min) and 1.03 · 107 Pa during two staticextractions of 10 min with flush volume 80% of the extrac-tion cell. The volume of the resulting extract was about35 ml. Extracts were finally concentrated to incipient dry-ness and re-dissolved with 250 ll of hexane prior to theanalysis by GC/EI-MS.
 2.3. Instrumental analysis
 GC/MS analyses were performed with a gas chromato-graph GC 8000 series 8060 (Fisons Instruments, Spain)coupled with a mass spectrometer with quadrupole detec-tor MD 800 (Fisons Instruments, Spain). The separationof analytes was achieved using a DB-5 (30 m · 0.25 mmi.d., 0.25 lm) capillary column. The temperature programwas from 60 �C (held during 1 min) to 200 �C at5 �C min�1, then from 200 to 220 �C at 1 �C min�1 andfinally at 8 �C min�1 from 220 to 300 �C (held during5 min). Injection was carried out by splitless mode during48 s with an injector temperature of 250 �C. It was usedEI as ionization mode with ionization energy of 70 eV,source temperature of 200 �C. Detection was performedmonitoring the three most abundant isotope peaks fromthe mass spectra of each compound: m/z 246, 248 and176 for o,p 0-DDE; 246, 248 and 318 for p,p 0-DDE; 235,237 and 165 for o,p 0-DDD, p,p 0-DDD, o,p 0-DDT andp,p 0-DDT. Quantification was carried out from the highestm/z by external standard.
 2.4. Quality control
 Fish tissues were spiked with target compounds at100 lg kg�1 d.w. in triplicate and analyzed with the meth-odology described above. Recoveries obtained ranged from60% to 114% in the whole fish, from 78% to 123% in muscletissue and from 56% to 69% in liver. Standard deviationwas below 23% in all cases. Detection limits were between0.12 and 1.13 lg kg�1 w.w. in the whole fish, between0.22 and 2.04 lg kg�1 w.w. in muscle, and from 0.09 to1.74 lg kg�1 w.w. in liver.
 2.5. Determination of fish lipid content
 Muscle and liver samples were completely used for thedetermination of the analytes and no extra material wasavailable for the determination of the lipid percentage.Only for four bleak samples this analysis was possible.For this purpose, fish sub-samples were extracted by pres-surized liquid extraction (PLE). Lipid weight (l.w.) was cal-culated by evaporation of the extracts under nitrogen flowand further heating until constant weight.
 2.6. Determination of total organic carbon content in
 sediment
 Total organic carbon (TOC) of sediment samples wasdetermined by carbon microelemental analysis after cons-ecutives (until there was no reaction) acidic attacks of thelyophilized sample.
 3. Results and discussion
 3.1. Concentration levels
 Levels found in each station for the sum of the six ana-logs (
 PDDXs) are shown in Table 1. In both matrixes, fish
 and sediment, values were found clearly higher down-stream from Monzon, indicating the impact of the draining(Fig. 2). In bleak samples, values were more than 100 timeshigher in site 3 (mean value of 840 lg kg�1 w.w.) thanupstream (site 2, mean value of 5 lg kg�1 w.w.). In muscleof barbel, the values in site 3 were 91 times higher (meanvalue of 997 lg kg�1 w.w.) than in site 2 (11 lg kg�1 w.w.).As regards liver of barbel,
 PDDXs were detected in the
 range of 167–1529 lg kg�1 w.w. in site 3, whereas theycould not be detected in the sites upstream. In sedimentsamples, level in site 3 accounted for 10 times the valuesin site 2. As it could be expected the levels for all matrixesin site 4 – 30 km downstream from the factory – were lowerthan those of site 3, with 32–85% of decrease in fish and78% in sediment. However, they are still much higher thanthose obtained upstream the factory (sites 1 and 2).
 A previous study was carried out in this area just afterthe high mortality of fishes in 1999 (Interlab, 1999). Thatstudy included the same sampling points for fish as hereexcept the site 1, which was not sampled then. Ranges oflevels were 29–104 lg kg�1 w.w. in site 2, 3681–9790lg kg�1 w.w. in site 3 and 1188–10431 lg kg�1 w.w. in site4. For sediment, only just downstream Monzon (site 3) wassampled, reporting 914 lg kg�1 d.w. Comparison with val-ues obtained here in the most contaminated point (site 3),shown a general drop of the levels: 77–97% in fish and90% in sediment (Fig. 3).
 Residue data in sites 1 and 2 are in line with the obtainedin other sites of the Ebro basin (Lacorte et al., 2006). That
 Table 1Average and range (in brackets) of levels of
 PDDXs in the different
 matrixes along Cinca River
 Upstream Monzon Downstream Monzon
 Site 1 Site 2 Site 3 Site 4
 Fish
 BarbelMuscle 51 (46–64) 11 (8–15) 997 (326–2098) 562 (211–1692)Liver n.d. n.d. 718 (167–1529) 409 (101–1529)
 Bleak n.a. 5 (2–6) 840 (328–1527) 176 (40–303)
 Sediment 10.5 9.0 93.9 21.3
 Data are expressed in lg kg�1 w.w. (fish) or lg kg�1 w.w. (sediment).
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 study reported levels between n.d. to 72 lg kg�1 d.w. in fishand from n.d. to 37.8 lg kg�1 d.w. in sediment in the majorpart of the basin, with the exception of three stations wherevalues reached 983 lg kg�1 d.w. in fish and 241 lgkg�1 d.w. in sediment. Our values for fish (sites 1 and 2)are also in the range of those reported recently worldwide,even in remote areas as a high mountain lake (19 lgkg�1 w.w.; Vives et al., 2005), and they seem to representthe baseline level nowadays (Table 2). Higher levels werefound for example in liver of smallmouth bass of anindustrialized and with maritime traffic area in theWillamette River, in USA (40–320 lg kg�1 w.w.; Sethajint-anin et al., 2004), although they are lower than theobtained here for our most contaminated site (site 3).Higher values than those of site 3 were obtained in liverof burbot (a predator in the top of the trophic chain) inYukon Lakes, Canada (2453 lg kg�1 w.w.; Ryan et al.,2005). For sediment, higher levels than ours are more fre-quently reported in the recent literature (see Table 2). Val-ues much higher were obtained in sediment from farmditches in Canada (n.d.–5800 lg kg�1 d.w.; Wan et al.,2006) and especially in a Norwegian lake receiving thedraining of a forest nursery (1343000 lg kg�1 d.w.; Eggenand Majcherczyk, 2006).
 Levels were similar for both species, barbel and bleak.As regards the two different barbel tissues studied, andalthough commonly organic pollutants tend to accumulatebetter in liver than in muscle, as this organ has more fat(see example in Table 2; Svobodova et al., 2003; Sapozh-nikova et al., 2005b), no differences were noticed.
 The usual correlation between levels of the fishes andtheir length or weight (Larsson et al., 1991; Madenjianet al., 1994) was not found here. This could be due to a lackof correlation between the lipid content and the size of thefishes, as fat content is one of the major factors influencingthe levels of lipophilic organic contaminants as DDT in fish.
 3.2. Tolerance limits
 The values found in fish tissue in site 3 are below theFDA limit of 5000 lg kg�1 w.w. for consumption (FDA/CFSAN, 2001). However, they are above concentrationsassociated with reproductive toxicity in several species offish (500 lg kg�1 w.w.; Jarvinen and Ankley, 1999) and dif-ferent local tolerance limits as the Canadian wildlife protec-tive criterion (14 lg kg�1 w.w.; CCME, 2003). They exceedalso the maximum acceptable limit for human consump-tion established by the FAO/WHO (200 lg kg�1 w.w.;FAO/WHO, 1986).
 3.3. Profile of analogs
 The profile of distribution of the six compounds studiedwas similar in all fish samples and did not vary significantlyfrom 1999 (Fig. 4). p,p 0-DDE was the major one, account-ing for 55–62% of the total DDXs, followed by o,p 0-DDE(7–12%). In sediment, some differences were observed,although p,p 0-DDE was also the most abundant (32%).p,p 0-DDT accounted for a 20% of the total in front ofthe 1–6% in fish. o,p 0-DDT was 2–6% of the total DDXsin fish, whereas in sediment it was not detected.
 In the environment, DDT degrades to DDE and DDDin aerobic and anaerobic conditions, respectively (Metcalf,1973). The half life of p,p 0-DDT in fish is approximately 8months, whereas the half life of p,p 0-DDD and p,p 0-DDEis about 7 years (Binelli and Provini, 2003). On this basis,the DDT/(DDE + DDD) ratio is often used as indicatorof the age (recent or historic) of the source of DDT (Sapo-zhnikova et al., 2004; Qian et al., 2006). According to this,both in 2002 and in 1999, the source of DDT pollution inCinca River was old, as the aforementioned relationship isbelow 1 in all cases (Table 3). However, it has been sug-gested that this relationship is not valid in areas where con-tamination of dicofol is possible, as this case is. The reason
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 is the presence in these environments of p,p 0-Cl-DDT, anintermediate in the synthesis of dicofol from DDT (Qiuet al., 2005). This compound has been proved to convertto p,p 0-DDE because of high temperatures used in GCanalysis, resulting in an overestimation of DDE in the sam-ples (Risebrough et al., 1986). Thus, for determining thereal contribution of the historic pollution an extra analysisfor p,p 0-Cl-DDT would have been necessary, as our deter-mined quantity of p,p 0-DDE could include actually thep,p 0-Cl-DDT possibly present in this environment. Qiuet al. (2005) have proposed the o,p 0-DDT/p,p 0-DDT ratioas indicator of what they call ‘‘dicofol-type DDT pollu-tion’’. This ratio is expected to be higher in regions withdicofol-type DDT, as it is much higher in technical dicofol(from 1.3 to 9.3; Dimuccio et al., 1988; Gillespie et al.,1994; Qiu et al., 2005) than in technical DDT (60.3; Met-calf, 1955; Redner, 1971; Anderson et al., 1982). Further-more, o,p 0-DDT degrades more easily than p,p 0-DDT inthe environment (Macgregor, 1976; Martijn et al., 1993).This makes unlikely that a high o,p 0-DDT/p,p 0-DDT ratioarises from only technical DDT pollution but would beindicative of dicofol-type pollution. High ratios of o,p 0-DDXs/p,p 0-DDXs were found also near a dicofol produc-ing factory in Yongdin River in China (Tao et al., 2007).However, this is a one-way rule, so that a low ratio doesnot indicate technical DDT pollution necessarily. Our sed-iment samples, whose ratio was low, did not reflect a clear
 dicofol pollution. o,p 0-DDT was below the detection limit,so that the value for o,p 0-DDT/p,p 0-DDT ratio is in therange that could result from technical DDT pollution(but it also could come from a dicofol-type pollution).The data reported in 1999 did not give a (high) ratio thatwould suggest an unequivocal contamination by dicofoleither in that year. This could be explained by the age ofthe source, as o,p 0-DDT degrades more readily than p,p 0-DDT, so that the pollution by DDT in the area would bechronic or historic rather than recent. On the other hand,neither of these relationships has changed meaningfullyfrom the reported in 1999 so that we could infer a differ-ence of inputs to the river between those dates.
 In all fish samples in site 3, the o,p 0-DDT/p,p 0-DDTratio is higher than that of technical DDT. However, whentalking about accumulation in living beings, other factorsthan above have to be taken in account. Thus, such ratioscould be due to p,p 0-DDT faster metabolism in fish (Kon-wick et al., 2006) or to o 0p-DDT higher bioaccumulationfactor compared to p,p 0-DDT. Little attention has beenput on o 0p-DDT in the literature and bioaccumulation fac-tor for this isomer is not available.
 The isomer’s distribution in sediment obtained hereshows a predominance of p,p 0-DDE compared with otherlocations of the Ebro basin reported for fish and sediment(Lacorte et al., 2006) and also water (Gomez-Gutierrezet al., 2006). In these other sampling sites p,p 0-DDT isthe predominant analogue in front of p,p 0-DDE. Thiscould indicate a different source of the DDXs contamina-tion in this location of the basin.
 3.4. Biota-sediment accumulation factors
 Biota-sediment accumulation factors (BSAF) give anidea of the bioaccumulation potential of pollutants in liv-ing organisms. This factor is defined as the ratio betweenthe lipid-normalized concentration in the organism andthe organic carbon-normalized concentration in the sedi-ment, as non-polar organic pollutants are assumed to dis-tribute between the carbon pools of biotic tissue lipidsand the sediment organic carbon. Usually this factor is cal-culated for organisms that live in contact with the sedi-ment, for which a direct partitioning occurs betweensediment and organism. This is the case of B. graellsi,whose diet is dominated by zoobenthos and benthic algae(Doadrio et al., 1991). However, as stated above, onlyfor four bleaks of site 3 the fat content could be calculatedhere. Bleak, A. alburnus, is a pelagic zooplanktivore specie(Pehlivanov, 2000). Anyway, BSAF can be calculated forthese four samples in order to measure of its bioaccumula-tion/biomagnifications potential for DDXs.
 The BSAF yielded for them ranged from not available foro,p 0-DDT (because this compound could not be detected insediment) to 2.63 in the following order: p,p 0-DDT (0.10 ±0.06) < o,p 0-DDD (0.24 ± 0.06) < p,p 0-DDD (0.90 ± 0.24)< o,p 0-DDE (1.41 ± 0.05) < p,p 0-DDE (2.63 ± 0.46). Inbrackets is shown the average ± standard deviation.
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 Fig. 4. Percentage of the different compounds in muscle of barbel andsediment in site 3. Comparison between 2002 and 1999.
 Table 3Ratios between isomers and metabolites
 Site 3 Site 4
 2002 1999* 2002 1999*
 o,p 0-DDT/p,p0-DDT
 Muscle of barbel 1.56 3.02 1.13 0.76Liver of barbel 0.69 5.52 0.14 0.30Bleak 2.65 1.92 0.80 10.58Sediment 60.11 60.07 60.26 –
 p,p 0-DDT/(p,p0-DDE + p,p0-DDD)
 Muscle of barbel 0.08 0.00 0.13 0.01Liver of barbel 0.05 0.00 0.23 0.01Bleak 0.02 0.01 0.05 0.00Sediment 0.34 0.03 0.71 –
 * Calculated upon data Interlab, 1999.
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 To our knowledge, there is no data of BSAFs of DDXsfor fish available in the literature. Our data are not far(nor the absolute values neither the profile for the six ana-logues) from the data reported by Boese et al., (1997) for amarine deposit-feeding clam (0.02–1.83). The BSAF herecalculated for p,p 0-DDE is only a bit lower than the datareported by Ozkoc et al. (2007) for DDXs (2.9). The BSAFswere calculated for the same fishes for brominated com-pounds elsewhere (Eljarrat et al., 2005). Comparison withthe values obtained there shows that DDXs have BSAFsin the order of those of hexabromocyclododecane, but areone or two orders of magnitude lower that the BSAFs calcu-lated for some polybrominated diphenyl ethers (12.4–200.8).
 4. Conclusions
 In summary, DDT pollution was detected in the sam-pling sites downstream a factory manufacturing dicofolin Cinca River in a much higher quantity than upstream.The isomer and metabolites’ distribution obtained theredoes not reflect the typical one for areas with dicofol-typeDDT pollution, as this is. This could be explained by anhistoric or chronic source of the contamination. Althoughlevels of these contaminants downstream the factory havedropped generally since a previous study in 1999, theirmagnitude – still 10 (sediments) or about 100 (fish) timeshigher than background ones – makes necessary their reg-ular checking in the area.
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 2.7. Discusión de resultados
 2.7.1. Bondad de la metodología
 El resultado más importante del trabajo dedicado a la determinación “convencional” de POP en el medio acuático, detallado en los artículos precedentes, fue el desarrollo de una metodología que permitió el análisis de 40 congéneres de PBDE de diferente grado de bromación (desde mono- hasta decaBDE) en muestras ambientales con una técnica novedosa, como era la SPLE en ese momento. Los artículos #1 y #2 se encuentran entre las primeras publicaciones sobre esta técnica y, en concreto, son las primeras publicaciones en la que es aplicada a la extracción de PBDE de matrices sólidas. Este método no solo respondía a la necesidad que había en aquel momento de disponer de protocolos analíticos para el mayor número de congéneres posible, que permitiesen el estudio del comportamiento ambiental de estos compuestos, sino que lo hacía de manera rápida, eficiente y con un consumo pequeño de disolvente.
 Además, la metodología desarrollada pudo ser aplicada al análisis de otro retardante de lla-ma: el HBCD, cuya producción y uso era cada vez mayor, en parte como consecuencia de la intención de cesar el uso de los PBDE (De Wit, 2002). Aunque ya había algún indicio de que era capaz de bioacumularse (Sellström et al., 1998; Sellström et al., 2003) y de una tendencia creciente en el ambiente (Kierkegaard et al., 1999), apenas existían datos de concentraciones en el ambiente para este compuesto. De hecho, el artículo #3 es el segundo trabajo que muestra la acumulación de HBCD en organismos vivos, y el primero en que es cuantificado en hígado de peces. Por otra parte, las condiciones optimizadas para PBDE también demostraron ser adecua-das para la determinación de los niveles de otros POP, como son el DDT y sus metabolitos. La SPLE, que se había aplicado a su análisis en suelos (Hubert et al., 2000; Concha-Graña et al., 2004; Hussen et al., 2007) pero no en sedimentos ni biota, permitió reducir el tiempo de prepa-ración de muestra y el consumo de disolvente frente a otros métodos consolidados para la extrac-ción de estos compuestos a partir de muestras sólidas, sin perder por ello eficiencia y precisión.
 La Tabla 11 recoge las recuperaciones, reproducibilidades y LOD medios alcanzados en cada una de las matrices estudiadas. Uno de los primeros inconvenientes encontrados durante el de-sarrollo del método fue la pérdida de los congéneres más volátiles (mono- y diBDE). Aunque reproducibles, las recuperaciones de estos compuestos fueron de entre 22 y 41% en sedimento en el Art #1. En trabajos posteriores al artículo #1 se consiguieron recuperaciones algo mejores aplicando condiciones de secado más suaves, por encima del 53% (Artículo #3). La pérdida de estos congéneres es habitual (Christensen et al., 2005), aunque, a pesar de la mayor disponibi-lidad actual de patrones, estos compuestos no son incluidos habitualmente en los métodos de análisis de muestras ambientales, que suelen limitarse a los congéneres mayoritarios, y apenas se han desarrollado métodos para ellos, excepto cuando se hacen estudios de degradación.
 No obstante, probablemente la mayor dificultad a abordar fue el análisis del BDE-209 (Ar-tículo #2), tanto en el análisis GC-MS, que hubo de realizarse por separado en condiciones especiales, como en la preparación de muestra, ya que condicionó la optimización del método, al no poder ser eluido del florisil. La problemática que implica el análisis de este compuesto se ha puesto de manifiesto en muchos estudios de laboratorio, donde aún en la actualidad la varia-bilidad en sus resultados suele ser mayor que la de otros congéneres de PBDE y otros grupos de compuestos (De Boer & Wells, 2006; Stapleton et al., 2007; Alcock et al., 2011). La extracción
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 exhaustiva del BDE-209, de hidrofobicidad muy alta y que tiende a estar fuertemente unido a la muestra, es en general más difícil que la de los análogos menos bromados, por lo que se nece-sitan tiempos de extracción más largos (De Boer et al., 2001) o energías mayores (Stapleton et al., 2007). Por otra parte, el uso de altas temperaturas, especialmente en el puerto de inyección y en la columna cromatográfica, puede provocar su degradación y la formación de congéneres de menor grado de bromación, lo que puede llevar a interpretaciones erróneas (Björklund et al., 2004; Dirtu et al., 2008); Blanco & Vieites, 2010). Además se ha de tener en cuenta su degrada-ción en presencia de un donador de hidrógeno orgánico o en presencia de luz UV (Söderström et al., 2004; Stapleton & Dodder, 2008; Christiansson et al., 2009), y su tendencia a adsorberse al material de vidrio utilizado durante el análisis debido a su baja solubilidad en la mayoría de los disolventes orgánicos (Covaci et al., 2003; De Boer & Wells, 2006).
 El uso de un patrón de recuperación que resuelva estos inconvenientes es especialmente im-portante en el análisis de BDE-209. En nuestro caso, sin embargo, no pudo aplicarse, ya que se vio que el patrón interno de que disponíamos (PCB-209) no era adecuado para la corrección de la variabilidad del análisis, antes bien, su inclusión en los cálculos empeoraba considerablemente la reproducibilidad del método. A pesar de ello, con el método aquí desarrollado se consiguió analizar este compuesto de una manera rápida y simple con unas recuperaciones superiores al 70% y variabilidad menor del 30% (Tabla 11). En estas condiciones, no pudo detectarse degra-dación del BDE-209, que fue monitorizada con inyecciones del patrón puro intercaladas en las secuencias. Posteriormente a estas publicaciones, se incluyó el 13C-BDE-209 como patrón inter-no monitorizando la masa 487 (Eljarrat et al., 2007), lo que mejoró la fiabilidad de este análisis.
 Tabla 11. Resumen de los parámetros de calidad medios obtenidos con la metodología optimizada.
 Compuesto REC (%) RSD (%) LOD(sed-PBDE : pg/g dw)(peces: pg/g ww)
 Sedimento Peces Sedimento Peces Sedimento Peces
 Mono- a heptaBDE 53-84 52-103 1-14 1-13 6-50 2-19
 BDE-209 82 71 19 27 75 196
 HBCD 83 88 21 23 465 570
 DDX 73-102 56-123 8-15 2-23 12-54 9-204
 2.7.2. Evolución de la SPLE
 La inclusión de adsorbentes en la celda, con la consiguiente eliminación de los pasos de purifi-cación post-extracción, supone un paso más allá en la tendencia a utilizar técnicas que reduzcan la duración del análisis, la manipulación de la muestra y el uso de disolventes y residuos, de la que la PLE es líder ya de por sí (Sun-2012). El método desarrollado, que fue optimizado inicial-mente para muestras de sedimentos, fue capaz de generar extractos limpios listos para el análisis instrumental de PBDE y de DDX en tan solo 20-30 minutos. Además, demostró ser eficiente en el análisis de peces, tanto en muestras de músculo e hígado como en pez entero (Artículo #3 / Artículo #4 / (Eljarrat et al., 2005b), artículo no incluido en la memoria) (Tabla 11). A pesar de
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 ser muestras más complejas que los sedimentos, en los peces de este estudio la purificación con alúmina dentro de la celda fue suficiente para obtener cromatogramas libres de interferencias, permitiendo una identificación fiable de los compuestos. No obstante, en estudios posteriores se encontró que en algunos casos la purificación simultánea con alúmina no era suficiente y fue necesaria una etapa de purificación adicional, como en el caso del análisis de madrillas, en el que se hizo una digestión ácida del extracto de la PLE (Guerra et al., 2009; Santín et al., 2013).
 En los últimos años varios trabajos han puesto de manifiesto las bondades de la sílice impreg-nada con ácido sulfúrico en la purificación de los extractos biológicos, cuando los analitos que se quieren extraer son resistentes al ácido, como es el caso de los PBDE y DDT. Esta técnica asocia la alta eficacia del lavado con ácido para retirar la materia grasa y orgánica mientras que evita los problemas de separación de fases y el largo tiempo que requiere la extracción LL que hay que hacer después de un ataque ácido. Algunos autores han incluido la sílice acidificada en la celda, como SPLE (Björklund et al., 2001; Westbom et al., 2008b; Zhang et al., 2011b). La aplicación de este adsorbente a la SPLE estaba limitada anteriormente porque los equipos comerciales de PLE no estaban preparados para el uso de ácidos fuertes, mientras que los modelos más actuales ya contemplan esta posibilidad. En cualquier caso, este protocolo no es adecuado en métodos multi-residuo, ya que muchos compuestos orgánicos, incluyendo algunos contaminantes de in-terés, son degradados por el ácido, como es el caso del aldrín o el endosulfan (USEPA, 1996c).
 Losada et al. (2009) hicieron un trabajo extensivo de optimización de la SPLE para mono- a hexa-BDE en peces, en el que encontraron que el mejor adsorbente para retener la grasa es el Flo-risil (eluyendo con hexano:diclorometano 95:5 v/v), lo que aporta una menor variabilidad frente a la alúmina o la sílice acidificada (Losada et al., 2010a). Otros autores también se han decantado por este adsorbente. Ghosh et al. (2011), que analizaban conjuntamente de tri- a hepta-BDE, PCB y pesticidas organoclorados en peces hicieron un estudio exhaustivo de la grasa retenida por el Florisil, llegando a la conclusión de que una mezcla 75:25 (v/v) de n-hexano:diclorometano proporcionaba los mejores resultados. En nuestros estudios, el florisil fue descartado frente a la alúmina en las pruebas de optimización del método porque en las condiciones probadas (elu-yendo con hexano:diclorometano, 1:1) el BDE-209 quedaba retenido completamente (Artículo #2). No obstante, en otras investigaciones en que se ha utilizado Florisil como parte de la etapa de purificación de extractos de matrices biológicas para el análisis de BDE-209 (casi siempre tras GPC) no parece haberse encontrado este problema (Christensen et al., 2005; Verreault et al., 2005; Law et al., 2006a; Li et al., 2011).
 Además de los que se acaban de mencionar, otros estudios posteriores a los nuestros han de-mostrado el potencial de combinar la purificación con adsorbentes (ya sea como SPE o MSPD) con la PLE, en general para la determinación de contaminantes en matrices complejas, tales como suelos, sedimentos o muestras biológicas con contenido graso. Pocos de estos métodos, sin embargo, se han testado para el análisis simultáneo de distintas clases de contaminantes priori-tarios (Trumble et al., 2012; Robinson et al., 2013). En las muestras más complejas, algunos au-tores apuntan la necesidad de realizar una purificación adicional, como en el trabajo de Ghosh, que no pudieron analizar el DDT debido a interferencias presentes en los extractos (Ghosh et al., 2011). Al margen de la SPLE, y muchas veces como complemento a ella, la GPC se ha convertido en el método de elección para la purificación de extractos debido a su alta capacidad, automatización y simplicidad de operación.
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 Otros autores hacen multicapas que combinan el potencial para retener interferencias de distintos tipos de adsorbentes (Subedi et al., 2012). También se han hecho algunos intentos de SPLE secuencial, en que la selectividad es mejorada eluyendo distintas clases de contaminantes de manera separada (Ruiz-Matute et al., 2008; Subedi et al., 2014), e incluso modular (Do et al., 2013) así como de mejorar la eliminación de interferencias incorporando una etapa de lavado dentro de la celda antes de la PLE de los compuestos diana (Onofrejová et al., 2010). Otra ten-dencia en preparación de muestras como es la miniaturización es sólo posible a día de hoy con instrumentos de fabricación casera (Ruiz-Matute et al., 2008; Alañón et al., 2009).
 Tabla 12. Métodos de SPLE descritos en la literatura científica internacional en orden cronológico.
 Contaminantes Matriz Adsorbentes Eluyente Purificación adicional
 Referencia
 PCB peces alúmina – – (Ezzell, 1996)
 PCB peces alúmina ácida hexano no (Thermo,1996)
 Musks policíclicos peces alúmina acetato de etilo – hexano (1:5)
 no (Draisci et al., 1998)
 ClorobenzenosHCHDDXPCBPAH
 agujas de pinomusgos
 Florisil + alúmina (2:1)
 hexano Florisil (Wenzel et al., 1998)
 ClorobenzenosHCHDDXPCBPAH
 suelos Florisil + alúmina (2:1)
 tolueno Florisil (Hubert et al., 2000)
 PCB peces sílice ácida hexano no (Björklund et al., 2001)
 PCB alimentospiensos
 sílice ácida + sílice neutra
 hexano no (Müller et al., 2001)
 PCB pecesbivalvoshuevas
 Florisil pentano – diclorometano(85:15)
 no (Gómez-Ariza et al., 2002)
 PBDE DDX
 sedimentospeces
 alúmina hexano - diclorometano no Este trabajo
 OCP suelos sílice hexano – acetona (1:1) no (Concha-Graña et al., 2004)
 PCDD/FPCB
 piensos sílice ácida – – (Bernsmann et al., 2004)
 PCB alimentospiensos
 sílice ácida heptano no (Sporring & Björklund, 2004)
 PCBPCDD/F
 alimentospiensospecesaceite de pescadosuelos
 Carbon activado + Celita
 1) heptano para PCB
 2) heptano – acetona + tolueno (giro de celda) para no-ortoPCB y PCDD/F
 multicapa (Sporring et al., 2003)(Nording et al., 2005)(Nording et al., 2006)(Haglund et al., 2007)
 PAH y derivados oxigenados
 suelos sílice 1) ciclohexano – diclorometa-no (9:1) para los PAH
 2) ciclohexano – diclorome-tano (1:3) para los derivados oxigenados
 no (Lundstedt et al., 2006)
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 Contaminantes Matriz Adsorbentes Eluyente Purificación adicional
 Referencia
 PCB alimentospiensos
 sílice ácida heptano no (Sporring et al., 2006)
 OCP suelos Florisil heptano – acetona (1:1) no (Hussen et al., 2007)
 PCB alimentos sílice ácida + sílice neutra
 hexano no (Ramos et al., 2007a)
 PCDD/FPCB
 alimentospiensos
 sílice ácida heptano multicapa (Wiberg et al., 2007)
 PCB y metabolitos
 biota Florisil hexano – dicloromethano – metanol (48:43:9)
 no (Kania-Korwel et al., 2008)
 PCB sedimentos sílice ácida heptano – diclorometano (9:1) no (Westbom et al., 2008b)
 OCP suelos Florisil heptano – acetona (1:1) no (Westbom et al., 2008a)
 dioxinas sedimentossuelos
 alúmina + sílice-AgNO3 + sílice ácida
 diclorometano no (Chuang et al., 2009)
 PBDE peces Florisil hexano – diclorometano (9:1) no (Losada et al., 2009)
 PBDE Peceshuevos
 alúmina ácida hexano – diclorometano (1:1) GPC (Liu et al., 2009b)(Liu et al., 2010)
 PBDE MeO-PBDE
 pecescrustáceosbivalvos
 Florisil hexano – diclorometano (9:1) sílice ácida (Losada et al., 2010b)(Losada et al., 2010a)
 PBDE polvo de interiores
 Florisil hexano – diclorometano (1:1 ) no (Martínez et al., 2010)
 PAH fangos residuales
 KOH + Florisil + silice (1:2)
 hexano no ( Pena et al., 2010)
 Filtros UV y productos de degradación
 sedimentos alúmina methanol + metanol-agua(1:1)
 no (Gago-Ferrero et al., 2011)
 OCPPCBPBDE
 peces Florisil hexano – diclorometano(75:25)
 no (Ghosh et al., 2011)
 PBB peces sílice ácida hexano no (Malavia et al., 2011)
 Bisfenol A alquilfenoles
 fangos residuales
 Florisil diclorometano no (Martínez-Moral and Tena, 2011)
 PPCPFármacos
 peces sílice diclorometano – acetato de etilo (1:1)
 GPC (Subedi et al., 2011)
 EstrogénosBisfenol A
 suelos sílice diclorometano – acetona (3:1) no (Zhang et al., 2011c)
 PBDEPCB
 hígado de oveja
 sílice ácida hexano – diclorometano (9:1) no (Zhang et al., 2011b)
 Pesticidas hierbas Florisil + carbon grafitado (5:100)
 acetato de etilo no (Du et al., 2012)
 OCPPCB
 agujas de pino
 Florisil hexano – diclorometano (75: 25)
 no (Lavin and Hageman, 2012)
 PBDE peces sílice hexano – diclorometano (1:9) no (Liguori et al., 2012)
 Toltrazuril y metabolitos
 suelosestiercol
 sílice + grafito + alúmina
 heptano + acetona – metanol (1:1) + ácido acético al 2% en metanol
 no (Olsen et al., 2012)
 Tabla 12. (Continuación)
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 Contaminantes Matriz Adsorbentes Eluyente Purificación adicional
 Referencia
 AlquilfenolesBisfenol A
 moluscos C18 + alúmina neutra
 metanol no (Salgueiro-González et al., 2012)
 PCDD/FPCB
 pecescrustáceosbivalvos
 alúmina básica + Florisil + sílice + celita + carbon grafitado (20:20:10:10:1)
 1) hexano – diclorometano (1:1) para los PCB
 2) tolueno para los PCDD/F
 no (Subedi and Usenko, 2012)(Subedi et al., 2014)
 OCP PCBPBDE
 músculo y grasa de focas
 sílice diclorometano GPC (Trumble et al., 2012)
 Piretroides polvo de interiores
 sílice ácida + sílice (1:10)
 diclorometano no (Van Emon and Chuang, 2012)
 PAH suelos alúmina + sílice (3:2)
 hexano – diclorometano (1:1) no (Zhang et al., 2012)
 PCBPBDEHBCD
 polvo de interiores suelossedimentos
 sílice ácida + Florisil (10:5) + cobre
 hexano – diclorometano (3:2) no (Abdallah et al., 2013)
 PCDD/F suelossedimentos
 sílice ácida + sílice activada + sílice básica (5:2:2.5)
 heptano – diclorometano (1:1) no (Do et al., 2013)
 PCBPBDE
 piensos sílice ácida + sílice neutra
 hexano – diclorometano no (Pena-Abaurrea et al., 2013)
 PesticidasPCBPBDE
 cerumen de ballena
 alúmina básica + sílice + Florisil® (5:15:10)
 hexano – diclorometano (1:1) no (Robinson et al., 2013)
 PCB suelossedimentos
 alúmina + sílice-AgNO3 + sílice ácida (3:1:6)
 diclorometano no (Van Emon et al., 2013)
 PCDD/FPCB
 sedimentos Cobre + Florisil + alúmina + sílice
 tolueno no (Aguilar et al., 2014)
 PAH sedimentos marinos
 cobre + sílice (5:5)
 hexano – diclorometano(4:1)
 no (Choi et al., 2014)
 PCBPBDE
 plantas Florisil + carbon grafitado
 hexano – acetato de etilo(8:2)
 no (Perez et al., 2014)
 Pesticidas prioritarios de la WFD
 algas marinas
 Florisil hexano no (Pinto et al., 2014)
 Tabla 12. (Continuación)
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 2.7.3. Evolución del análisis de PBDE y HBCD
 El análisis de PBDE y HBCD, novedoso en el momento en que se realizaron estos trabajos, ha ido evolucionando desde entonces hasta día de hoy, en que ya existen métodos estandari-zados (USEPA, 2010). Una revisión mediante el motor de búsqueda Scopus, permite ver que el número de artículos científicos publicados anualmente sobre estos compuestos (en distintas disciplinas) se ha triplicado en los últimos ocho años. No obstante, el número de citaciones de los artículos aquí presentados, aún en los últimos años, refleja la vigencia de nuestros resultados.
 La mayor evolución, ha tenido lugar en el ámbito del análisis instrumental, con la incorpo-ración cada vez mayor en los laboratorios de técnicas como la GC y la HRMS o la MS-MS, que posibilitan la separación de coeluciones, como se ha comentado en el Capítulo 1 (1.4.6). En nuestro caso, el carácter multirresiduo del método de extracción, eficiente en cuanto a la capaci-dad de analizar varios grupos de POP en un único extracto de la muestra, condicionó el análisis instrumental de mono- a heptaPBDE. De los dos métodos de GC-MS desarrollados con ante-rioridad en el laboratorio para la determinación de PBDE (Eljarrat et al., 2002) en estos estudios se utilizó el modo de ionización de NCI, debido a la presencia en los extractos de compuestos clorados que interferían con algunos congéneres de PBDE, como el PCB-180, que coeluía con el BDE-47 (ver Figura 22). Los detalles de esto fueron publicados en otro artículo que no se inclu-ye en la memoria de la tesis (Eljarrat et al., 2003). Aunque la ionización NCI proporcionó una sensibilidad 1000 veces mayor que la EI (Eljarrat et al., 2002) --que de otro modo hubiese tenido que ser compensada con un factor de preconcentración mayor--, el patrón de fragmentación obtenido con esta técnica se limita prácticamente a la pérdida de los átomos de bromo (excepto en el caso del BDE-209 (Björklund et al., 2003a), por lo que no es posible distinguir entre los compuestos nativos de la muestra y los marcados isotópicamente y no se puede realizar dilución isotópica, salvo en el caso del BDE-209, ni tampoco distinguir entre compuestos bromados en caso de coeluciones, como ocurría con el BDE-99 y el HBCD.
 Mediante la monitorización del ión bromuro, se pudo detectar la presencia de HBCD en las muestras de sedimentos y peces en la misma inyección cromatográfica que los PBDE (Artículo #3). En el cromatograma de GC-MS el HBCD aparece como un pico ancho, entre el BDE-153 y el BDE-183, que se forma por la separación no resuelta de los tres diastereoisómeros posibles de este compuesto (α, β y γ) que, además, sufren interconversión térmica a partir de 160ºC (Peled, 1995). Por otra parte, las altas temperaturas en el inyector y en la columna en la GC, por encima de los 240ºC y especialmente cuando en el sistema de GC existe suciedad, provo-can la degradación del HBCD (Barontini et al., 2001; Budakowski & Tomy, 2003; Covaci et al., 2007), formándose otros compuestos que eluyen con tiempos de retención menores y pue-den interferir en la identificación y cuantificación de otros PBDE, como se vio que ocurría en nuestras muestras con el BDE-99 (Artículo #3). Debido a esta degradación, compuestos como el PCB-209, utilizado en nuestros ensayos como patrón interno para el análisis de PBDE, no pueda utilizarse con el HBCD, ya que no puede compensar su degradación térmica porque es mucho más estable (Abdallah et al., 2008). Por ello, en estos trabajos, la cuantificación se llevó a cabo por patrón externo y con una monitorización continua de la degradación del HBCD intercalando inyecciones de este patrón en cada secuencia. Con la disponibilidad más reciente
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 del 13C-HBCDs, algunos laboratorios utilizan este compuesto como surrogate, lo que aporta precisión y especificidad aceptables al análisis por GC. Sin embargo, para ello ha de monitorizarse el ion m/z= 573, perdiendo gran parte de la sensibilidad que ofrece la monitorización del ión bromuro (Haug et al., 2008).
 En los estudios posteriores con HBCD, la determinación del HBCD se llevó a cabo me-diante LC-QIT-MS/MS (Guerra et al., 2009). Aunque mucho menos sensible que la GC, las fases estacionarias existentes para LC permiten la separación de α-, β- y γ-HBCD (e incluso los enantiómeros, si se utilizan columnas quirales), al tiempo que se evitan los problemas de degra-dación asociados a las altas temperaturas de la GC, por lo que se ha convertido en la técnica de elección para el análisis de este contaminante (Budakowski & Tomy, 2003; Janák et al., 2005; Zegers et al., 2005).
 2.7.4. Niveles y distribución entre biota y sedimento
 Gracias al desarrollo de metodologías analíticas adecuadas para el análisis de estos contaminantes en diversas matrices, logramos llevar a cabo diversos estudios que proporcionaron los primeros datos de niveles de concentración de PBDE y HBCD en España, así como primeros datos de HBCD a nivel internacional.
 Las Tablas 13 y 14 recogen los resultados de las dos campañas de muestreo que se realizaron al comienzo del trabajo de tesis, una vez que la metodología fue optiizada. La Tabla 13 muestra los niveles encontrados en muestras recogidas en las costas de Barcelona, Tarragona y Almería en el año 2002, publicada en colaboración con grupos de investigación de Tarragona y Almería (Eljarrat et al., 2005a), en donde están incluidas las muestras a que hacen referencia los artículos #1 y #2. Estos constituyeron los primeros datos publicados de concentraciones de PBDE en cos-tas españolas. En la Tabla 14 se resumen los resultados de todos los compuestos de la campaña de muestreo en el río Cinca en 2002 (Artículos #3 y #4), incluyendo los resultados del análisis de alburnos, con concentraciones similares a los barbos (Eljarrat et al., 2005b), publicación no incluida en la memoria).
 Tabla 13. Concentraciones de PBDE en sedimentos de la costa española (ng/g dw)
   Almeria   Llobregat (Barcelona)  Tarragona  
   promedio Intervalo promedio Intervalo promedio Intervalo
 BDE-28+33 nd nd nd nd 0,24 nq-0,30
 BDE-47 0,10 0,07-0,12 0,10 0,07-0,13 0,07 0,05-0,09
 BDE-66 0,08 nd-0,09 nd nd nd nd
 BDE-77 0,03 nd-0,03 nd nd nd nd
 BDE-100 0,10 nd-0,19 0,11 0,10-0,13 nq nq
 BDE-99* 0,10 0,05-0,14 0,17 0,14-0,22 nd nd-nq
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   Almeria   Llobregat (Barcelona)  Tarragona  
   promedio Intervalo promedio Intervalo promedio Intervalo
 BDE-118 1,41 0,08-3,3 0,19 nd-0,22 0,18 nq-018
 BDE-154 nd nd 0,10 nd-0,11 0,10 nd-0,10
 BDE-153 nd nd 0,26 0,24-0,32 0,27 nd-0,27
 BDE-183 0,05 nd-0,05 0,62 0,4-1,22 0,32 nq-0,62
 BDE-209 3,15 2,5-4,0 58,0 2,9-132 14,05 3,6-25
 (nd: no detectado; nq: no cuantificable)*En ese estudio no se detectó la presencia de HBCD, lo que a su vez permitió cuantificar el BDE-99.
 Tabla 14. Concentraciones de PBDE, HBCD y DDX en sedimento y peces del río Cinca (ng/g dw).
     Aguas arriba de Monzón Aguas abajo de Monzón
     Punto 1 Punto 2 Punto 3 Punto 4
 Sedimentos (ng/g dw)
 PBDE 2,4 2,6 42 40
 HBCD nd nd 514 90
 DDX 10,5 9,0 94 21
 Barbos (ng/g ww)
 PBDE 0.1-1.4 0.1-5.5 21-446 18-246
 HBCD nd nd 161-1172 42-180
 DDX nd-64 nd-15 167-2098 101-1692
 Alburnos (ng/g ww)
 PBDE - nd-9.1 351-573 74-318
 HBCD - nd 247-1643 73-1103
 DDX - 2-6 328-1527 40-303
 Los niveles encontrados, en general, reflejan el grado de industrialización de las áreas de estu-dio, con valores mayores en la costa de Cataluña que en Almería y de manera evidente en el río Cinca aguas arriba y abajo del polígono industrial de Monzón, y tanto para los BFRs como para los DDX, cuyo origen en Monzón es industrial y no agrícola. Como se discute en los artículos, los valores son comparables con otras áreas de características similares. Si se comparan las dos familias de contaminantes, se puede observar que los niveles son mayores para DDX, lo que se explica por el uso del DDT en el área de Monzón durante largos periodos de tiempo, mientras que la utilización de los PBDE no ha sido tan prolongada.
 Diversos estudios temporales en los últimos años parecen confirmar una disminución en los niveles de PBDE a nivel global. Dicha disminución cuadra bastante bien con la cronología de las sucesivas restricciones en la producción y uso de las distintas mezclas técnicas, al igual que tiempo antes ocurrió con el DDT. Así, mientras que existen evidencias de que los niveles los
 Tabla 13. (Continuación)
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 PBDE parecen haber comenzado a disminuir a nivel global a principios de la década pasada tan-to en sedimentos o suelos como en biota, el BDE-209 continúa en aumento hasta 2008 (Hale et al., 2012) ó 2010 (Olofsson et al., 2012). De manera similar, otros autores han podido medir tendencias contrapuestas entre los PBDE y el HBCD (Chen et al., 2011; Vorkamp et al., 2012). Sin embargo, los datos recientes de PBDE en sedimentos del río Cinca del año 2010 tras su paso por Monzón no reflejan una variación significativa de las concentraciones de estos compuestos (Barón et al., 2014) con respecto a las del artículo #3. El HBCD, cuyo hallazgo en las muestras del Cinca supuso una de las primeras aportaciones de concentraciones de este compuesto en sedimentos y peces (después de Sellström et al. (1998) en Suecia y Budakowski & Tomy (2003) en Canadá), sí parece haber aumentado posteriormente, tanto en sedimentos (Figura 26) como en peces, al menos hasta 2005 (Guerra et al., 2009).
 Por otra parte, cabe mencionar que en los estudios más recientes sobre esta zona del río Cinca ya han comenzado a detectarse algunos FR de nueva generación. Debido a las restricciones recientes sobre el BDE-209 y el HBCD, en los últimos años se ha producido un incremento de BFR nuevos y FR fosforados (Yang et al., 2012; Cristale & Lacorte, 2013). Algunos de los cuales, BFR emer-gentes, como el decabromodifenil etano (DBDPE) o los norborenos halogenados (HN) ya han comenzado a detectarse en el área de estudio del río Cinca (Santín et al., 2013); Barón et al., 2014).
 Figura 26. Niveles de HBCD en el sedimento del punto 3 del río Cinca durante diferentes campañas (ng/g dw)
 Más representativa, en términos de biodisponibilidad y bioacumulación, resulta la compara-ción entre los compartimentos biótico y abiótico. En los artículos publicados se hizo un esfuerzo por extraer conclusiones sobre la capacidad de asimilación y acumulación de estos compuestos, comprobando el aumento de concentración en peces con la edad y calculando las relaciones entre la cantidad de contaminante acumulada en ellos y su concentración en el sedimento. En la Figura 27 se muestran los perfiles de los compuestos encontrados en el sedimento y los peces adultos del punto de mayor contaminación en el río Cinca (Site 3 en los Artículos #3 y #4). La cifra que aparece sobre cada barra de la Figura corresponde al cociente entre la concentración media en los peces y la concentración en el sedimento normalizadas respecto al contenido lipídi-co y el contenido orgánico o factor de acumulación biota-sedimento (BSAF, de Biota-Sediment Accumulation Factor), que se puede utilizar como un descriptor del potencial de bioacumula-ción de cada contaminante. Las diferencias en el perfil de los PBDE entre cualquiera de las tres
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 matrices de peces y el sedimento son especialmente significativas. Mientras que los sedimentos mostraron un patrón de PBDE dominado por el BDE-209 (al igual que ocurría en las muestras costeras), en los peces este congénere no pudo ser detectado. Por el contrario, los BDE-47, BDE-153, BDE-154 y BDE-183, fueron mucho mayores relativamente en los peces. El p,p’-DDE, mayoritario en sedimentos, es mucho mayor proporcionalmente en los peces, aunque el grado de bioacumulación es mucho menor que los PBDE encontrados.
 La variación entre los perfiles de contaminantes en sedimento y biota, que han sido puestas de manifiesto en otros estudios (Streets et al., 2006; Koistinen et al., 2008) puede ser explicada, al menos en parte, por las diferencias de accesibilidad de cada compuesto en el sedimento y de transformación metabólica en los organismos. Los compuestos más hidrofóbicos, si bien tienden a acumularse en los lípidos en mayor medida que los más polares cuando están disueltos en el agua, también tienden a ser retenidos en el sedimento en distintos grados, incluso de manera irreversi-ble, dependiendo de las características del sedimento y del tiempo transcurrido, dificultando su asimilación por parte de los organismos vivos, lo que puede justificar que en los peces analizados no aparezcan los congéneres más bromados, como el BDE-209, o el bajo BSAF del HBCD (0.55 g OC / g lw), el compuesto más concentrado en sedimento, frente a PBDE menos bromados como el BDE-47 (40 g OC / g lw). Además, a día de hoy, como se comentó en el capítulo 1, varios estudios han dado cuenta de la existencia de procesos de desbromación en peces que pueden llevar a la desaparición del BDE-209 (Stapleton et al., 2004a) y a una acumulación de congéneres menos bromados como el BDE-47 o el BDE-154 mayor que la correspondiente a la simple partición con el contaminante presente en el medio (Stapleton et al., 2004b; Benedict et al., 2007).
 Las diferencias de perfiles entre sedimento y biota hacen patentes las limitaciones del análisis de matrices abióticas para extrapolar las concentraciones significativas para los organismos vivos. Tradicionalmente, el BSAF sirve para hacer esa extrapolación, ya que indicaría a qué concentra-ción tienden a acumularse los compuestos en la biota en el equilibrio (Di Toro et al., 1991). Sin embargo, los los ecosistemas y en especial los organismos raramente se encuentran en equilibrio. Además, aun cuando se hace esta normalización, no se tiene en cuenta la capacidad de ciertos dominios de materia orgánica presentes en el sedimento para secuestrar irreversiblemente conta-minantes. Por ello, con frecuencia, los BSAF medidos en campo difieren de las estimaciones de laboratorio (Muir et al., 2004; Kang et al., 2002). Por ejemplo, en un estudio reciente, La Guar-dia et al. (2012) han mostrado como los BAF calculados in situ de los PBDE más bromados en bivalvos y gasterópodos aguas abajo de una fabrica textil, son menores que los valores esperados a partir de su Koc según la teoría de partición en el equilibrio (Di Toro et al., 1991). En el Capítulo 3 se explora la posibilidad de analizar los contaminantes acumulados en el sedimento teniendo en cuenta la facilidad con que pueden ser desorbidos del mismo.
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 Figura 27. Perfil de PBDE, HBCD y DDX en los peces y el sedimento muestreado en el río Cinca a su paso por Monzón. Sobre las barras de la gráfica de alburnos se indica el BSAF (g OC / g lw) correspondiente a cada compuesto.
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 Figura 27. (Continuación).
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 3.1. Introducción
 La extracción exhaustiva del contaminante asociado a la fase particulada en el medio acuáti-co, como la descrita en el capítulo anterior, aporta la rigurosidad requerida para cumplir los criterios de calidad normativos que aseguran la ausencia de riesgo independientemente de las circunstancias y cumplen, por tanto, el principio de precaución. Sin embargo, como se dijo en la introducción general de esta memoria, este tipo de mediciones incluyen en muchos casos una parte de contaminante asociado irreversiblemente a la materia orgánica, difícilmente accesible para los organismos vivos y resultan de interés limitado cuando se trata de estudiar el destino de los contaminantes hidrófobicos en el medio y su biodisponibilidad (Reid et al., 2000; Ehlers & Loibner, 2006). Puesto que suponen una sobreestimación de la exposición y del riesgo, la priorización de contaminantes puede resultar errónea o sesgada si se basa sólo en estas técnicas. Además, cuando se evalúan estrategias de biorremediación de zonas contaminadas concretas, una sobreestimación de la biodisponibilidad puede derivar no solo en una valoración del riesgo superior al real, que dé lugar a en actuaciones innecesarias, sino también en una sobrestimación de la capacidad de degradación por parte de los microorganismos y en estrategias costosas que no den el resultado esperado. La determinación de la fracción de contaminante susceptible de pasar a la fase disuelta es más adecuada para predecir la biodisponibilidad y la exposición real de la biota a los contaminantes. En este capítulo se muestran los resultados referentes a la estimación de la fracción de desorción rápida de PBDE y DDX en sedimento de río, para lo que se utilizó la técnica de extracción con Tenax.
 A pesar de ser contaminantes persistentes, tanto en el caso del DDT como de los PBDE, se ha demostrado la existencia de degradación fotoquímica y biológica en varios ambientes, inclu-yendo aire, agua, sedimento, y biota, lo que sugiere que la persistencia puede estar asociada, más bien, a alguna forma de secuestración ambiental, que los mantenga inaccesibles a los microorga-nismos. Sin embargo, si bien es generalmente conocido que los materiales sedimentarios son el principal sumidero de PBDE en el medio acuático, y que su distribución se correlaciona con el contenido de carbono orgánico de los mismos (Gouin & Harner, 2003; Hassanin et al., 2004; Li et al., 2006; Zou et al., 2007), no se habían hecho estudios sobre el potencial de asociación y liberación de los PBDE a las fases minerales u orgánicas en suelos y sedimentos y existían lagu-nas en cuanto a la explicación de por qué las concentraciones de PBDE en la fase disuelta son menores a las que se pueden predecir a partir de su solubilidad, o por qué los compuestos de mayor bromación e hidrofobicidad son menos bioacumulados. Para comprender el comporta-miento de estos contaminantes en el medio, así como el riesgo asociado a su presencia en cada sedimento en particular, era necesario el desarrollo y la aplicación de metodologías que permitan distinguir entre la fracción de cada contaminante susceptible de ser absorbida o transformada por los organismos vivos.
 Para otros POP históricos, entre ellos el DDT, varios estudios habían revelado que, además de la absorción lineal a la materia orgánica amorfa, en los sedimento existen fases de materia or-gánica sedimentaria capaces de ejercer una absorción no lineal más fuerte que da lugar a un perfil de desorción bifásico con una fracción de desorción rápida y otra más lenta que aumenta con el tiempo de contacto entre contaminante y sedimento (Karickhoff et al., 1979; Xing & Pignatello, 1997; Jonker & Koelmans, 2002). Se había visto, además, que este perfil estaba relacionado con
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 la capacidad de asimilación de esos contaminantes por los organismos vivos, especialmente mi-croorganismos (Luthy, 1997; Cornelissen et al., 1998; Cuypers et al., 2002) y animales bentóni-cos (Kraaij et al., 2002a), pero también para niveles tróficos superiores (Moermond et al., 2004). Así, p. ej., las fracciones de DDT obtenidas mediante extracciones suaves de suelos habían sido relacionadas con la acumulación en gusanos Eisenia foetida (Tang et al., 1999; Morrison et al., 2000). Sin embargo, no existían datos sobre la desorción de DDX específicos de cada isómero.
 Por otra parte, no existía ninguna técnica estandarizada --ni tan solo ampliamente aceptada-- que proporcionase una medida de dicha bioaccesibilidad sin tener que recurrir al trabajo con seres vivos. Los intentos por predecir la extensión de la biodegradación por atenuación natural o en campañas de biorremediación en suelos y sedimentos habían llevado a la utilización de distintos materiales para la evaluación química de la bioaccesibilidad como el Tenax TA (Pigna-tello, 1991), el XAD o las ciclodextrinas, capaces de actuar como sumidero infinito de los com-puestos hidrofóbicos en una dilución acuosa y forzar la desorción de los compuestos asociados más débilmente al sedimento (dilución infinita), distinguiéndolos de aquella fracción que no se desorbe (ver Capítulo 1, 1.4.5.1). La extracción con Tenax TA --adsorbente polimérico de óxido de 2,6-difenil-p-fenileno que se utilizaba habitualmente como trampa en el análisis de com-puestos volátiles (Lüthje et al., 2004; García Pinto et al., 2011)-- era quizá la que había recibido más atención. La relación entre la fracción desorbible rápidamente calculada a partir de ella y la biodisponibilidad había sido probada para distintos seres vivos (Cornelissen et al., 2001; Kraaij et al., 2001; Kraaij et al., 2002b) (Tabla 15). Su principal ventaja frente a las ciclodextrinas o al XAD-4, p. ej., es que el Tenax es separado de la suspensión de sedimento con facilidad por flo-tación y el sedimento se va al fondo, sin necesidad de centrifugar o utilizar aditivos que pueden afectar al proceso de desorción e imposibilitan una segunda extracción de la misma muestra.
 El proceso de extracción con Tenax se inicia mediante la adición de gránulos de este material a una suspensión de una muestra de sedimento. La mezcla es agitada de manera continuada durante un intervalo predeterminado, tras el cual las perlas de Tenax son aisladas y sometidas a la extracción con disolventes de los analitos adsorbidos. Cuando se realizan extracciones conse-cutivas, tras la separación del Tenax utilizado, se añade Tenax fresco a la suspensión de sedimento y se reanuda el proceso de agitación. El empleo de embudos de separación como recipiente para la extracción (Cornelissen et al., 2001) facilita la retirada del Tenax tras el periodo de agitación, ya que éste flota en el agua y queda adsorbido a las paredes de vidrio cuando se realiza el tras-paso de la suspensión de sedimento (Figura 28). Para la extracción de los analitos que han sido adsorbidos al Tenax antes de su análisis se han utilizado distintos métodos según los autores. Generalmente se utiliza la misma técnica empleada para la extracción del sedimento por cuestión de practicidad.
 A partir de los datos obtenidos de etapas consecutivas de extracción se puede estimar la curva de desorción y ajustarla a un modelo cinético bi- o trifásico (ver Capítulo 1), de donde se ob-tiene la Frap, que representa la bioaccesibilidad (Cornelissen et al., 2001; Kraaij et al., 2001). Sin embargo, el tiempo y número de etapas necesario para poder realizar este ajuste hacen este mé-todo largo y costoso. Algunos autores habían tratado de encontrar una relación constante entre la fracción de desorción rápida y la fracción cuantificada durante un solo paso de extracción de duración determinada, que permitiese utilizar esa fracción como representante de la Frap y, por tanto, disponer de un método más simple y estandarizable para un uso rutinario. A este respecto,
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 Cornelissen et al. (2001) encontraron que para un grupo diverso de sedimentos y contaminantes (PAH, PCB, y CBS) la Frap estimada era en promedio el doble de la fracción de contaminante desorbida tras 6 horas de extracción (dentro de un rango entre 0,38 y 10,26). Otros autores validaron este método para diferentes contaminantes y sedimentos mediante la comprobación de la correlación del porcentaje desorbido durante ese tiempo con la captación de los organis-mos que se alimentan directamente de depósitos (Ten Hulscher et al., 2003). Sin embargo, en algunos otros experimentos, se han utilizado diferentes tiempos de extracción para describir la fracción desorbida rápidamente. Shor et al. (2003), p. ej., encontró que una extracción de 24 h proporcionaba una estimación aproximadamente de la misma magnitud que la Frap. Kukkonen et al. (2004), en cambio, encontraron que ninguno de estos dos periodos (6 o 24 h) eran sustitutos adecuados para esa fracción.
 Figura 28. Esquema general de una extracción secuencial con Tenax.
 Análisis
 Agitación
 2 g Tenaxfresco
 Análisis
 Análisis
 2 g (dw) sedimento
 40 mL medio de cultivo aeróbico
 0,5 mL HgCl2
 2 g Tenax TA®
 Agitación
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 Tabla 15. Estudios en que se ha comparado la extracción con Tenax con la acumulación en organismos, la biodegradación o la toxicidad de POP en sedimentos
 3.2. Trabajo experimental
 Dentro del periodo de tesis, se estudió la aplicación en sedimento de extracciones sucesivas con Tenax® como método de estimación de la fracción de desorción rápida para varios compuestos: PBDE, DDX, HBCD y Nonilfenol (NP). Una buena parte del trabajo englobado en este pun-to fue realizado durante una estancia (enero - junio 2006) en el Departamento de Tecnología Medioambiental de la Universidad de Wageningen, en Holanda, bajo la dirección del Dr. Gro-tenhuis con amplia experiencia en estudios de biodisponibilidad de compuestos orgánicos en sedimentos (Cuypers et al., 2002; Smit et al., 2004; Puglisi et al., 2007). En el artículo #5, que se adjunta a continuación, se presentan los resultados relativos al trabajo realizado con PBDE y DDX en muestras de sedimento procedentes del río Cinca. Adicionalmente, en la discusión de resultados se hace referencia a los estudios realizados con HBCD, que se publicaron como parte de otro artículo no incluido en la memoria (Guerra et al., 2009).
 Contaminante Organismo Matriz Medida biológica r2  Referencia
 PAH y PCB Tubificidae Sedimento fortificado CBSAF NP (Kraaij et al., 2002a)
 PAH Limnodrilus sp. Sedimento contaminado CBSAF 0.96 (Ten Hulscher et al., 2003)
 BDE-99 y TCDD L. variegatus Sedimento fortificado CBSAF NP (Leppänen et al., 2003)
 PAH Diporeia sp. Sedimento fortificado CC 0.66 (Kukkonen et al., 2004)
 PAH L. variegates Sedimento fortificado CC 0.67 (Kukkonen et al., 2004)
 PAH L. variegatus Sedimento fortificado CBSAF NP (Leppänen and Kukkonen, 2006)
 PAH Hinia reticulata Sedimento contaminado CBSAF NP (Oen et al., 2006)2006
 Varios HOC L. variegatus Sedimento fortificado CC 0.84 You-2006-p 6348
 PCB y PAH Diporeia sp. Sedimento contaminado CC 0.63 (Landrum et al., 2007)
 PCB y PAH Oligochaetes Sedimento contaminado CC 0.63 (Landrum et al., 2007)
 Varios HOC Oligochaetes Sedimento fortificado y sedimento contaminado
 CC 0.89 (Landrum et al., 2007)
 Varios HOC Oligochaetes Sedimento fortificado y sedimento contaminado
 CC 0.89 (Landrum et al., 2007)
 PCB-77 L. variegatus Sedimento fortificado CR 0.8 (Sormunen et al., 2008b)
 Nonilfenol NA Sedimento contaminado Toxicidad NP (De Weert et al., 2008)
 Piretroides H. azteca Sedimento contaminado Toxicidad NP (You et al., 2008)
 PCB H. azteca, C. dilutus, & L. variegatus
 Sedimento fortificado CC NP (Sormunen et al., 2009a)
 BDE-47 y BaP L. variegatus Sedimento fortificado CBSAF NP (Sormunen et al., 2009b)
 Permetrina L. variegatus Sedimento fortificado CC NP (You et al., 2009)
 CC = correlation con las concentraciones, CBSAF = correlación con los BSAF, B = bioadisponibilidad en general, NP = No Presentado, NA = No Aplicable
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 Para estos estudios se aplicó la técnica descrita por Cornelissen (Cornelissen et al., 2001), realizando la extracción en embudos de decantación, como se explica en el artículo #5. La extrac-ción de los analitos retenidos en el Tenax y de la cantidad total presente en el sedimento fue lle-vada a cabo mediante Extracción Asistida por Microondas (MAE) y purificación con extracción líquido-líquido (LLE), por ser ésta la técnica disponible en el laboratorio holandés donde se rea-lizaron los experimentos. El análisis final de los extractos se llevó a cabo con la misma metodolo-gía descrita en el capítulo anterior para los extractos procedentes de SPLE (GC-NCI-MS para la determinación de los PBDE y GC-EI-MS para los DDX). En el experimento sobre HBCD, los extractos fueron reconstituidos con metanol en lugar de isooctano y la determinación se hizo ya en esta ocasión mediante LC-QIT-MS/MS según el método descrito en (Guerra et al., 2008), de manera que pudieron diferenciarse los tres isómeros de este compuesto.
 La duración de los experimentos de desorción (432 h) y el número de etapas (10) fue lo suficientemente larga para poder ajustar las cantidades desorbidas en las etapas consecutivas de extracción con Tenax a un modelo cinético trifásico de primer orden y comparar la fracción de desorción rápida calculada a partir de este modelo con la extraída en 6 horas (Cornelissen et al., 2001) o en 24 horas (Shor et al., 2003).
 Figura 29 Diagrama del experimento de desorción del sedimento fortificado con PBDE y DDX
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3.3. Artículo científico #5
 Tenax extraction as a tool to evaluate the availability of polybrominated diphenyl ethers, DDT, and DDT metabolites in sediments
 A. de la Cal, E. Eljarrat, T. Grotenhuis, D. Barceló Environ Toxicol Chem (2008) 27(6): 1250-1256
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 Environmental Toxicology and Chemistry, Vol. 27, No. 6, pp. 1250–1256, 2008� 2008 SETAC
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 TENAX� EXTRACTION AS A TOOL TO EVALUATE THE AVAILABILITY OFPOLYBROMINATED DIPHENYL ETHERS, DDT, AND DDT
 METABOLITES IN SEDIMENTS
 AGUSTINA DE LA CAL,† ETHEL ELJARRAT,*† TIM GROTENHUIS,‡ and DAMIA BARCELO††Department of Environmental Chemistry, Chemical and Environmental Research Institute of Barcelona, Spanish National Research Council,
 Jordi Girona, 18-26, 08034 Barcelona, Spain‡Subdepartment of Environmental Technology, Department of Agrotechnology and Food Sciences, Wageningen University,
 P.O. Box 8129, 6700 EV, Wageningen, The Netherlands
 (Received 25 September 2007; Accepted 20 December 2007)
 Abstract—Solid-phase extraction with Tenax� is one of the most used methods for determining the fraction of a pollutant thatdesorbs rapidly from sediment and thus is available for living beings. In the present study, this technique has been applied tosediment contaminated in the laboratory with polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) and dichlorodiphenyltrichloroethane, dichlo-rodifenyldichloroethylene, and dichlorodifenyldichloroethane (generically, DDXs). The amount of chemical retained in sedimentduring the time of the experiment fit well with a three-phase exponential desorption model. The ratios between the rapidly desorbingfraction and the fraction desorbed during a fixed time (6 or 24 h) were calculated. The fraction desorbed in 6 h was lower thanthe rapidly desorbing fraction for most of PBDEs, whereas the fraction desorbed in 24 h exceeded the rapidly desorbing fractionfor both groups of compounds. However, variability of these data suggests, when possible, a long time measure of desorption inorder to achieve a more accurate estimation. Both the extent and the velocity of desorption were inversely related with the brominationdegree and, consistently, with hydrophobicity and molecular size. In this way, low brominated PBDEs and DDXs showed a highavailability relative to high brominated PBDEs.
 Keywords—Polybrominated diphenyl ethers Dichlorodiphenyltrichloroethane Bioavailability Desorption Tenax�
 INTRODUCTION
 Because of the growth of industrialization in the past de-cades, the release to the environment of anthropogenic chem-icals has reached enormous values. Some of those pollutantsremain in the environment for long periods of time, as in thecase of the so-called persistent organic pollutants (POPs).These constitute a list of 12 chemical groups whose persistentand bioaccumulating character and potential for long-rangetransport and toxicity caused alarm within the scientific com-munity and led to their prohibition in the Stockholm Conven-tion in 2001 (http://www.pops.int/documents/signature/signstatus.htm). One of the compounds included in the list ofPOPs is dichlorodiphenyltrichloroethane (DDT), which wasone of the most widely used pesticides in Western countriesuntil it was banned almost worldwide during the 1970s and1980s, together with its metabolites dichlorodifenyldichloro-ethylene (DDE) and dichlorodifenyldichloroethane (DDD) be-cause of their proven toxicity. The Stockholm convention de-fined also the criteria for screening new POPs among othercontaminants of emerging concern. Among these emergingcontaminants that meet the requirements for being so-calledPOPs are the polybrominated diphenyl ethers (PBDEs), agroup of compounds used as flame retardants in a broad rangeof consumer products and whose environmental levels havecontinuously increased in the past three decades.
 For these two groups of chemicals, as for other pollutantsof concern, most reported studies that evaluate their presence
 * To whom correspondence may be addressed([email protected]).
 Published on the Web 1/25/2008.
 in the sediment are based in the determination of their totalquantity in it, and the accuracy of the methods used is inter-preted only in chemical terms [1]. However, not all the chem-icals present in the sediment are available for the uptake ortransformation by living organisms. Because of increasingcontact time, the (bio)available fraction of the chemicals de-creases [2]. In the past decade, there is an increasing tendencyto look for a more meaningful assessment that takes this intoaccount. Nonexhaustive extraction techniques are based on thefact that contaminants in a freely dissolved or weakly adsorbedstate are more available to aquatic biota than those bound toparticles, which may become available only on digestion [3,4].Because of their hydrophobic nature, as in the case of DDTand PBDEs, some important contaminants tend to remainsorbed to the solids, and their pore-water concentrations aremaintained low. Then replenishment of the freely dissolvedchemical in pore water by desorption from solid phases be-comes an important factor.
 The rate of desorption from sediment to water is kineticallylimited to a bi- or triphasic model following exponential de-crease [5,6] that describes a fast, slow, and very slow desorbingfractions. From a risk perspective, only the fraction of the totalquantity of contaminant that desorbs sufficiently fast is rele-vant as it contributes to the freely dissolved concentration inthe pore water. Several techniques have been tested to measurethe dissolved and rapidly desorbing fraction (those called ac-tual and potentially [bio]available, respectively) in front of aslowly desorbing fraction and a residual, not available, one[7]. In most cases, the freely dissolved fraction is relativelysmall compared to the potentially available fraction. Therefore,
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 besides solid-phase microextraction to measure the freely dis-solved fraction, several solid-phase extraction methods withan infinite sink of the pollutants were developed.
 Cyclodextrin and, more frequently, Tenax� (Buchem Apel-doorn, The Netherlands) have been used to measure the rapidlydesorbing fraction consisting of freely dissolved componentsand the potentially available fraction of pollutants from sed-iment [8,9]. The sorption of pollutants to those artificial ad-sorbents is so strong that the concentration of them in thewater is maintained at virtually zero so that the gradient be-tween water and sediment particles is at maximum. This gra-dient leads to a shift of equilibrium that causes organic pol-lutants to be transported from the sediment to the added solidphase (e.g., Tenax or cyclodextrin) via the aqueous phase.Determination of the rapidly desorbing fraction by Tenax ex-traction has been proven several times to correlate well withthe fraction that a certain organism can take up or degradefrom sediment [9–11].
 Desorption studies have focused on polycyclic aromatichydrocarbons (PAHs), polychlorinated biphenyls (PCBs),chlorinated byphenyls [9,10,12], and, less so, DDT, DDE, andDDD (hereafter referred to these generically as DDXs) [13,14].Here we determined the fraction of PBDEs desorbed at con-secutive times from laboratory-contaminated sediment by Ten-ax solid-phase extraction. To our knowledge, this is the firstwork on desorption of PBDEs from sediment. Our purposewas estimating the rapidly desorbing fraction of those com-pounds and its relationship with the fraction extracted duringa certain time. Besides PBDEs, DDXs were spiked to the sed-iment. For these pollutants, the correlation between the Tenax-extractable fraction and uptake by earthworms has been dem-onstrated before [13]. In addition, the differences in the de-sorbing behavior of PBDEs and DDXs are discussed in relationto their chemical properties.
 MATERIALS AND METHODS
 Materials
 Individual PBDE congeners were a gift from Goran Marshfrom the Department of Environmental Chemistry of Stock-holm University (Stockholm, Sweden). The DDT isomers andmetabolites were purchased from Dr. Ehrenstorfer (Augsburg,Germany). Tenax-TA (20/35 mesh), a solid porous polymersynthesized from 2,6-diphenyl-p-phenylene oxide, was pur-chased from Buchem (Apeldoorn, The Netherlands). Copper(�63 �m) was purchased from Merck (Dramstadt, Germany).
 The solvents used for extraction (petroleum ether 40–60�Cand acetone) were of high-pressure liquid chromatographyquality and supplied by Merck. Isooctane used for injectionwas of gas chromatography (GC) quality and was also pur-chased from Merck.
 Sediment spiking
 A sediment from the Cinca River (a tributary of Ebro River,Spain), collected at Puente las Pilas, a location far from po-tential sources of contamination, was used for this experiment.Exhaustive extraction of this sediment showed the absence ofthe target chemicals before the experiment. It was homoge-nized and 2-mm-mesh sieved, with a field humidity of 35%.Total organic carbon was determined after removal of carbon-ates with HCl to be 3.2% of the dry weight. For this analysis,an elemental analyzer (Fisons Instruments EA 1108 CHN-Oanalyzer; CE Instruments, Milan, Italy) was used. Fifty grams
 of wet sediment were spiked on its surface with 1 ml of aconcentrated solution of PBDEs and DDXs to reach individualconcentration 10 �g/kg dry weight. The congeners includedin the present study were two tri-BDEs (BDE-17, BDE-28),three tetra-BDEs (BDE-47, BDE-49, BDE-66), four penta-BDEs (BDE-99, BDE-100, BDE-119), five hexa-BDEs (BDE-138, BDE-139, BDE-140, BDE-153, BDE-154), one hepta-BDE (BDE-183), four octa-BDEs (BDE-194, BDE-196, BDE-197, BDE-203), o,p�-DDE, p,p�-DDE, o,p�-DDD, p,p�-DDD,o,p�-DDT, and p,p�-DDT. Acetone was used as carrier solventbecause of its high volatility and water solubility. After al-lowing the solvent evaporate briefly under a nitrogen stream,the spiked sediment was shaken vigorously using a rollingwheel for 5 h. Then it was kept at 4�C for 12 d.
 Tenax extraction
 A solid-phase extraction with Tenax was carried out. Forthat purpose, we used the method described by Cornelissen etal. [12] with some modifications. All tests were carried out intriplicate. The wet equivalent of 2 g dry weight of sedimentwas mixed with 40 ml of a water-based medium at isotonicsalt concentration, 0.5 ml of 10 g/L HgCl2 (for preventingmicrobial degradation during the time course of the experi-ment), 1 g of copper (for removing sulfur), and 2 g of TenaxTA beads (20–35 mesh) in a separatory funnel. This mixturewas continuously shaken in a horizontal shaker in a 20�Ccontrolled-temperature room. After each preselected period,the slurry was transferred into another separatory funnel with2 g of new Tenax. The used Tenax was rinsed with aerobicmedium to remove attached sediment particles, and this wash-ing medium was transferred into the new separatory funnel.The adsorbent was refreshed eight times up to completing aperiod of 432 h (1, 3, 6, 19, 30, 72, 144, 288, and 432 h).Both the Tenax extracted each time and the residual sedimentafter the last one were analyzed. In addition, a total extractionof the sediments was performed in order to check the massbalance.
 The extraction from the sediment and the extraction fromthe Tenax were performed by microwave-assisted extractionwith 30 ml of a 1:1 mixture of acetone and petroleum etherat 40 to 60�C. A microwave Milestone Ethos 1 (Shelton, CT,USA) was used at 100�C for 20 min. The resulting extract wasshaken with approximately 200 ml of water in a separatoryfunnel, and the petroleum ether phase was separated. Afterconcentration until incipient dryness under a nitrogen stream,the extract was reconstituted with 40 �l of isooctane. Then 10�l of a solution containing the internal standards (PCB-209and 13C-4,4-DDT) were added.
 Instrumental analysis
 The concentrated extracts were analyzed by GC coupledwith mass spectrometry following methods described else-where [15,16]. The analyses of PBDEs were performed witha Trace GC Ultra coupled with a mass spectrometer Dual StageQuadrupole (Thermo Electron, Austin, TX, USA). The sepa-ration of congeners was achieved using a J&W DB-5 (15 m� 0.25-mm internal diameter, 0.25 �m) capillary column (Agi-lent Technologies, Santa Clara, CA, USA) containing 5% phe-nyl methyl siloxane. The temperature program was from 140�C(held for 2 min) to 325�C (held for 10 min) at 10�C/min.Injection was carried out by splitless mode for 1 min with aninjector temperature of 250�C. Negative chemical ionizationwas used as ionization mode with a source temperature of
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 250�C, ionization energy 40 eV, and ammonia as reagent gasat a system pressure of 2.5 � 10�2 Pa. Helium was used asthe carrier gas at 6.8 � 104 Pa. Detection was carried out bymonitoring the two most abundant isotope peaks from the massspectra, corresponding to the loss of the bromine ion: m/z �79 and 81.
 The analyses of DDXs were performed with a GC 8000series 8060 (Fisons Instruments, Milan, Italy) coupled with amass spectrometer with quadrupole detector MD 800 (FisonsInstruments). A DB-5 (30m � 0.25-mm internal diameter, 0.25�m) capillary column with 5% phenyl methyl siloxane wasused. The temperature program was from 60�C (held for 1min) to 200�C at 5�C/min, then from 200 to 220�C at 1�C/min,and finally at 8�C/min from 220 to 300�C (held for 5 min).Injection was carried out by splitless mode for 48 s with aninjector temperature of 250�C. Electronic impact was used asionization mode with ionization energy of 70 eV and sourcetemperature of 200�C. Detection was performed monitoringthe three most abundant isotope peaks from the mass spectraof each compound: m/z 246, 248, and 176 for o,p�-DDE; 246,248, and 318 for p,p�-DDE; 235, 237, and 165 for o,p�-DDD,p,p�-DDD, o,p�-DDT, and p,p�-DDT. Quantification was car-ried out using PCB-209 and 13C-4,4-DDT as internal standardsfor PBDEs and DDXs, respectively. The described methodsshowed recoveries between 79 and 133% for PBDEs and 76to 101% for DDXs. Reproducibility was below 21% in allcases.
 Data modeling
 The program Scientist� (Micromath Scientific Software,Salt Lake City, UT, USA) was used for mathematical modeling.The mass of the chemical remaining sorbed to the sedimentat each step of the experiment (St) was normalized to the initialone (S0) and fitted with the equation describing a desorptioncurve of three kinetically distinct phases [5]. They correspondto three different domains or binding pools within the sedimentmatrix that release the compounds simultaneous and indepen-dently one of each other and following first-order kinetics:
 St �k · t �k · t �k · trap slow very slow� F ·e � F ·e � F ·erap slow very slowS0
 where Frap, Fslow, and Fvery slow are the fractions (dimensionless)of the chemical in the fast, slow, and very slow compartmentat time zero; krap, kslow, and kvery slow are the desorption ratecoefficients for respective compartments (per hour); and t isthe time (h). Negligible amounts in the water phase and nosignificant readsorption to the sediment are assumed (this ispossible because of the strong sorptive capacity of the Tenax).The amounts present in each fraction and the rate coefficientswere determined by minimizing the sum of the squared resid-uals between experimental and calculated values of St /S0 underthe boundary condition that Frap � Fslow � Fvery slow � 1.
 RESULTS AND DISCUSSION
 Desorption kinetics
 The mass of the chemical remaining sorbed to the sedimentat each step of the experiment (St) was normalized to the initialone (S0) and plotted versus time (Fig. 1). As can be seen inthe graph, the shape of the curve agrees with the exponentialdecrease referred in literature for other compounds [5,6]. Var-iation between the three triplicates was below 18% in all cases.Deviation bars are not drawn in the figure because it would
 be very confusing. The calculated data were fitted with theequation describing a desorption curve with three kineticallydistinct phases [5]. The values obtained from this modelingare shown in Table 1. The correlation coefficients and the sumof squared deviations (all above 0.999 and below 0.004, re-spectively) are reported in the same table.
 The magnitude of the obtained desorption rate constantsdemonstrates the existence in the sediment of fast (krap � 0.04–0.94/h), slow (kslow � 0.002–0.07/h), and very slow fractions(kvery slow � 0.00003–1/h) with values similar to the ones re-ported in other studies for PCBs and PAHs [12,17–19]. Thesevalues diminished for each fraction from low to highly bro-minated PBDE congeners. Both Frap and Fslow were in generalsimilar, as was found also by Cornelissen et al. [12], and theydecrease when increasing the bromination degree (from 0.48–0.01) inversely to the very slow fractions, which acquire moreimportance for the highly brominated congeners (from 0.04–0.31). The DDXs gave values similar to those of the less bro-minated PBDEs.
 The estimation of the complete curve of desorption that isneeded to define the rapidly desorbing fraction is time andeconomically costly. For routine use, a simpler method is re-quired. A few attempts of establishing a constant relationshipbetween the rapidly desorbing fraction and the fraction ex-tracted during a certain time can be found in literature. In thisrespect, Cornelissen et al. [12] reported a relationship betweenthe chemicals desorbed in 6 h of Tenax extraction (better thanwith 30 h, also tested) and the rapidly desorbing fraction de-termined by fitting the consecutive desorption data to a model.They found that in a wide range of pollutants (PAHs, PCBs,and CBs) and sediments, this ratio was within a range of 0.38to 10.26 with an average of 2.04. That means that the fractiondesorbed in 6 h of extraction was approximately half the frac-tion rapidly desorbed. Other authors have validated this meth-od for different pollutants and sediments by checking the cor-relation of the percentage desorbed during that time with theuptake of deposit-feeding organisms [14,20–22]. Indeed, it canbe said that 6 h of Tenax extraction has become the referencemethod for quantifying the bioavailability of hydrophobic or-ganic pollutants in sediment.
 However, in some other experiments, different lengths ofTenax extraction have been used for describing the rapidlydesorbing fraction. Shor et al. [23], for example, found that24 h of Tenax extraction correlated well with Frap. Kukkonenet al. [11], however, found that none of these two periods (6or 24 h) were suitable surrogates for that fraction. Furthermore,Morrison et al. [13] correlated Tenax extraction of DDXs dur-ing 14 h with uptake by the earthworm Eisenia foetida.
 In order to check the applicability of these estimations tothe data obtained here, the ratios between the rapidly desorbingfraction and the accumulative amount extracted in 6 and 24 hfor each compound (Frap/F6 and Frap/F24) were calculated (Ta-ble 1). The values resulting here for Frap/F6 ranged between0.46 and 4.75 with an average of 1.62 � 1.17 and 0.76 � 0.04for PBDEs and DDXs, respectively. All values are in the rangereported in Cornelissen et al. [12]. Applying the criteria usedin that study, Frap could be calculated for PBDEs and DDXsas 1.62 and 0.76 part of the contaminant extracted during 6 hof Tenax extraction. On the other hand, when comparing Frap
 with the fraction desorbed in 24 h calculated from the equationof the curve (F24), it can be observed that Frap is lower thanF24 in almost all cases with Frap/F24 ranging from 0.20 to 1.13for PBDEs and from 0.42 to 0.62 for DDXs. For both evaluated
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 Fig. 1. Fraction of sorbed polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) (A) and DDT and metabolites (dichlorodiphenyldichloroethane [DDD] anddichlorodiphenyldichloroethylene [DDE]) (B) remaining in the sediment during the Tenax� (Buchem Apeldoorn, The Netherlands) extractionexperiment. St � chemical remaining sorbed to the sediment at each step of the experiment; S0 � chemical sorbed to the sediment initially.
 relationships, we consider that the variation is too high to beused as a constant for the estimation of Frap. These results,together with the different approaches reported in the literature,reflect a highly variable relationship of Frap with any fractionextracted in a certain time, according with the differences inthe shape of the curves. For an accurate estimation, the com-plete curve of desorption should be determined, or, at least,extraction should continue until the slow desorbing fraction isreached. However, this costly work cannot be included in rou-tine sediment characterization, where a rapid and simple meth-od that (although not definitive) provides an improvement overthe simple total extraction is required. Because F24 gave anunderestimation of Frap for PBDEs in only three cases, whereasF6 gave an underestimation of Frap in 10 cases, we wouldrecommend for PBDEs 24 h of Tenax extraction as a first
 indicator for uptake in the food chain. Therefore, Tenax ex-traction during a fixed time and application of the previouslycalculated ratios between this fraction and Frap can be usefulin providing a preliminary estimation of (bio)available frac-tions in sediment.
 Correlation with chemicals’ properties
 From the graph in Figure 1A, an inverse relationship canbe inferred between the extent of desorption (chemical de-sorbed at a certain time) and velocity (given by the rates ofdesorption) with the degree of bromination of the PBDE (num-ber of bromine atoms in brackets). This can be explained par-tially by the increase of the hydrophobicity of the PBDE mol-ecule when bromination is higher. Cornelissen et al. [24] foundfor PAHs and PCBs in laboratory-contaminated sediments a
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 Table 1. Fractions, rate constants, and fitting parameters for the three-compartment model for the desorption of polybrominated diphenyl ethers(PBDEs) and DDT and metabolites (dichlorodiphenyldichloroethane [DDD] and dichlorodiphenyldichloroethylene [DDE]) from sediment andfractions desorbed after 6 and 24 h of extraction and its relationship with the rapidly desorbing fraction. Frap, Fslow, and Fvery slow � fractions ofrapidly, slow, and very slow compounds, respectively. krap, kslow, and kvery slow � rate constants (per hour) for the rapidly, slow, and very slowfractions, respectively. ssq � sum of squared deviations of the applied model. r2 � correlation coefficient of the applied model. F6 and F24 �fractions of chemical desorbed in 6 and 24 h, respectively. Underestimations of the fractions released freely to the water are in italic (see also
 the text at the end of the Desorption Kinetics section)
 Frap krap Fslow kslow Fvery slow kvery slow ssd r2 F6 Frap/F6 F24 Frap/F24
 BDE-17 0.482 0.942 0.314 0.073 0.203 0.00116 0.0005 0.99978 0.6 0.8 0.75 0.65BDE-28 0.4 0.851 0.318 0.061 0.282 0.00083 0.0003 0.99989 0.5 0.79 0.65 0.61BDE-49 0.338 0.472 0.384 0.061 0.278 0.00099 0.0007 0.99975 0.44 0.77 0.64 0.53BDE-47 0.258 0.535 0.391 0.067 0.351 0.00121 0.0006 0.99981 0.38 0.68 0.58 0.45BDE-66 0.214 0.463 0.359 0.059 0.428 0.00095 0.0005 0.9986 0.31 0.68 0.49 0.43BDE-100 0.153 0.383 0.463 0.053 0.386 0.00123 0.001 0.99976 0.27 0.57 0.49 0.31BDE-119 0.272 0.157 0.305 0.034 0.417 0.00093 0.0009 0.9998 0.23 1.18 0.45 0.61BDE-99 0.354 0.116 0.274 0.011 0.365 0.00005 0.0005 0.99989 0.2 1.75 0.4 0.88BDE-85 0.31 0.082 0.264 0.01 0.417 0.00012 0.0009 0.99982 0.15 2.03 0.33 0.93BDE-154 0.328 0.117 0.287 0.013 0.394 0.00028 0.0025 0.99949 0.21 1.53 0.38 0.86BDE-153 0.248 0.066 0.262 0.009 0.485 0.00009 0.0008 0.99986 0.1 2.56 0.26 0.97BDE-139 0.326 0.059 0.21 0.009 0.464 0.00025 0.0006 0.99989 0.11 3.03 0.29 1.13BDE-140 0.257 0.059 0.225 0.012 0.517 0.00032 0.0004 0.99993 0.1 2.69 0.25 1.01BDE-138 0.227 0.05 0.194 0.008 0.58 0.00006 0.0009 0.9987 0.07 3.3 0.19 1.17BDE-183 0.077 0.06 0.228 0.017 0.694 0.00037 0.0005 0.99993 0.05 1.54 0.14 0.54BDE-197 0.035 0.174 0.149 0.016 0.815 0.00007 0.0043 0.99999 0.05 0.71 0.08 0.42BDE-203 0.131 0.037 0.054 0.002 0.812 0.00008 0.0001 0.99999 0.03 4.75 0.08 1.56BDE-196 0.021 0.528 0.171 0.027 0.81 0.00009 0.0002 0.99998 0.04 0.46 0.1 0.2BDE-194 0.017 0.228 0.046 0.018 0.938 0.00003 0 1 0.02 0.85 0.03 0.52o,p�-DDE 0.449 0.585 0.352 0.074 0.201 0.001 0.0004 0.99983 0.56 0.81 0.75 0.6p,p�-DDE 0.369 0.550 0.38 0.073 0.252 0.001 0.0003 0.99988 0.49 0.76 0.69 0.53o,p�-DDD 0.503 0.826 0.351 0.082 0.148 0.002 0.0003 0.99985 0.63 0.8 0.81 0.62p,p�-DDD 0.447 0.905 0.398 0.101 0.155 0.007 0.0002 0.99991 0.63 0.71 0.83 0.54o,p�-DDT 0.358 0.440 0.428 0.073 0.217 0.001 0.0005 0.99981 0.48 0.75 0.71 0.5p,p�-DDT 0.339 0.396 0.48 0.066 0.184 0.033 0.0006 0.99979 0.46 0.73 0.82 0.42
 Fig. 2. Desorbing fractions against log KOW. Frap � rapidly desorbingfraction; F6 and F24 � fractions of chemical desorbed in 6 and 24 h,respectively.
 relationship of log(Fslow/Frap) with log KOC and a correlationof kslow with the molecular weight. Shor et al. [23] reported acorrelation of the PAHs desorbed during 1 d from a field-contaminated sediment and their KOW for a sediment but notfor another one. Figure 2 shows the relationship between Frap,F6, and F24 and the log KOW for DDXs and some environ-mentally relevant PBDEs. Correlation coefficient is higher forF6 and F24 (0.93 and 0.88, respectively) than for Frap (0.68).Since the values for KOW reported in literature for a certainchemical are highly variable, for PBDEs we have used onlyexisting KOW data determined in the same way [25]. The log
 KOW for PBDEs ranged from 5.74 (BDE-17) to 8.27 (BDE-183). The log KOW for DDXs (5.87–6.79) was calculated withthe KOWWIN 1.57 software package (Syracuse Research,North Syracuse, NY, USA).
 The reason that this correlation has not often been reportedcould be that in field-contaminated sediments, it is hidden bythe differences in aging and concentration among pollutants.For example, for a range of PCBs, a behavior similar to thatof PBDEs could be expected regarding the number of chlorineatoms. However, Moermond et al. [20] did not find a corre-lation between 6-h Tenax-extracted PCBs and their KOW. Also,when correlating data for PCBs reported by van Noort et al.[26] with their KOW [27], no correlation becomes apparent.
 On the other hand, the increase in the number of bromineatoms implies a correlative increase in the molecular weight(from 407 atomic mass units of triBDEs to 801 atomic massunits of octa-BDE). This fact could contribute to strengthenthe decrease of the extent of desorption reported previously,as larger molecules diffuse more slowly through organic matteror narrow micropores [24]. The molecular weight of DDXsranges from 318 to 354 atomic mass units, fitting into the lowpart of the range of PBDE molecular weights.
 It was not possible to measure the desorption of the de-cabrominated congener BDE-209 because it was not recoveredwith the microwave-assisted extraction method. However,from the tendency showed in Figure 1 of increasing seques-tration simultaneously to the number of bromine atoms (BDE-209 log KOW � 10 and molecular wt � 961 [28]; http://www.inchem.org/documents/ehc/ehc/ehc162.htm), an almostcomplete sequestration of this compound can be easily sup-posed. This would explain on its own and complementarily to
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 studies of uptake by organisms [29] that BDE-209 does notaccumulate in biota the same way as it does in sediment [30].
 Research has shown that desorption from field-contami-nated sediments is slow compared to freshly added chemicals[13,31]. The results obtained in the present study show howphysical availability of a released contaminant can be muchlower than its total concentration even after a relative shortcontact time or aging (12 d), as this was sufficient to originatesignificant slow and very slow desorbing fractions. This factwas reported also for PAHs by Gomez-Lahoz et al. [32] after7 d of aging. Here, even after 432 h of extraction, the desorbedfraction for the highly brominated PBDEs constituted a verysmall percentage of the compound added to the sediment atthe beginning of the experiment.
 CONCLUSIONS
 Tenax extraction can be used to measure the easily de-sorbing fraction of a pollutant in sediment, providing, at least,an improvement over the simple total extraction techniques.Here, the desorption curve of PBDEs and DDT and metabolitesfrom sediment during 432 h has been estimated, and the ratiosbetween the rapidly desorbing fraction and the fraction de-sorbed during a fixed time (6 or 24 h) were calculated. Ourresults confirm that those ratios are quite variable so that, whenpossible, a long time measure of desorption is recommended.Analyte desorption correlated inversely with their hydropho-bicity. This tendency suggests a very low bioavailability forhighly brominated PBDEs that must be taken into accountwhen assessing the risk that these pollutants imply in the en-vironment.
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 3.4. Discusión de resultados
 3.4.1. Desorción de PBDE, DDX y HBCD
 El trabajo experimental incluido en este capítulo de la memoria permitió abordar por primera vez la accesibilidad de los PBDE que se acumulan en sedimentos y también por primera vez la accesibilidad de los DDX de manera isómero-específica. Mediante la aplicación de la extracción parcial con Tenax se pudo diferenciar la fracción susceptible de pasar a la fase disuelta rápida-mente (fácilmente disponible para los organismos vivos) de la carga total de PBDE y DDX que es recuperada mediante las técnicas de extracción exhaustiva como la SPLE aplicada en el Capí-tulo 2 o la MAE, en este caso. La formación de una fracción residual de contaminante de desor-ción muy lenta tan solo en 12 días de equilibración en el sedimento --predominante en el caso de los PBDE más bromados-- confirma la rápida asociación irreversible de estos contaminantes con la fase particulada, con la consecuente pérdida de biodisponibilidad.
 El sedimento estudiado en el Artículo #5 procedía de un muestreo en el río Cinca, en el año 2006, realizado en los mismos puntos de muestreo que la campaña descrita en el Capítulo 2 de esta memoria. Con el fin de poder analizar el comportamiento de cada uno de estos compues-tos en igualdad de condiciones y visibilizar las diferencias según el grado de bromación y según el patrón de cada isómero se utilizó sedimento fortificado en el laboratorio con una mezcla de DDX y de tri- a decaBDE. El experimento descrito se llevó a cabo concretamente con el sedimento procedente del punto aguas arriba del foco de contaminación, donde los niveles de contaminación que se habían encontrado eran casi negligibles (ver Artículos #3 y #4). Además, paralelamente se realizó una extracción del sedimento en el foco de contaminación en Monzón, donde se habían encontrado los mayores niveles de contaminación por PBDE, DDX y HBCD en la campaña anterior. El análisis de los extractos del sedimento de Monzón con LC-MS, a diferencia de la GC utilizada en el Capítulo 2, permitió cuantificar los tres isómeros de HBCD por separado. La extracción exhaustiva mediante SPLE de este sedimento dio una concentración de 2400 ng/g dw (ver Figura 24) dominada por el γ-HBCD, que constituyó un 96%. La Figura 28 muestra la curva de desorción obtenida mediante la extracción con Tenax.
 En ambos experimentos se pudo observar la presencia de fracciones fuertemente resistentes a la desorción incluso después de 432 h de extracción --presumiblemente formadas por la difusión de los contaminantes hacia formas condensadas de materia orgánica--, aunque en proporciones notablemente diferentes. A pesar de ser menos hidrofóbico que los PBDE, entre un 40-55% del HBCD se mantuvo retenido por el sedimento al final del experimento, proporción similar a la de los hexaBDE en el sedimento fortificado. Además, si se compara la Figura 28 con las curvas de desorción obtenidas en el estudio descrito en el Artículo #5 para PBDE y DDX, se puede observar que la tasa inicial de desorción no fue tan pronunciada, probablemente por tratarse de sedimentos contaminados en el campo, con más tiempo de contacto que los 12 días de equili-bración del sedimento fortificado en el laboratorio.
 Las diferencias de comportamiento de desorción de PBDE y DDX y HBCD en el sedimento del río Cinca contribuyen a justificar la variación en el perfil de contaminantes entre sedimento y biota del Capítulo 2. La baja disponibilidad de los congéneres de PBDE más bromados (ver Figura 1 del artículo #5) puede justificar por qué estos son menos predominantes en peces que en sedimento. También son consistentes con estudios de biodisponibilidad realizados con biota.
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 Figura 30. Curva de desorción de los tres isómeros de HBCD en el sedimento del punto 3, aguas abajo de Monzón.
 Tanto Liang et al. (2010) como Zhang et al. (2013), p. ej., han podido comprobar que la bioacumulación por gusanos de los PBDE en suelos disminuye con el aumento del Kow, igual que lo hacen las concetraciones libremente disueltas.
 La mayor retención del DDT por parte del sedimento respecto a sus metabolitos, en conso-nancia con su hidrofobicidad, también justificaría los resultados obtenidos en el capítulo 1, don-de la proporción de p,p’-DDE fue mayor proporcionalmente en los peces que en los sedimentos. Esta diferencia en cuanto a la retención de los DDX también ha sido puesta de manifiesto por otros estudios (Menchai et al., 2008; Hale et al., 2009). Además, en el Artículo #6 se observó que las Frap de los isómeros p,p’- son ligeramente menores que las de los o,p’-DDX (Tabla 1 del artículo #6). Baczynski et al ,(2010), p. ej., observaron como la biodegradación anaeróbica en suelos era mayor para el o,p’-DDT que para el p,p’-DDT, que se relacionaban la diferencia de desorción de ambos isómeros. En cambio, en los sedimentos del canal Lauritzen (USA), Hale et al. (2009), que utilizaron muestreadores pasivos para estudiar las distribuciones de masa de los isómeros de DDX, vieron que los p,p’- presentaban una desorción mayor que los o,p’-DDX correspondientes.
 De la misma forma, la tendencia de los tres isómeros de HBCD con una desorción fue más rápida y más extensa para el isómero α y más baja para el isómero γ, es coherente con la tendencia de sus solubilidades en agua, que disminuyen en el orden α> β> γ (Hunziker et al., 2004) y la del logKow (5.07 < 5.12 < 5.47, respectivamente (Hayward et al., 2006). Junto con la bioisomerización (Law et al., 2006b) y la diferencias en el metabolismo de los tres isómeros (Zegers et al., 2005) que se han publicado para este compuesto, las diferencias en la capacidad de desorción que se derivan de la gráfica podrían explicar en parte (hasta un 15% en este caso) por qué la acumulación de α-HBCD en la biota es comúnmente favorecida respecto a su bajo
 alfa-HBCD
 beta-HBCD
 gamma-HBCD
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 contenido en la mezcla técnica. Los resultados que se obtuvieron en este trabajo fueron com-pletados posteriormente en el laboratorio con un estudio en el que se estudió la acumulación en peces cebra expuestos al efluente de una de las industrias causantes de la contaminación por HBCD en Monzón durante 12 días y su depuración al exponerlos a agua limpia durante 9 y 16 días (Guerra et al., 2009). Los resultados indicaron que la depuración del isómero γ (70% en 9 días) es mayor que la de α- y β-HBCD (46 y 27% en 9 días), lo que también concuerda con la predominancia de α-HBCD en biota.
 Recientemente, otros autores han realizado extracciones parciales de sedimentos fortificados con estos contaminantes también y han proporcionado valores de Frap. Liu et al, (2011a) estudió la desorción de tres sedimentos diferentes fortificados e incubados durante 7 y 14 días antes con 11 tetra- a decaBDE. En los sedimentos incubados 14 días encontraron fracciones residuales mayores que las nuestras, desde 0,76±0,08 para el BDE-47 hasta 0,89±0,04 para el BDE-183 (frente a 0,35 y 0,69, respectivamente, en nuestro caso). Inversamente, las fracciones de desor-ción rápida fueron hasta 4 veces menores en su experimento. Con solo 7 días de equilibración, en cambio, las fracciones residuales formadas fueron similares a las nuestras (0,31-0,77 para BDE-47 y BDE-183, respectivamente). Las Fvs estimadas por Sormunen et al. (2009a) en tres sedimentos de ríos europeos con TOC similar (~5–7% del peso seco) fortificados e incubados 6 semanas con BDE-99 pero distinto contenido en carbono negro, fueron también mayores que las nuestras (0,58-0,75). En cambio, estos mismos autores (Sormunen et al., 2009b), en sedimentos del lago Kuorinka con un TOC menor (0.39±0.04%) enriquecidos con BDE-47 e incubados durante meses observaron un comportamiento similar al nuestro para este compuesto (Frap = 0.435±0.112).
 Los estudios publicados que tratan de estimar la bioaccesibilidad del DDT y el DDE en sue-los y sedimentos han sido mucho más frecuentes. Además, mientras que los trabajos sobre PBDE se han llevado a cabo con sedimentos fortificados en el laboratorio --ya que las concentraciones a que estos contaminantes suelen encontrarse en el campo no son suficientes para poder detectar el compuesto extraído en cada una de las etapas del experimento--, en el caso de los DDX se ha podido evaluar la accesibilidad en sedimentos contaminados décadas atrás. Yang et al, (2010) estudiaron la accesibilidad de p,p’-DDT y p,p’-DDE derivados del uso de DDT y de dicofol en el cultivo de algodón durante décadas en suelos de China. En dichos experimentos, el com-portamiento inicial de estos dos contaminantes fue similar al nuestro, con Frap de 0,314±0,050 y 0,338±0,062 para p,p’-DDE y p,p’-DDT, respectivamente (en el Artículo #5 se obtuvieron unas Frap estimadas de 0,369 para el p,p’-DDE y de 0,339 para el p,p’-DDT). Sin embargo, las cantidades de contaminante residual de extracción muy lenta fueron casi dos veces mayores en estos suelos que en nuestro estudio (0.392±0.101 y 0.393±0.100 frente a 0,252 y 0,184). You et al. (2007), que aplicaron las mismas condiciones en dos sedimentos distintos fortificados e incubados a 4ºC durante 7 días con p,p’-DDE, encontraron una diferencia significativa entre ellos (Frap de 0.250±0.021 y de 0.538±0.082), relacionada presumiblemente con las característi-cas del sedimento. No hemos encontrado ningún estudio que haya analizado la desorción y haya proporcionado valores de Frap para el HBCD, que nos permita establecer comparaciones.
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 3.4.2. Estandarización de la extracción con Tenax
 En general, las diferencias entre los porcentajes extraídos de una misma sustancia en distintos se-dimentos reflejan la especificidad de la bioaccesibilidad de los contaminantes dependiendo de las características intrínsecas del sedimento, especialmente la cantidad (Borglin et al., 1996) y tipo de materia orgánica que lo forma (Kukkonen et al., 2003), así como del tiempo y las condiciones en que los contaminantes han estado en contacto con el sedimento (Pignatello & Xing, 1996). En el caso del trabajo de (Liu et al., 2011a) mencionado más arriba, p. ej., uno de los factores que pueden justificar la menos biodisponibilidad es que la incubación de su sedimento se realizó a temperatura ambiente, mientras que en el artículo #5 se llevó a cabo a 4ºC. Una temperatura mayor favorece el movimiento de los contaminantes en las partículas del sedimento (Sormunen et al., 2009a, b). En este sentido, es importante también normalizar o tener en cuenta la granu-lometría del sedimento. En nuestros trabajos, como en la mayor parte de los experimentos con Tenax, se partió de sedimento tamizado a 2 mm (Yang et al., 2010; Liu et al., 2011a), pero otros se han hecho con fracciones más finas (Sormunen et al., 2009a, b), que favorecen la acumula-ción de HOCs debido a su mayor contenido orgánico.
 Por otra parte, aunque en los últimos años, el número de artículos relacionados con la aplica-ción de Tenax para evaluar la bioaccesibilidad se ha incrementado, convirtiéndose en una técnica de referencia, existen algunas diferencias en el diseño experimental de los distintos trabajos que pueden ser responsables de parte de las variaciones entre las Frap publicadas. Una de ellas es la du-ración de los experimentos. Cuanto mayor es la duración del experimento y el número de etapas, más precisa es la estimación de las distintas fracciones. Liu et al. (2011a), p. ej., prolongaron el experimento hasta 45 días en lugar de 18 (nosotros), permitiendo cuantificar mejor la fracción muy lenta. Más importante aún es que la estimación de la fracción bioaccesible se ha hecho de distintas maneras, no siempre se ha realizado la curva de desorción completa, de operativa difícil en rutina, sino que se han hecho extracciones con Tenax en una sola etapa de extracción durante un tiempo determinado, mayoritariamente 6h como propuso (Cornelissen et al., 2001), 24 h como propuso (Shor et al., 2003) u otros tiempos (Morrison et al. (2000) había encontrado que todos los DDX se extraían en 18h). En el Artículo #5 se trató de validar alguna de estas propues-tas para nuestros compuestos. Sin embargo, se llegó a la conclusión de que la relación de Frap con cualquier fracción en un tiempo determinado era muy variable y se recomienda una extracción mínima de 24 h, ya que es un tiempo suficiente para extraer la Frap para casi todos los analitos en consideración.
 Para poder usar la fracción desorbida durante un tiempo estándar como representante de la fracción de desorción rápida, este sustituto tendría que tener una relación constante con la Frap, independientemente de las características del sedimento, la magnitud de la Frap y de las propieda-des del compuesto. En una publicación reciente, van Noort et al. (2014) discuten la idoneidad de la F6h y F24h como sustituto de la Frap a partir de los datos disponibles en la literatura científica. Basándose en la variación de las relaciones F6h/Frap y F24h/Frap con el Kow de los compuestos y con el tamaño de la Frap, recomiendan el uso de la F24h, en concordancia con la conclusión a que se llegó en este trabajo. En promedio de todos los compuestos y tipos de sedimentos, la Frap hace por un 70% de la F24h. Si se observa la Tabla 16, que muestra los valores recogidos de la biblio-grafía para esos parámetros, se puede extraer que la variabilidad asociada al cociente F24h/Frap es inferior al 30%, mientras que la asociadas al F6h/Frap alcanza el 50%.
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 3.4.3. Evolución de la técnica
 La variación en los cocientes F6/Frap que se desprende de la comparación entre los diferentes trabajos publicados (van Noort et al., 2014) puede ser asumible cuando se quiere determinar las fracciones correlaccionadas con la biodisponibilidad de contaminantes orgánicos, en un método operacional y semicuantitativo (Harmsen, 2007). Sin embargo, las evaluaciones de riesgo deben abarcar la variabilidad entre individuos y deben ser aplicables en una amplia gama de tipos de sedimento o suelo y circunstancias, adoptando una posición de precaución que se apoye en mé-todos científicos validados. Por ello, a pesar de que cada vez es más reconocido que los conceptos sobre la disponibilidad desempeñan un papel fundamental en la evaluación de riesgos, y de la evidencia de procesos de dispersión y degradación natural que conducen a una reducción de las concentraciones de contaminantes con el tiempo, son escasas las normas sobre la forma de tradu-cir esta información en la toma de decisiones y generalmente se adopta una posición conservado-ra donde dicha información es obviada. En el caso de los POP, que conllevan un riesgo incluso a niveles de exposición bajos y que comúnmente aparecen en mezclas, establecer métodos de referencia que permitan incluir estos conceptos y reducir el nivel de conservadurismo dentro de la normativa sin causar un riesgo potencial para la salud es aún más complicado.
 En cualquier caso, la inclusión de información sobre la biodisponibilidad o bioaccesibilidad aumentan el conjunto de herramientas disponibles en las evaluaciones de riesgo de lugares con-taminados, contribuyendo a una evaluación más realista que puede suponer un paso adelante en la disyuntiva coste-beneficio y facilitar la gestión eficaz de estos casos, especialmente cuando se evalúan estrategias de remediación. Puesto que la biodisponibilidad depende de variables tales como el contaminante, el organismo en cuestión, y las propiedades reales del medio, cualquier método utilizado para medirla no debe utilizar solo la palabra biodisponibilidad sino también referirse a estas variables. Un primer paso en el proceso de normalización fue la publicación en 2008 de la norma ISO 17402 (ISO, 2008) sobre calidad de suelos (y aplicable a sedimentos), que promueve la introducción del concepto de biodisponibilidad estableciendo los requisitos para la selección y aplicación de métodos para diferentes especies objetivo y en el contexto de las circunstancias específicas del lugar con respecto a varias clases de contaminantes. Aunque en las extracciones parciales la desorción del sedimento sea el factor limitante y, por tanto, indepen-diente del material (Tenax, ciclodextrinas, XAD, etc) siempre que la cantidad de absorbente sea suficiente (Brack et al., 2009), es importante establecer unas condiciones estandarizadas que evi-ten las variaciones derivadas del diseño experimental. Actualmente está en desarrollo una norma ISO para la “Determinación de la disponibilidad potencial usando un adsorbente fuerte o un agente complejante” (ISO/AWI 16751-1), que incluye Tenax y Ciclodextrinas.
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 4.1. Introducción
 La tendencia de los contaminantes hidrofóbicos a acumularse en las fases orgánicas resulta en una merma de las cantidades que se pueden encontrar disueltas en los sistemas acuáticos (ver1.2.1.1). Conseguir una determinación fiable de estas concentraciones disueltas conlleva una serie de dificultades analíticas importantes, tanto por los LOD que se necesita alcanzar como por la complejidad de diferenciar la parte verdaderamente disuelta y la que forma coloides o está unida a materia orgánica. Una medida puntual de la concentración en la fase acuosa es, además, poco representativa e incluso considerada de poca utilidad, por lo que con frecuencia es sustituida por el análisis de sedimento o biota, que representan una integración temporal de la contaminación. Sin embargo, aunque pequeña proporcionalmente, esta fracción es importante por su mayor disponibilidad para los seres vivos y porque contribuye significativamente a la descarga y la dis-persión de estos contaminantes en el medio ambiente.
 Los sistemas de muestreo pasivo, que, debido a su captación molecular, concentran sólo la fracción de los contaminantes verdaderamente disuelta, pretenden aportar una serie de ventajas frente a las técnicas que se aplican tradicionalmente para las determinaciones en el medio acuá-tico, no sólo en términos de la representatividad de la muestra respecto a la disponibilidad de los contaminantes para ser asimilados y acumulados por los seres vivos, sino también en cuanto a la simplificación de las etapas necesarias para su tratamiento en el laboratorio. En concreto, los muestreadores de modo cinético permiten integrar información temporal que de otra manera requeriría de una frecuencia de muestreo prohibitiva, y la concentración in situ en la fase recep-tora permite alcanzar LOD más bajos que con las usuales extracciones líquido-líquido o en fase sólida de las muestras de agua (ver 1.4.5.2). En definitiva, estos sistemas representan una alter-nativa tanto a la toma de muestras aisladas como al muestreo de biota. En este capítulo se aborda el trabajo realizado durante la tesis con el fin de poner a punto una metodología de muestreo pasivo con un dispositivo en fase experimental como era el Chemcatcher® para el seguimiento de la contaminación por PBDE y DDX en agua.
 Las ventajas que este tipo de metodología podían aportar para el análisis de compuestos hidrofóbicos son especialmente importantes en el caso de los PBDE. Como se comentó en el primer capítulo (1.3.3.3) la solubilidad de estos compuestos es muy baja (ug/L), pero las con-centraciones que se han encontrado son aun menores, del orden de los pg/L o incluso menores (Booij et al., 2002; Oros et al., 2005; Streets et al., 2006). Los pocos estudios que habían bus-cado estos compuestos en agua habían requerido la concentración de volúmenes muy grandes de muestra para conseguir su cuantificación. Sólo más recientemente se han descrito métodos para el análisis de PBDE en agua que han permitido rebajar esos límites, como la SPME (Polo et al., 2004), la SBSE (Llorca-Porcel et al., 2006) o la DLLME (microextracción líquido-líquido dispersiva) (Fontana et al., 2009). Aun así sigue siendo muy difícil llegar a los LOD requeridos por los EQS europeos para ellos, inferioresa a los ng/L (EU, 2008).
 En las dos últimas décadas han visto la luz toda una serie de diseños de dispositivos para el muestreo pasivo de distintos tipos de contaminantes en agua, con los que se trata de emular el éxito del muestreo pasivo de aire, que ya se viene aplicando desde 1970 para la medida de la calidad del aire en zonas industriales. De entre ellos, los Dispositivos de Membrana Semiper-meable (SPMD, de Semipermeable Membrane Devices) (Huckins et al., 1990) habían alcanzado
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 un cierto grado de consolidación para el muestreo de sustancias orgánicas apolares ya cuando se llevó a cabo el presente trabajo. Sin embargo, aunque los SPMD se habían utilizado con éxito para la evaluación de DDX y PBDE en agua (Petty, 1995; Booij et al., 2002; Rayne & Ikono-mou, 2002), el tratamiento que se requiere en el laboratorio para la extracción de los analitos acumulados en su fase aceptora lipídica es largo y laborioso (Petty et al., 2000). Además de poco manejables, estos PSD sólo son aplicables a compuestos hidrofóbicos, por lo que no pueden controlar de forma eficaz todas las sustancias prioritarias de preocupación en el ámbito de la política de aguas.
 El proyecto europeo STAMPS (Standardized Aquatic Monitoring of Priority Pollutants by Passive Sampling), en el que se enmarca el trabajo aquí presentado, pretendía poner a punto el diseño y la metodología de uso de un prototipo de muestreador manejable y de bajo coste que pudiese alojar diferentes combinaciones de materiales como fases aceptoras y membranas de di-fusión y, así, pudiese ser utilizado para una gama amplia de clases de contaminantes (Greenwood et al., 2007). Entre los distintos participantes del proyecto se trató de optimizar su configuración y uso para contaminantes orgánicos polares y apolares (triazinas, PAH, pesticidas organoclora-dos (OCP) (Kingston et al., 2000; Vrana et al., 2005b; Vrana et al., 2006a; Vrana et al., 2007), compuestos organoestánnicos (Aguilar-Martínez et al., 2008; Aguilar-Martínez et al., 2009) y metales pesados (Blom et al., 2002; Allan et al., 2007).
 El dispositivo, denominado Chemcatcher®, consiste en un cuerpo cilíndrico con una base plana que hace de soporte a un disco Empore de 47 mm de diámetro que hace de fase acepto-ra y está cubierta por la membrana de difusión previamente acondicionada (en caso de que se utilice membrana de difusión). Ambas láminas se mantienen sujetas por un anillo frontal que se une mediante rosca con el resto del cuerpo de PTFE y deja una superficie activa de 17.5 cm2 al descubierto. Para el transporte del Chemcatcher® montado, éste se rellena de agua y se colo-ca una tapa sobre el anillo frontal. El prototipo inicial, que fue el utilizado en este trabajo, fue construido en PTFE y era reutilizado tras un proceso de limpieza. Este diseño (desarrollado en el Proyecto MAPPS) constituyó la base para el diseño de un segundo prototipo de policarbonato (Proyecto STAMPS) formado por dos piezas y una tapa fácilmente ajustables (Lobpreis et al., 2008). En este prototipo se mejora la geometría del muestreador reduciendo la cavidad existente entre el medio acuático y la membrana de difusión (de 20 a 6 mm) con el fin de facilitar la trans-ferencia de masa, ya que se minimiza la capa de agua estacionaria en torno a dicha membrana. Otras ventajas adicionales son la reducción de costes de fabricación y la facilidad de manejo del muestreador. Al ser más barato que el de PTFE, este diseño podía considerarse de un solo uso, de manera que se evitan problemas de limpieza del cuerpo y por tanto de riesgos de contaminación cruzada. No obstante, posteriormente, se ha desarrollado una nueva variación del Chemcatcher de PTFE con una cavidad todavía menos profunda (2 mm), que es la que se comercializa actual-mente (Figura 31).
 Para los compuestos apolares se utilizó una barrera de difusión de LDPE, material de natu-raleza hidrofóbica que presenta unas cavidades con un tamaño de aproximadamente 1 nm. Estas características permiten una exclusión por tamaños ya que impide la acumulación de moléculas de gran tamaño así como de aquellas adsorbidas en coloides y ácidos húmicos. Tampoco son susceptibles de acumulación compuestos iónicos o metales, por lo que solo difundirá la fracción
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 disuelta de los contaminantes de naturaleza hidrofóbica. La primera versión llevaba como fase receptora un disco Empore de C18, y era capaz de muestrear contaminantes con logKow > 3 (Kingston et al., 2000). Una optimización posterior, saturando los poros del disco con octanol, permitió disminuir la resistencia interna del muestreador para la transferencia de contaminantes con logKow> 5 (Vrana et al., 2005b).
 Figura 31. Evolución del diseño del Chemcatcher.
 4.2. Trabajo experimental
 La investigación llevada a cabo con el prototipo de Chemcatcher® durante el periodo de tesis dio lugar a dos publicaciones científi cas, que recogen los resultados más signifi cativos de toda una serie de experimentos llevados a cabo con la fi nalidad de poner a punto las herramientas nece-sarias para la calibración de los muestreadores pasivos en nuestro laboratorio. Como parte de esta memoria se adjunta la publicación correspondiente a los PBDE y los DDX (Artículo #6). Debido a las cantidades de patrones comerciales necesarias para la calibración y su alto coste en el caso de los PBDE, para estos estudios se seleccionaron solamente dos congéneres (BDE-47 y el BDE-99), en lugar de las mezclas que se habían utilizado en el caso de los experimentos de los capítulos 2 y 3.
 El trabajo experimental incluyó el desarrollo de métodos tanto para la extracción de los com-puestos de interés en los discos EmporeTM utilizados como fase receptora como para su análisis en agua, con el fi n de poder comparar la masa acumulada durante la exposición de los muestrea-dores y la concentración en el agua circundante. La extracción de los analitos de los discos Em-poreTM fue llevada a cabo mediante US. Los analitos disueltos en agua fueron preconcentrados mediante SPE en cartuchos de C18. La determinación posterior de los analitos en los extractos se realizó siguiendo la misma metodología de los trabajos anteriores presentados en esta memoria: GC-NCI-MS para los PBDE y GC-EI-MS para los DDX, si bien para la separación cromatográ-fi ca de los dos PBDE estudiados se utilizó una columna de 15 m, como la utilizada en el análisis del BDE-209. Además, para el análisis de extractos en octanol (resultantes de la extracción de las fases receptoras impregnadas con este disolvente), se modifi caron las condiciones de inyección de manera que se adecuasen a la elevada viscosidad de este disolvente (9.0 frente a 0.5 mPa·s del isoctano (fi chas de seguridad de los productos Merck)).
 Por otra parte, se puso a punto en el laboratorio un sistema de fl ujo continuo, como se des-cribe en el artículo #6, que permitió llevar a cabo experimentos de exposición en condiciones controladas de concentración, temperatura y turbulencia (Figura 32). Con una entrada de agua
 (a) (b) (c)
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 destilada en el tanque a un flujo de 30 mL/min paralelamente a la entrada de una solución pa-trón de 30 ng/mL en metanol para cada compuesto nativo impulsada a 0,1 mL/min, se obtenía una concentración teórica de exposición de cada analito de 100 ng/L para cada compuesto en el tanque. Con ese sistema, se llevaron a cabo varios experimentos de exposición en el laboratorio, con el fin de evaluar la idoneidad de distintos materiales en la configuración del muestreador tanto para los PBDE y DDX como para otros analitos más polares (Kuster et al., 2010). Para los compuestos apolares se eligió la misma configuración que la utilizada por el grupo de la universidad de Portsmouth para los PAH (Vrana et al., 2006a), con discos de C18 impregnados en octanol como fase receptora y LDPE como membrana de difusión. Posteriormente,mediante periodos de exposición prolongados a 14 días, se trató de calibrar el dispositivo para el cálculo de la concentración promediada en el tiempo, así como establecer sus LOD.
 Además del trabajo en el laboratorio, se llevó a cabo una campaña de muestreo en el río Cinca en las zonas de muestreo de las campañas objeto de los capítulos 2 y 3, que no se trata en el artículo #6. La exposición de los muestreadores, ubicados en el interior de jaulas de acero inoxidable, se alargó durante 14 días, tras los cuales los muestreadores fueron trasladados al la-boratorio y analizados.
 Figura 32. Sistema de flujo continuo puesto en marcha en nuestro laboratorio para el estudio.
 reservorio de agua destilada (25 L)
 bombas peristálticas:
 entrada de agua (30 mL/min)
 analitos (0.3 mL/min)
 agitador mecánico (40-60 rpm)
 reservorio de solución patrón
 tanque de acero inoxidable (24 L)
 unidad refrigeradora
 termostato de inmersión
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 Evaluation of the aquatic passive sampler Chemcatcher for the monitoring of highly hydrophobic compounds in water
 A. de la Cal, M. Kuster, M. López de Alda, E. Eljarrat, D. Barceló Talanta (2008) 76(2): 327-332
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 Evaluation of the aquatic passive sampler Chemcatcher for themonitoring of highly hydrophobic compounds in water
 A. de la Cal, M. Kuster, M. Lopez de Alda, E. Eljarrat ∗, D. BarceloDepartment of Environmental Chemistry, IIQAB-CSIC, Jordi Girona 18-26, Barcelona 08034, Spain
 a r t i c l e i n f o
 Article history:Received 20 November 2007Received in revised form 27 February 2008Accepted 29 February 2008Available online 15 March 2008
 Keywords:Passive samplingWater monitoringPBDEDDTDDEDDD
 a b s t r a c t
 The Chemcatcher passive sampler was primarily developed for the detection and quantification of priorityorganic pollutants (e.g., polycyclic aromatic hydrocarbons) in water. In the present study, this prototypewas evaluated for highly hydrophobic compounds such as the tetrabrominated diphenyl ether BDE-47,the hexabrominated diphenyl ether BDE-153, and the historic pesticide DDT with its main metabolites(DDE and DDD). The sampling device consists basically of a receiving phase with high affinity for organicchemicals which is separated from the environment by a diffusion limiting membrane, both placed in arigid PTFE body. C18 Empore® disks were evaluated as receiving phase, obtaining a better accumulationwhen impregnated until saturation with n-octanol. As diffusion membrane, low density polyethylene waschosen over polyethersulphone. Once optimized its accumulation capacity for the target compounds, thelinear behaviour of this accumulation was investigated and shown to be satisfactory in a period of 15days. Preliminary uptake rates calculated from that accumulation anticipate the utility of this device forthe detection of DDXs and the PBDEs, as calculated limits of detection are lower than usually reportedenvironmental concentrations.
 © 2008 Elsevier B.V. All rights reserved.
 1. Introduction
 The most accepted procedure for identifying and quantifyingorganic pollutants in water is spot sampling followed by extractionand analysis in the laboratory. However, this procedure measuresan instantaneous concentration that might not be representativeof the average concentration in time. Besides, this type of anal-ysis quantify not only the truly dissolved phase of a chemical,but also that sorbed to particles and in colloidal phase, whosebioavailability, and hence environmental risk, is considered limited.Biomonitoring, directly measuring the accumulation of lipophilicpollutants within living organisms, offers a more time-integrativeassessment of contamination and, of course, it measures only thebioavailable fraction. But biomonitoring implies some technicaldisadvantages. First, a species cannot live anywhere but under somerestricted environmental conditions, so that the same species can-not be found or used everywhere. In fact, only a few living beingscan survive in highly polluted environments. Moreover, rates ofbioaccumulation are influenced by biological factors, and vary evenbetween individuals of the same species. As a result, it is difficultto obtain comparable results. Another inconvenience is that not allchemicals bioaccumulate, because some of them are metabolized
 ∗ Corresponding author. Tel.: +34 934006170; fax: +34 932045904.E-mail address: [email protected] (E. Eljarrat).
 by the living organism. On the other hand, the pool of fish or otherliving beings is not infinite, and, from an ethical point of view, killingliving beings is not desirable. In the last few years the EuropeanUnion (EU) has encouraged the so-called “intelligent testing strate-gies of chemicals”, that promotes the use of alternative devices toliving organisms for conducting experimental tests. Passive sam-pling provides a continuous measure of pollution and overcomes allthese difficulties associated to both spot sampling and biomonitor-ing. Moreover, it offers an important analytical advantage: samplepre-treatment and cleanup are simpler than those required for ani-mal tissues. This way, in the last two decades different types ofdevices have been shown as promising tools for measuring a widerange of pollutants in water.
 The Chemcatcher passive sampling device was developed byPortsmouth University in the frame of an EU project (Standard-ised Aquatic Monitoring of Priority Pollutants by Passive Sampling,STAMPS). It consists of the basic configuration of aquatic passivesamplers being formed by a receiving phase with high affinityfor organic chemicals which is separated from the environmentby a diffusion limiting membrane. In this case, both the receiv-ing phase and the diffusion membrane are 47 mm diameter disks,loaded on a rigid PTFE body (Fig. 1). It was designed in orderto enable its application to several classes of target analytes bysimply varying the receiving phase and the membrane in accor-dance with the compounds affinities. A complete description ofthe device can be looked up in Kingston et al. [1], Vrana et al. [2]
 0039-9140/$ – see front matter © 2008 Elsevier B.V. All rights reserved.doi:10.1016/j.talanta.2008.02.049
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 Fig. 1. Chemcatcher general configuration.
 or Greenwood et al. [3]. These authors developed the system andcalibrated its use for the detection of polycyclic aromatic hydro-carbons (PAHs), polychlorinated biphenyls (PCBs), organochlorinepesticides and triazines. Besides, it has been evaluated for metals[4] and organometals [3].
 The objective of the present study is to explore the possibili-ties of this system for the sampling and subsequent analysis of aselected group of halogenated endocrine disrupting organic con-taminants in water: the tetrabrominated diphenyl ether BDE-47and the hexabrominated diphenyl ether BDE-153, both used asflame retardants, and the historic pesticide DDT and its two mainmetabolites DDE and DDD (DDXs). Both classes of compoundsare subjected to regulation in water in the EU. Polybrominateddiphenyl ethers (PBDEs) are included in the list of 33 prioritysubstances in the field of water policy established in the Deci-sion No 2455/2001/EC that amends the Water Framework Directive2000/60/EC [5]. Besides, for both PBDEs (included in the pentabro-modiphenylether mixture) and DDT (DDT total and p,p�-DDT)annual average concentrations (in the range 0.0002–0.0005 and0.01–0.025 �g L−1, respectively) have been proposed for inland andother surface waters [6].
 For both groups of compounds, besides the common advantagesof passive sampling (e.g. time-integrated measurements), the goalof the use of this kind of methodology is to overcome the analyticaldifficulties, especially for PBDEs, that arise from their low solubil-ity in water. Although the levels of these compounds are extremelylow in water, this medium contributes significantly to the dischargeand spread of these pollutants in the environment. In situ con-centration onto the receiving phase allows lower quantificationlimits than usual liquid–liquid or solid phase extraction of watersamples. Although semipermeable membrane devices have beensuccessfully used for the assessment of DDXs and PBDEs in water[7,8], usually these devices require laborious and time-consumingseparation of lipid matrix components from target analytes usingsolvent dialysis and size exclusion chromatography [9].
 Once that the suitability of the system is verified, a large set oflaboratory experiments has to be performed in order to calibratethe device at different environmental conditions (e.g. temperatureand turbulence of water).
 2. Experimental
 2.1. Materials and chemicals
 Chemcatcher PTFE devices were supplied by Portsmouth Uni-versity. C18 Empore® disks were obtained from 3 M (St. Paul, MN,USA). Polyethersulphone (PES) membranes Pall Corporation (EastHills, NY, USA) and low density polyethylene (LDPE) membranes,40 �m thick, were a gift from Portsmouth University obtained fromFisher Scientific (Loughborough, UK). Sodium sulphate cartridgeswere purchased from Varian, Inc. (Palo Alto, USA). C18 Isolutecartridges were supplied by Biotage (Hengoed,UK) and Oasis HLBcartridges were supplied by Waters (Mildford, Massachusetts, USA).
 Fig. 2. Schematic drawing of the flow-through system used for laboratory exposureexperiments.
 All solvents were of gas chromatography quality and suppliedby Merck (Darmstadt, Germany) except for octanol which was pur-chased from Riedel de Haen (Seelze, Germany). HPLC grade waterwas from Merck (Dramstadt, Germany).
 Certified pure standards of the test compounds were used. SolidBDE-47 and BDE-153 congeners were purchased from CambridgeIsotope Laboratories (Andover, MA, USA). PCB-209 (10 ng �L−1),used as internal standard, and solid DDT isomers and metaboliteswere purchased from Dr. Ehrenstorfer GmbH (Augsburg, Germany).
 2.2. Exposure system
 For laboratory exposure experiments, a flow-through systemwhere water temperature and turbulence and the concentrationsof the studied analytes can be maintained constant was employed(Fig. 2). It consisted of a 25 L stainless steel tank with an overflowto waste. Distilled water and a solution of the target chemicalsin methanol (30 �g L−1) were continuously supplied to the tankby means of Marprene® tubes and two peristaltic pumps (Wat-son Marlow, Wilmington, MA, USA) working at velocities highenough to compensate for the losses due to accumulation in thedisks and maintain a constant concentration in it (33 mL min−1 and100 �L min−1, respectively). An overhead stirrer (Heidolph, Kel-heim, Germany) was used for mixing continuously the water in theexposure tank and controlling the turbulence to which samplerswere exposed. The water temperature was maintained constant byusing simultaneously a cooling unit (Afora, Barcelona, Spain) and aheating thermostat (SBS, Rubı, Spain) in the tank.
 2.3. Chemcatcher configuration optimization
 The suitability of different materials was evaluated by com-paring the accumulation of each compound onto differentconfigurations of the sampler during an experiment of 48 h at con-stant concentration, temperature and turbulence. C18 Empore®
 disks were tested as receiving phase, and PES or LDPE, microporousand non-porous membranes respectively, as diffusion membrane.Before loading the samplers, all disks were conditioned by soakingthem in methanol until they were translucent, and then pass-ing 10 mL of methanol followed by 20 mL of HPLC water throughthem. Disks were then treated in two different ways. Six diskswere directly (saturated with water) loaded on the sampler lyingon the PTFE disk. Other four disks were completely dried undervacuum during 30 min and then impregnated until saturation withn-octanol by adding 1 mL of a solution of octanol in acetone (45%,v/v) and allowing acetone to evaporate. Two of the six water-saturated disks were loaded in the sampler without membrane.Two octanol-saturated disks and two water-saturated disks werecovered with a polysulphone membrane and the remaining twodisks of each type were covered with a low density polyethylene
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 membrane (previously washed during 24 h with hexane and dried).In both cases the diffusion limiting membrane was loaded on topof the C18 disk carefully, preventing the formation of bubbles, andthey were fixed with the supporting disk of the sampler. After expo-sure, the samplers were disassembled, the diffusion membraneremoved, and the Empore® disks analyzed.
 2.4. Calibration experiment
 Accumulation of the target compounds in the disks was tested ata high and theoretically constant concentration of the compoundsin water of 100 ng L−1 each. The theoretical behaviour of this accu-mulation has been described as an exponential approach to thesteady state [10,11]. Nevertheless, during the initial stage of expo-sure, the uptake and accumulation kinetics of the analytes in thereceiving phase should be linear, according to the equation:
 m(t) = m(0) + CwRst (1)
 where m represents the mass of analyte in the receiving phase atexposure time t (day) or initial time (0), Cw is the concentration inwater during that period (ng L−1) and Rs is the sampling rate of thedevice, that is, the equivalent extracted water volume per unit oftime (L day−1).
 The main factors that influence the sampling rate are the sam-pler configuration, the molecular properties of the analyte and theenvironmental conditions. The sampling rate is, however, indepen-dent of the concentration of the analyte in the water [12]. By thisexperiment, with known concentration in water, the rate of sampleruptake of each analyte from the water could be calculated for thedifferent environmental conditions tested (temperature and tur-bulence) and it could be used then, in the field, for quantifying thetime-averaged concentration in water during the time that the sam-plers were immersed. For this purpose, 14 samplers were exposedin the flow-through system at 11 ◦C during 14 days. The stirrer wasused at 20 rpm to mix the fortified water without generate high tur-bulence. Two samplers were removed every two days for analysisof the accumulated chemicals. Duplicate water samples from theoutlet of the tank were taken daily to confirm the concentration towhich samplers were exposed.
 2.5. Extraction of analytes from disks
 Analysis of the accumulated compounds in the receiving phaseby ultrasonic solvent extraction consisted of two 5 min extractions,first with 10 mL of acetone and then with 10 mL of a mixture ace-tone:hexane (1:1, v/v). The extracts were combined, passed througha Na2SO4 cartridge and concentrated under N2 stream until only theoctanol remained in the vial. In the case of water-saturated disks theextracts were concentrated until incipient dryness and redissolvedwith 225 �L of isooctane. After adding the internal standards (25 �Lof a solution in octanol or isooctane of PCB-209 and 13C-p,p�-DDTat 0.4 ng �L−1) the extracts were analyzed by gas chromatographycoupled with mass spectrometry detection (GC/MS).
 2.6. Extraction of analytes from water
 For preventing adsorption of chemicals to the glass walls of thecontainer, the samples were mixed with 30% of methanol just aftersampling. Previous to the analyses, samples were filtered througha glass fiber filter (0.45 �m pore size). Afterwards, solid phaseextraction (SPE) of the samples was performed with an automatedsample processor Aspec XL (Gilson, Middleton, USA) using C18(500 mg, 3 mL) cartridges. Cartridges were conditioned by passinghexane, followed by dichloromethane, methanol and water HPLCthrough them (6 mL each, at 1 mL min−1). Once conditioned, 325 mL
 of sample (250 mL water +30% MeOH) was loaded onto the car-tridges at 5 mL min−1. Afterwards, the cartridges were washed with3 mL of HPLC water at 1 mL min−1 and dried under vacuum during30 min. The cartridges were kept at −20 ◦C until elution. For elution,methanol, dichloromethane and hexane (3 mL each, 1 mL min−1)were passed through the cartridges. Other solvents (acetonitrile,ethyl acetate) and cartridges (Oasis HLB, 200 mg, 6 mL) were tested,but the best recovery and/or variation was achieved with the abovedescribed procedure. The resulting extracts were concentrateddown to incipient dryness under nitrogen stream and redissolvedwith 225 �L of isooctane. 25 �L of a solution in isooctane of PCB-209and 13C-p,p�-DDT at 0.1 ng �L−1 were added as internal standardsprior to the analysis by GC/MS.
 2.7. Instrumental analysis
 Analysis of extracts was performed following previouslydescribed GC/MS methods [13,14]. PBDEs analyses were performedusing a gas chromatograph Agilent 6890 coupled to a mass spec-trometer Agilent 5973 Network (Agilent Technologies, Inc., SantaClara, USA). The separation of congeners was achieved using a DB-5 (15 m × 0.25 mm i.d., 0.25 �m) capillary column containing 5%phenyl methyl siloxane. The temperature program was from 140 ◦C(held during 2 min) to 325 ◦C (held during 10 min) at 10 ◦C min−1.Injection was carried out in the splitless mode during 1 min with aninjector temperature of 250 ◦C. Negative chemical ionization (NCI)was used as ionization mode with a source temperature of 250 ◦C,ionization energy 40 eV and ammonia as reagent gas at a systempressure of 1.9 × 10−4 Torr. Helium was used as the carrier gas at10 psi. Detection was carried out monitoring the two most abun-dant isotope peaks from the mass spectra, corresponding to the lossof the bromine ion: m/z = 79 and 81, and m/z 498 and 500 for theinternal standard PCB-209.
 DDXs analyses were performed with a gas chromatograph GC8000 series 8060 (Fisons Instruments, Spain) coupled with a massspectrometer with quadrupole detector MD 800 (Fisons Instru-ments, Spain). A DB-5 (30 m × 0.25 mm i.d., 0.25 �m) capillarycolumn with 5% phenyl methyl siloxane was used. The temper-ature program was from 120 ◦C (held during 1 min) to 200 ◦C at5 ◦C min−1, then from 200 to 220 ◦C at 1 ◦C min−1 and finally at8 ◦C min−1 from 220 to 300 ◦C (held during 5 min). Injection wascarried out in the splitless mode during 48 s with an injector tem-perature of 250 ◦C. Electronic impact (EI) was used as ionizationmode with ionization energy of 70 eV and source temperature of250 ◦C. Detection was performed monitoring the three most abun-dant isotope peaks from the mass spectra of each compound: m/z246, 248 and 176 for o,p�-DDE; 246, 248 and 318 for p,p�-DDE; 235,237 and 165 for o,p�-DDD, p,p�-DDD, o,p�-DDT and p,p�-DDT, and m/z247 and 249 for the internal standard 13C-4,4-DDT.
 For the analysis of the disks extracts a slightly modified method-ology had to be used due to the high viscosity of the extract solventoctanol. Modifications comprised the application of a pulse of pres-sure during injection (50 psi), application of a viscosity delay to thesyringe time of sampling and injection (7 s) and rising of the initialoven temperature to 120 ◦C.
 Quantification was carried out using PCB-209 and 13 C-4,4-DDTas internal standards for PBDEs and DDXs, respectively.
 3. Results and discussion
 3.1. Chemcatcher configuration
 The accumulation in disk (ng of compound per sampler) wastested with two different membranes and without membrane, and
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 Table 1Amount of pollutants accumulated in the disks (ng) under different configurations after being immersed during 48 h in the flow-through system (mean values from n = 2)
 Accumulated amount (ng)
 Without membrane Polyethylene octanol Membrane water Polyethersulfone octanol Membrane water
 BDE-47 30 20 1.85 1.01 0.04BDE-153 2.7 1.0 0.01 0.11 0.01o,p�-DDE 25 11 0.6 0.5 0.01p,p�-DDE 17 7 0.4 0.3 0.06o,p�-DDD 48 21 1,2 0.9 0.05p,p�-DDD + o,p�-DDT 54 26 1.1 1.0 0.05p,p�-DDT 56 29 2.5 2.7 0.09
 with and without octanol as interstitial solvent. Results obtainedare shown in Table 1. As expected, the maximum accumulationoccurred onto the disks without coating membrane (2.7–56 ng),whereas the use of a membrane lowered the accumulation 12–270(LDPE membrane) or 270–2500 (PES membrane) times. Neverthe-less, the use of the membrane is mandatory, in order to avoiddeterioration of the receiving phase in the aqueous environment,especially due to the biofouling. The diffusion through the testedmembranes, and thus accumulation in the disks, was clearly higher(up to 60 times for o,p�-DDE) when LDPE was used. Besides, accu-mulation was found to be up to 100 times higher (BDE-153) whenthe interstitial space between the receiving sorbent phase and thediffusion membrane is saturated with n-octanol. This solvent hasa high permeability for the target analytes, so that the internalresistance to mass transfer is decreased. Therefore, the chosen con-figuration was C18 Empore® disks and low density polyethylenemembrane with n-octanol as interstitial phase, which is the samethat the one used for PAHs and organochlorine compounds withKow greater than 3 by Vrana et al. [15].
 3.2. Disks and water analysis
 The optimized procedure for disks analysis yielded recoveries ofnearly 100% (89–100%) and maximum relative standard deviationsof 5% (1–5%) for all compounds (Table 2). Detection limits rangedfrom 7.4 to 126.6 pg per disk, where the lowest values were for BDEsand the highest for DDXs.
 In the extraction of water, however, no satisfactory recoveriescould be achieved for PBDEs. All tested solvents gave similar results,whereas some improvement could be achieved by employing C18instead of Oasis HLB cartridges. Nevertheless, under the best con-ditions the recoveries were still very low for both congeners (30%in average). Furthermore, variability, acceptable for BDE-153 (8%),was very high for BDE-47 (49%). For DDXs, recoveries were slightlybetter (49–55%) but variation was also very high (37–54%). Theselow recoveries and high variability could be attributed to the highlipophilicity of these chemicals and its consequent sorption to thewalls of the containers used. Moreover, we cannot assure eitherthat the concentration measured in the spot water samples doesnot include part of the chemicals in the colloidal phase or boundedto the dissolved organic mater.
 Table 2Quality control parameters of the analytical method developed for disks
 Recovery (%)(mean of n = 3)
 Relative standard deviation(%) (n = 3)
 Limit of detection(pg disk−1)
 BDE-47 98 4 7.4BDE-153 98 4 48.9o,p�-DDE 91 5 31.9p,p�-DDE 89 5 41.6o,p�-DDD 89 4 81.0p,p�-DDD 91 4 85.8o,p�-DDT 96 2 116.8p,p�-DDT 100 1 126.6
 3.3. Uptake rates
 Uptake curves (accumulated analyte against time of exposure)for the studied analytes are plotted in Fig. 3. As could be expected,they were found to be (roughly) linear, with coefficients rangingfrom 0.76 to 0.88 (slightly better for PBDEs than for DDXs). Prelim-inary rates of uptake (Rs) were estimated from the division of theslope of the curves by the concentration of each compound in water(see Eq. (1)).
 At this point, problems arose from the uncertainty associatedto the analysis of water. To the variability of the measured con-centration during the length of the experiment (17–36% for PBDEsand 15–22% for DDXs), it has to be added the uncertainty about therecovery of the method that was explained in the previous section.Moreover, measured concentrations (corrected by the recoveries)differed from the theoretical aimed 100 ng L−1: 22–89 ng L−1 forPBDEs and 133–288 ng L−1 for DDXs.
 Possible uptake rates were calculated from both (theoreticaland measured) values for each compound. The results of both cal-culations are shown in Table 3. Rs values ranged between 0.002and 0.013 L day−1 for DDXs and 0.055–0.32 L day−1 for PBDEs. Onlyfor BDE-153 the difference between the two values was important(0.251 L day−1 from the estimated value and 0.055 L day−1 from thetheoretical value).
 On the other hand, in the same way that it was done for otherpassive samplers [12,16], an empirical model was derived for thesame Chemcatcher configuration used by us (B. Vrana, School ofBiological Sciences, University of Portsmouth, Portsmouth, UnitedKingdom, personal communication). This model allows the calcu-lation of the sampling rate as a function of the hydrophobicity ofthe compound. In accordance with this model, this configuration ofthe Chemcatcher favours the uptake of compounds with moderatehydrophobicity (log Kow = 4.0–5.0) showing a higher declination forcompounds with high Kow than semipermeable membrane devices(SPMDs) [3]. Table 3 presents the result of the application of thismodel to the Kow of the analytes studied here. The lowest Kow foundin literature [17–19] were used for this calculation so that a max-imum limit for sampling rates could be estimated. High samplingrates combined with low instrument detection limits are essen-tial, especially for sampling of non-polar chemicals, due to their
 Table 3Uptake rates Rs (L day−1) estimated in this study and estimated with the model of[2]
 Experimental Estimatedfrom [2]Using measured
 water concentrationUsing theoreticalwater concentration
 BDE-47 0.317 0.282 0.013BDE-153 0.251 0.055 0.003o,p�-DDE 0.002 0.003 0.013p,p�-DDE 0.001 0.002 0.010o,p�-DDD 0.003 0.007 0.010p,p�-DDD + o,p�-DDT 0.005 0.013 0.003p,p�-DDT 0.001 0.004 0.003
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 Fig. 3. Uptake curves obtained for the studied chemicals.
 extremely low concentration in the water phase. In Table 4 theminimum concentration measurable in water after 15 days of expo-sure was calculated from the detection limit of the method and theuptake rates of Table 3.
 The uptake rates obtained experimentally for the DDXs are notsignificantly different from those predicted with the model of Vranaet al. [15] and their limits of detection (Table 4) are in the range of0.16–8.4 ng L−1. Those limits of detections are far below the con-centrations commonly detected for these compounds in freshwater(e.g. 92 ng L−1 [20], 59 ng L−1 [21], 29–270 ng L−1 [22]).
 For PBDEs, the experimental rates obtained are higher thanthose for DDXs. This added to the lower detection limits achievedfor these compounds as compared with DDXs with the analyticalmethod employed [13,14] yields lower detection limits for PBDEsthan for DDXs also when using the Chemcatcher. These uptakerates indicate that concentrations of 2 and 13–59 pg L−1 of BDE-47and BDE-153, respectively, could be detected in 15 days (Table 4).Data about concentrations of PBDEs in water are very scarce in lit-erature. In the San Francisco Estuary BDE-47 reached 180 pg L−1,near wastewater treatment plant effluents whereas BDE-153 was
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 Table 4Minimum concentration (pg L−1) measurable in water after 15 days of exposure calculated from the detection limit of the method and the uptake rates of Table 3
 From experimental Rs From Rs estimated from [2]
 Calculated using the measuredwater concentration
 Calculated using the theoreticalwater concentration
 BDE-47 1.5 1.7 37.9BDE-153 13.0 59.3 1087o,p�-DDE 1063 709 164p,p�-DDE 2773 1387 277o,p�-DDD 1800 771 540p,p�-DDD + o,p�-DDT 1333 513 2222p,p�-DDT 8440 2110 2813
 no higher than 10 pg L−1 [23]. 158 pg L−1 were reported in LakeMichigan for a sum of six PBDE congeners [24]. These concen-trations are clearly above the detection limits achieved with theChemcatcher, which confirms the suitability of the system for thedetection of PBDEs. On the other hand, concentration in the Dutchcoast calculated from SPMD data (0.1–1 pg L−1) [8] would not bedetected by the Chemcatcher according with these limits. It hasto be taken into account, besides, that the uptake rates predictedwith the model of Vrana et al. [15] suggest a much lower sensitiv-ity.
 On the other hand, Vrana et al. [2] found that uptake ratesincrease with increasing turbulence. As turbulence was not usedin this experiment, we can expect higher rates in systems likerivers. Moreover, the sensitivity of the second generation of Chem-catcher (here it was used the first one), has been proved to be higher[3].
 4. Conclusions
 A recently developed passive sampling device, the Chemcatcher,has been evaluated by the first time for the highly hydrophobicpollutants BDE-47, BDE-153, DDT and metabolites. Accumulationrates calculated here predict the viability of the evaluated configu-ration of the Chemcatcher for the monitoring of these compoundsin environmental water bodies. This possibility means an improve-ment over traditional water pollution assessment, both over wateranalysis and over biomonitoring — see Section 1.
 On the basis of these preliminary results, future experimentsinvolve the calibration of the system at different water tem-peratures and turbulences, necessary for the calculation of thetime-averaged concentration of the pollutants in water from theamount of accumulated compound in the sampler.
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 4.4. Discusión de resultados
 4.4.1. Aplicabilidad del Chemcatcher al muestreo de PBDE y DDX
 La participación en el proyecto STAMPS permitió tomar parte de manera activa en la optimiza-ción y validación del muestreador pasivo Chemcatcher®. Los PBDE y DDX, a los que se refiere el artículo #6, constituían el grupo de mayor hidrofobicidad de los contaminantes seleccionados para la validación del dispositivo dentro del proyecto. La evolución de la técnica desde la publi-cación del artículo permite valorar los resultados obtenidos entonces en cuanto a la aplicabilidad de este PSD para el monitoreo de PBDE y DDX en agua.
 Como se explica en el artículo, para estos compuestos, la capacidad de acumulación del muestreador fue optimizada gracias al uso de una membrana de difusión de LDPE y a la adición de octanol a una fase aceptora de C18, que también funcionó con éxito para otros compuestos apolares de logKow entre 4 y 6.2 (Vrana et al., 2005b). Sin embargo, la fuerte tendencia a unirse a la materia orgánica presente en el agua y a las superficies sólidas del sistema y la dificultad de de-terminar de manera precisa la fracción verdaderamente disuelta (especialmente en el caso de los PBDE), supuso un obstáculo a la hora de estimar los LOD del dispositivo y calibrar su capacidad de acumulación. Aun teniendo en cuenta la incertidumbre en la estimación de la concentración del agua y de la masa acumulada por los muestreadores para el cálculo de las Rs, la capacidad de acumulación calculada a partir de los experimentos de exposición, reflejada en LOD de entre 1.5 y 59 pg/L para los PBDE y de 0,5-8,4 ng/L para los DDX, resultó ser muy ajustada para cuantificar las bajas concentraciones en que se suelen encontrar estos compuestos en la fracción disuelta de los sistemas acuáticos, en el rango de los pg/L (Booij et al., 2002)o inferiores (Booij et al., 2002; Streets et al., 2006; Vonderheide, 2009; Vecchiato et al., 2015), y también para los EQS definidos por la EU en aguas superficiales (0,2-0,5 ng/L para PBDE y 25 ng/L para DDX) (EU, 2008). En relación con esto, aunque no se trata en el artículo, vale la pena mencionar que, una vez optimizados los métodos de acondicionamiento y tratamiento en el laboratorio y realiza-dos los primeros experimentos de exposición, se llevó a cabo una campaña de muestreo en el río Cinca (aguas arriba y aguas abajo del foco de contaminación en Monzón) con el fin de evaluar en campo la aplicabilidad del Chemcatcher para el muestreo de PBDE y DDX. A pesar de que estos contaminantes habían sido detectados en el sedimento y en la biota de esas localizaciones (ver Capítulo 2), y en concordancia con los resultados obtenidos en el laboratorio, ninguno de ellos pudo detectarse en los muestreadores después de periodos de exposición de dos semanas.
 Por otra parte, paralelamente a nuestros experimentos, el grupo de la Universidad de Ports-mouth participante en el proyecto pudo describir un modelo empírico que relaciona las Rs con la hidrofobicidad de los analitos a partir de las calibraciones del Chemcatcher para PAH (Vrana et al., 2007). La baja capacidad de acumulación por parte del Chemcatcher para PBDE y DDX es coherente con la tendencia definida por ese modelo, que predice Rs máximas para Kow en torno a 4,5 y menores conforme aumenta la hidrofobicidad (Figura 33).
 Muy recientemente, Petersen et al. (2015) han aportado nuevas Rs para el muestreo de PBDE y DDX con la misma versión del Chemcatcher que la nuestra. La Tabla 17 muestra la comparación de Rs para los analitos coincidentes. Esos autores midieron tasas de muestreo mu-cho mayores para los DDX, lo que atribuyen al hecho de que su experimento fue realizado en condiciones de turbulencia, mientras que en nuestro caso se mantuvo la agitación mínima para
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 asegurar la mezcla de la solución patrón. Para compuestos muy hidrofóbicos, la acumulación de contaminantes en el muestreador viene controlada por la capa limitante de agua que se forma adyacente a la membrana. Puesto que la tasa de muestreo de los muestreadores aumenta con el fl ujo y la turbulencia del agua, al tiempo que el grosor de dicha capa disminuye, es plausible pensar que las Rs sean mayores en la experiencia de Petersen et al. (2015). No obstante, a juzgar por la variación de las Rs con el fl ujo del agua encontrada por Vrana et al. (2006a) para la misma versión de Chemcatcher no parece sufi ciente como para justifi car una diferencia tan grande en las Rs de los DDX (Figura 33).
 Tabla 17. Comparación de las tasas de muestreo obtenidas con los dato de bibliografía experimentales y los predichos a partir del Kow de los analitos.
 Rs [L/d]
 Este trabajo Petersen et al. (2015) Estimadas a partir del modelo de Vrana et al, (2006a)
 Temperatura 11 °C 13 °C 11 °C
 Hidrodinámica sin turbulencia 0.1 m/s sin turbulencia
 Analito o,p’-DDE 0.002-0.003 0.81 ± 0.18 0.013
 p,p’-DDE 0.001-0.002 0.57 ± 0.15 0.010
 o,p’-DDD 0.003-0.007 0.65 ± 0.15 0.010
 PBDE 47 0.282-0.317 0.58 ± 0.15 0.013
 En nuestro estudio sorprende la diferencia entre las Rs de los DDX, acordes con las estimacio-nes a partir del modelo de Vrana et al. (2006a), y las obtenidas para los PBDE, mucho mayores y mayores de lo que cabría esperar por la hidrofobicidad de estos compuestos. Sin embargo, las Rs por Petersen et al. (2015) son mucho más altas, del orden de las nuestras para PBDE. Sin embar-go, más allá de las que se acaban de mencionar, no se han encontrado publicaciones que refi eran el uso del Chemcatcher para PBDE o DDT que permitan esclarecer estas discordancias (Tabla 18).
 Figura 33. Variación de la Rs para PAH del Chemcatcher apolar en función de (a) de la hidrodinámica del agua (en términos de velocidad de rotación de los muestreadores) en orden creciente de hidrofobicidad y (b) de la temperatura y el logKow (Reproducidas de Vrana et al.(2006a) con permiso de Elsevier)
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 No obstante, la imposibilidad del Chemcatcher para el muestreo de compuestos muy apo-lares ha sido puesta de manifiesto en otros estudios. Muestra de este comportamiento son, p. ej., los resultados de Allan et al. (2009), que evaluaron el rendimiento en campo de varios PSDs (incluyendo Chemcatcher no-polar, LDPE, MESCO, SR y SPMD) para el monitoreo de PAH, PCB, y pesticidas organoclorados. Tras exposiciones en campo simultáneas de 7-28 días en el río Mosa, estos autores pudieron comprobar que la mayoría de los compuestos con un log Kow mayor de 5.2 no pudieron ser detectados en el Chemcatcher® , ni tampoco en el MESCO, pero sí en los SPMD y las láminas de LDPE y de SR. Resultados similares se obtuvieron en un inter-laboratorio realizado el río Rhône (France) (Miège et al., 2012).
 Esta disminución en las Rs a partir de cierto valor de hidrofobicidad también se ha obser-vado en los experimentos de calibración de SPMD para compuestos con logKow > 6 (Meadows et al., 1998; Rantalainen et al., 2000; Luellen & Shea, 2002; Huckins et al., 2006; Vrana et al., 2007) y se ha atribuido a la dificultad creciente para las moléculas más grandes para difundir en el LDPE de la membrana, que actuaría como limitante de la velocidad. No obstante, la unión de los contaminantes más hidrofóbicos al DOC, que reduciría la fracción disponible para los muestreadores pero no para las extracciones con disolventes del agua, puede resultar en una subestimación de las Rs que explicaría la tendencia a la baja observada para estos compuestos (Hermans et al., 1992; Smedes, 1994). La Figura 34 muestra la representación gráfica de varios modelos empíricos o hipótesis para relacionar las Rs con la hidrofobicidad.
 Figura 34. Perfil relativo de variación de las Rs en función del logKow para la versión apolar del Chemcatcher, SPMD, SR y LDPE, de acuerdo a los modelos de Vrana et al. (2007), Huckins et al. (2006), Rusina et al. (2010) y Booij et al. (2003), respectivamente (tomada de Rusina (2009) con permiso de la autora).
 4.4.2. Valoración de la técnica
 Un aspecto no profundizado en el artículo es la evaluación de la técnica en cuanto a su practi-cidad. Una de las cuestiones que se valoran positivamente a la hora de implementar el uso de muestreadores pasivos como técnica de rutina en el laboratorio es la simplificación que general-mente supone en el tratamiento de muestra. En nuestro caso, p. e., se consigue una recuperación del 89-100 % de los analitos acumulados en el muestreador en 10 minutos de extracción con US. Sin embargo, la puesta a punto de una metodología de trabajo para su calibración y valida-ción, especialmente en lo tocante al diseño de un sistema que permita realizar experimentos de exposición en condiciones controladas como el sistema de flujo continuo construido para este
 LDPE
 2 log Kow
 log Rs
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 estudio (Figura 32), requiere un esfuerzo adicional no exento de dificultades técnicas que ha de valorarse (al menos en cuestión de tiempo) cuando se considera la adopción de esta tecnología en un laboratorio. En nuestra experiencia, la cuestión más problemática para el desarrollo de la ca-libración fue el mantenimiento de la entrada de analito en el tanque a concentración constante, debido a variaciones en el flujo de la solución patrón en metanol provocadas por la expansión o el estrangulamiento del tubo en la bomba peristáltica. También, el sistema utilizado para conser-var la temperatura del agua en el tanque de exposición, con termostato y unidad refrigeradora in-dependientes, fue causa de varias interrupciones de los experimentos debido a la congelación del agua entorno a la unidad refrigeradora. Con estos inconvenientes, pese a que con el método de extracción mediante US de los PBDE y DDX acumulados en los discos aceptores se obtuvo una buena repetitibilidad (1-5%), la variabilidad en la masa de analito acumulada entre duplicados de muestreadores expuestos llegó al 54 %. También como parte de esta valoración, un aspecto negativo que se ha de tener en cuenta es su limitación de uso en lugares con escasa altura de la columna de agua, con un hidrodinamismo excesivo o visibles al público. En nuestra experiencia, p. ej., estas limitaciones requirieron la modificación de los puntos concretos del muestreo respec-to a los analizados en las campañas de muestreo comentadas en los capítulos anteriores.
 4.4.3. Evolución de la técnica
 A pesar de todos estos inconvenientes, y dada la dificultad para analizar la fracción realmente disuelta de los contaminantes muy hidrofóbicos, el PSD testado puede considerarse una técnica semi-cuantitativa válida para el monitoreo de PBDE y DDX, al menos en aguas muy contami-nadas como efluentes de depuradoras. Para otro tipo de aguas, sin embargo, se ha de utilizar otro tipo de dispositivos, como los SPMD o ciertos muestreadores monofásicos, con los que se obtienen LOD menores.
 Los SPMD tienen un área superficial mucho mayor que el Chemcatcher (460 frente a 17 cm2), lo que hace que sus Rs sean mayores (entre los 4 y los 80 L/día para compuestos hidro-fóbicos (Huckins et al., 2006). Por este motivo, aunque las Rs también disminuyen con el Kow, estos dispositivos permiten el muestreo de contaminantes hasta un rango de Kow más altos y ser utilizados para tareas de vigilancia por comparación con EQS o el monitoreo de tendencias para analitos con logKow de hasta 7.5 (Allan et al., 2006a; Allan et al., 2006b). En cambio, el uso del Chemcatcher para estos contaminantes se vería limitado al monitoreo en lugares donde se espera que las concentraciones sean elevadas como, p. ej., efluentes de aguas residuales.
 En años posteriores a la finalización del proyecto STAMPS han continuado apareciendo publicaciones en que se ha utilizado el Chemcatcher, aunque pocas con la versión apolar (Tabla 18). Los SPMD siguen siendo el PSD más avanzado para el muestreo de contaminantes hidrofó-bos en agua y eso se refleja en el número de publicaciones con cada una de esos dispositivos. No obstante, como se comento en el capítulo 1, en la actualidad existe una tendencia encaminada a la sustitución de los SPMD y, en general, de los muestreadores bifásicos por el uso de sistemas monofásicos, tales como LDPE y silicona de diferentes dimensiones. Los muestreadores mo-nofásicos son de bajo coste y evitan largos procedimientos de limpieza (p. ej., extracción de ana-litos de la fase receptora de triolenina de elevado peso molecular), y pueden ser más fácilmente
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 preparados y dopados con PRCs por los investigadores y los usuarios finales. Además, al carecer de membrana de difusión limitante tienen menos tiempo de retardo y, por tanto, una capacidad de respuesta inmediata, lo que los hace mejores en integrar eventos de concentración variable.
 Finalmente, y en relación a la aceptación de la técnica, aunque los dispositivos de muestreo pasivo que se utilizan para medir las concentraciones de contaminantes no polares y, en particu-lar, los SPMD, son considerados como una tecnología madura, suficientemente robusta, hasta ahora, su uso por parte de agencias gubernamentales en los programas de vigilancia se ha limi-tado a estudios ocasionales asociados a proyectos (ITRC, 2006; Smedes et al., 2007) mientras que la mayoría de los usos han tenido lugar en el ámbito investigativo. Una de las cuestiones que ralentizan la adopción de la técnica del muestreo pasivo para la vigilancia de la contaminación en aguas de manera rutinaria es la falta de objetivos claros y de procedimientos o métodos estandari-zados con límites adecuados de detección, precisión y exactitud que estén disponibles fácilmente y que transmitan confianza (Allan et al., 2009). No obstante, en los últimos años se han hecho muchos esfuerzos por mejorar la técnica y demostrar que se trata de una técnica suficientemente robusta. Recientemente se han llevado a cabo varios estudios de campo interlaboratorios en Eu-ropa (el IPSIC 2010, el proyecto ECLIPSE (2009-2010), el organizado por AQUAREF en 2010 (Miège et al., 2012) o el organizado por NORMAN y el European DG Joint Research Centre en 2011). Un empuje sumamente importante ha venido de la publicación en 2011 de la norma ISO 5667-23:2011 (ISO, 2011), que fue desarrollada a partir de una especificación británica desarrollada en el marco del proyecto STAMPS en 2006 (BSI, 2006). En ella se especifican los procedimientos para la determinación en aguas de concentraciones disueltas ponderadas en el tiempo y concentraciones de equilibrio tanto de sustancias orgánicas como organometálicas e inorgánicas.
 Hasta la fecha, no tenemos conocimiento de ningún caso todavía donde ya hayan sido acep-tados los PSD para el control del cumplimiento dentro de un marco normativo, como lo son los dispositivos que se utilizan para medir la concentración de los contaminantes atmosféricos. Más aún, las EQS que se han definido en el marco la WFD europea para el monitoreo de la calidad del agua de los contaminantes orgánicos hidrofóbicos se basan en la concentración total del con-taminante en el agua, siguiendo un principio contrario a los muestreadores pasivos que miden la fracción verdaderamente disuelta (Allan et al., 2006a). No obstante, en la Directiva 2013/39/EU del Parlamento Europeo de 2013 que enmienda a las Directivas 2000/60/EC (WFD) y 2008/105/EC (Directiva sobre EQS) se hace una mención explícita a los PS: “Nuevos métodos de seguimiento, como el muestreo pasivo y otros instrumentos, resultan prometedores para su futura aplicación, por lo que conviene proseguir su desarrollo.”
 En general, y viendo que el número de usuarios finales es cada vez mayor, tanto para estudios en la columna de agua como en sedimento, parece esperable que en el futuro la vigilancia de la contaminación en aguas siga una evolución similar a la que del monitoreo del aire, en que los datos obtenidos de muestreadores pasivos son usados habitualmente para vigilar el cumplimien-to de las normativas (Mills et al., 2011). En todo caso, los datos de estos dispositivos pueden ser utilizados junto con los resultados obtenidos a partir de muestreo convencional para mejorar las evaluaciones de riesgo y para informar las decisiones sobre la realización de acciones correctivas potencialmente costosas.
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 Tabla 18. Configuraciones de Chemcatcher que se han utilizado para contaminantes orgánicos y tasas de muestreo recogidas de la literatura científica.
 Analito Fase aceptora (disco Empore)
 Membrana limitante
 Tasas de muestreo (L/d)
 Referencia
 PAH C18 + n-octanol LDPE 0,015-0,195 (Vrana et al., 2005c)
 C18 + n-octanol LDPE n.d.-1,379 (Vrana et al., 2006a)
 C18 + n-octanol LDPE 0.100-1,400 (Lobpreis et al., 2008)
 C18 + n-octanol LDPE 0.003-0,424 (Vrana et al., 2010)
 Clorobencenos C18 + n-octanol LDPE n.d.-0,849 (Vrana et al. 2006a)
 C18 + n-octanol LDPE 0.019-0,283 (Vrana et al., 2010)
 PBDE C18 + n-octanol LDPE 0.251-0,317 (0.055-0,282)
 Este trabajo
 C18 + n-octanol LDPE 0,150-0,580 (Petersen et al., 2015)
 PCB C18 + n-octanol LDPE 0.220-0,700 (Jacquet et al., 2014)
 C18 + n-octanol LDPE 0,190-0,890 (Petersen et al., 2015)
 OCP C18 + n-octanol LDPE n.d.-0,323 (Vrana et al., 2006a)
 C18 + n-octanol LDPE 0,001-0.003 (0.002-0,013)
 Este trabajo
 SDB-XC s/m 0,380-0,420 (Gunold et al., 2008)
 C18 + n-octanol LDPE 0.008-0,191 (Vrana et al., 2010)
 C18 + n-octanol LDPE 0,400-0,810 (Petersen et al., 2015)
 Pesticidas polaresy semipolares
 C18 s/m 0,740-1,400 (Stephens et al., 2005)
 SDB-RPS s/m 0,600-1,320
 SDB-RPS s/m (Stephens et al., 2009)
 SDB-XC s/m 0,120-0,380 (Gunold et al., 2008)
 SDB-XC s/m 0,019-0,071 (Schäfer et al., 2008)
 SDB-XC PES 0,002-0,035
 SDB-RPS s/m 0,460-0,750 (Shaw & Mueller, 2009)
 SDB-RPS PES 0,070-0,170
 SDB-RPS s/m n.d-0,670 (Shaw et al., 2009)
 SDB-RPS PES n.d-0,210
 SDB-RPS PES 0,009-0,136 (O’Brien et al., 2011)
 C18 PES 0,007-0,081 (Camilleri et al., 2012)
 SDB-XC s/m 0,090-1,120 (Vermeirssen et al., 2009)
 SDB-RPS s/m 0,090-1,010
 SDB-RPS PES 0,030-0,130
 SDB-RPS PES 0,021-0,098 (Vermeirssen et al., 2012)
 SDB-RPS s/m 0,070-0,800 (Vermeirssen et al., 2013)
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 Analito Fase aceptora (disco Empore)
 Membrana limitante
 Tasas de muestreo (L/d)
 Referencia
 Pesticidas polaresy semipolares
 SDB-RPS s/m 0,008-0,023 (Sánchez-Bayo et al., 2013) (Sánchez-Bayo & Hyne, 2014)
 SDB-RPS PES 0,051-0,234 (Kaserzon et al., 2014)
 SDB-XC PES 0,278-0,679
 SDB-RPS s/m 0,260-0,770 (Fernández et al., 2014)
 SDB-RPS PES 0,020-0,400 (Moschet et al., 2015)
 Alquilfenoles C18 PES 0,022 (Camilleri et al., 2012)
 C18 s/m 0,600-1,300 (Ahkola et al., 2014)
 SDB-RPS s/m 0,300-0,980
 SDB-XC s/m 0,600-1,280
 Farmacos, drogas y sus metabolitos
 SDB-RPS s/m 0,090-0,250 (Vermeirssen et al., 2008)
 SDB-XC s/m 0,080-0,220 (Vermeirssen et al., 2009)
 SDB-RPS s/m 0,140-0,180
 SDB-RPS PES 0,080-0,090
 C18 + n-octanol PES 0,120-0.310 (Kuster et al., 2010)
 SDB-RPS PES 0.020-0,098 (Vermeirssen et al., 2012)
 SDB-RPS s/m 0,110-0,770 (Vermeirssen et al., 2013)
 C18 PES 0,062-0,162 (Camilleri et al., 2012)
 SDB-RPS PES 0,067-0,194 (Kaserzon et al., 2014)
 SDB-XC PES 0,192-0,782
 SDB-RPS PES 0.003-0,100 (Moschet et al., 2015)
 Bisfenol A C18 PES 0,104 (Camilleri et al., 2012)
 3,4-Dicloroaniline C18 PES 0,005 (Camilleri et al., 2012)
 Filtros UV C18 PES 0,091 (Camilleri et al., 2012)
 Endulzantes artificiales
 SDB-RPS PES 0.0002-0,030 (Moschet et al., 2015)
 Anticorrosivos SDB-RPS s/m 0,050-0,290 (Vermeirssen et al., 2013)
 SDB-RPS PES 0.025-0.060 (Vermeirssen et al., 2012)
 SDB-RPS PES 0,040-0.050 (Moschet et al. 2015)
 Tabla 18. (Continuación)
 s/m: sin membrana; D: membrana de celulosa de diálisis; PS: Polisulfona; PE: polietileno
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 En base a los objetivos iniciales planteados y a partir de los resultados del trabajo experimental que se llevó a cabo durante la tesis, se pueden extraer las siguientes conclusiones:
 En lo que se refiere a los métodos de análisis convencional: - Se puso a punto un protocolo analítico de extracción y purificación simultánea mediante SPLE para la determinación de la concentración total de PBDE y DDX en sedimentos. El método desarrollado permitió obtener extractos limpios, listos para el análisis instrumental por GC-MS. Esto supuso una reducción considerable de tiempo de análisis, manipulación de la muestra, uso de disolventes y generación de residuos en comparación con los métodos clásicos. A diferencia de los DDX, analizados mediante EI-MS, para los PBDE el modo de ionización de NCI resultó ser el más adecuado a pesar de la menor selectividad, debido a la presencia en los extractos de compuestos clorados que interferían con algunos congéneres y a la alta sensibilidad obtenida. Para evitar la degradación del BDE-209, además, fue necesario utilizar un programa cromatográfico más corto.- Los métodos desarrollados permiten cuantificar un total de 40 congéneres de mono- a de-caBDE, así como los isómeros o,p’- y p,p’- del DDT y sus metabolitos, con recuperaciones de entre 53 y 102 %, una RSD máxima del 19% y LOD de 6-75 pg/g dw. La mayor varia-bilidad se obtuvo con el BDE-209, tanto en el análisis GC-MS como en la preparación de muestra, debido a su alta hidrofobicidad y su degradación a congéneres de menor grado de bromación. Además, las condiciones optimizadas demostraron ser eficientes en el análisis de peces, con recuperaciones y variabilidad similares a los sedimentos y LOD de 2 a 204 pg/g ww. Sin embargo, en estudios posteriores se vio que en algunos casos era necesaria una etapa de purificación adicional mediante digestión ácida del extracto. - La aplicación del método desarrollado demostró por primera vez la presencia ubicua de los PBDE en los sedimentos costeros peninsulares. Los niveles encontrados, dominados por el BDE-209, reflejaban el grado de industrialización de las áreas de estudio, con los valores mayores en la costa de Cataluña (3,2-73 ng/g dw). - Se llevó a cabo un estudio a lo largo del río Cinca que demostró la aportación que se da en la zona industrial de Monzón a la contaminación de la cuenca aguas abajo, tanto para los PBDE como para los DDX. Los resultados en peces, con concentraciones similares en alburnos y barbos, mostraban un incremento de las concentraciones con la edad que indicaba la exis-tencia de bioacumulación. Sin embargo, mientras que los sedimentos mostraron un patrón de PBDE dominado por el BDE-209 (al igual que ocurría en las muestras costeras), en los peces este congénere no pudo ser detectado. Por el contrario, los BDE-47, BDE-153, BDE-154 y BDE-183, con BSAF de 12-201 g OC / g lw, fueron mucho mayores relativamente en los peces. El p,p’-DDE, mayoritario en sedimentos, es mucho mayor proporcionalmente en los peces, aunque el grado de bioacumulación es mucho menor que los PBDE encontrados. - La aplicación de la metodología desarrollada mediante la SPLE y la monitorización del ión bromuro por GC-NCI-MS permitió la detección de HBCD en las muestras del río Cinca. El método resultó ser válido para el análisis del HBCD tanto en sedimentos como en peces,con recuperaciones de 83 y 88 %, RSD de 21-23% y LOD de 465 pg/g dw y 570 pg/g ww. No obstante, en el cromatograma de GC-MS, el HBCD aparece como un pico poco resuelto,
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 mientras que la utilización de LC-MS en estudios posteriores permitió la separación de los isómeros α-, β- y β-HBCD. - En el estudio de 2004-2005 con LC-MS, se pudo observar que el γ-HBCD dominaba los perfiles isoméricos tanto en sedimento como en peces. El hecho de no encontrar una predominancia del α-HBCD en biota, como sería de esperar, es probablemente debido a una entrada importante de manera continuada, que diluiría el efecto de los mecanismos que favorecen la acumulación de α en biota. - El hallazgo de HBCD en las muestras del Cinca, por segunda vez en seres vivos, aunque con un BSAF inferior al de PBDE y DDX (0.55 g OC / g lw), evidenció la necesidad de profundizar en el estudio de la distribución, el destino y los efectos de este compuesto y de cuestionar su posible uso como sustituto de los PBDE. - La variación entre los perfiles de contaminantes en sedimento y biota pone de manifiesto las limitaciones del análisis de matrices abióticas para extrapolar las concentraciones signifi-cativas para los organismos vivos.
 En lo que se refiere a las técnicas biomiméticas: - La aplicación de la técnica de extracción acuosa con Tenax a muestras de sedimento permi-tió abordar por primera vez la accesibilidad de PBDE, DDX y HBCD en este compartimen-to ambiental, diferenciando la fracción susceptible de pasar a la fase disuelta rápidamente (Frap) (fácilmente disponible para los organismos vivos) de la carga total de PBDE y DDX que se recupera mediante las técnicas de extracción exhaustiva como la SPLE.- La presencia de una fracción residual de contaminante incluso después de 18 días de ex-tracción acuosa demostró la rapidez con que una parte de la carga de estos contaminantes se asocia de manera casi irreversible con la fase particulada, con la consecuente pérdida de biodisponibilidad.- Las curvas de desorción del sedimento obtenidas muestran que las diferencias en la fuerza de la unión a la fase particulada del sedimento es una de las causas que contribuyen al patrón usual en biota, ya que los congéneres o los isómeros menos extractables son también aque-llos que presentan una relación menor entre las concentraciones en biota y sedimento. Esta secuestración por parte del sedimento es mayor para los PBDE más bromados que para los menos sustituidos, el DDT frente al DDE, los isómeros p,p’- frente a los o,p’-DDX y para el isómero γ-HBCD frente al α-HBCD. La tendencia que muestran estos experimentos sugiere que los PBDE muy bromados tienen una biodisponibilidad muy baja, lo que debe ser tenido en cuenta cuando se evalúa el riesgo que esos contaminantes suponen en el ambiente.- Las relaciones entre las cantidades extraídas a tiempos de 6 y 24 h y la Frap obtenida a partir de la curva completa de desorción son muy variables en función del analito y del sedimen-to. Por ello, no es posible obtener una estimación de la Frap a partir de una sola extracción durante un tiempo fijo con una buena precisión. No obstante, una extracción de 24 h es un tiempo suficiente para extraer la Frap para casi todos los analitos en consideración. La revisión bibliográfica de los datos existentes para estos y otros analitos corrobora esta conclusión.- El estudio que se llevó a cabo para evaluar la aplicabilidad del Chemcacher® para el mues-treo de PBDE y DDX en agua demostró una capacidad de acumulación para estos compues-
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 tos sensiblemente mayor cuando se usa un disco de C18 saturado con octanol como fase aceptora y LDPE como membrana limitante de difusión.- Los LOD calculados a partir de los experimentos de exposición en condiciones controla-das de laboratorio fueron de entre 1.5 y 59 pg/L para los PBDE y de 0,5-8,4 ng/L para los DDX. En el río Cinca, donde el dispositivo fue expuesto durante dos semanas, no se pudo cuantificar ninguno de estos contaminantes, aun cuando sí estaban presentes en sedimentos y biota. Estos resultados son coherentes con el modelo empírico entre Rs e hidrofobicidad de los analitos para este dispositivo, que predice una menor sensibilidad para analitos tan hidrofóbicos (Vrana et al., 2007) y con estudios que han mostrado la incapacidad del Che-mcatcher para el muestreo de compuestos muy apolares en campo, pero no con un estudio más reciente (Petersen et al., 2015). Esta falta de concordancia y la probada variabilidad de las tasas de muestreo en función de las condiciones ambientales harían necesarios experi-mentos de calibración a diferentes temperaturas y turbulencia del agua, con el fin de extraer conclusiones más definitivas.- Los resultados obtenidos indican que, pese a que este sistema no puede competir en térmi-nos de exactitud y reproducibilidad con el análisis de muestras puntuales en el laboratorio, presenta una serie de ventajas que lo convierten en una técnica semicuantitativa válida para el monitoreo de contaminantes en cuerpos de agua muy contaminados (p. ej., efluentes de depuradoras). Esta posibilidad supone una mejora sobre la evaluación de la contaminación en agua tradicional, tanto sobre el análisis de muestras de agua como sobre biomonitoreo. Para aguas superficiales, sin embargo, se requiere el uso de otro tipo de dispositivos, como SPMD o muestreadores de LPDE, con los que se conseguen LOD menores.- A pesar de que el uso de muestreadores pasivos supone una simplificación del tratamiento de muestra, la puesta a punto de una metodología de trabajo para su calibración y valida-ción requiere un esfuerzo adicional no exento de dificultades técnicas que ha de valorarse (al menos en cuestión de tiempo) cuando se considera la adopción de esta tecnología en un laboratorio.
 Por último, y de manera general, se puede decir que la utilización en el transcurso del trabajo ex-perimental de técnicas enfocadas a la medición de las fracciones de PBDE, DDX y HBCD pre-sentes en los distintos compartimentos del medio acuático (biota, fracción asociada al sedimento y fracción disuelta) permitió ampliar la información disponible sobre el impacto ambiental de estas sustancias. El conocimiento de la distribución en el medioambiente de los contaminantes organohalogenados ha evolucionado mucho desde que se comenzó este trabajo, especialmente en el caso de los PBDE, que en ese momento eran contaminantes emergentes. A día de hoy exis-te un importante volumen de información sobre concentraciones en distintos compartimentos ambientales y algunas de las sospechas que entonces comenzaban a captar la atención científica hoy son ya evidencias. Sin embargo, sigue existiendo una brecha entre este conocimiento y las medidas utilizadas para la vigilancia ambiental de estos compuestos a nivel administrativo, de-bido a la dificultad para definir medidas concretas y robustas que aseguren el cumplimiento del principio de precaución.
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 Los métodos propuestos en la presente tesis constituyen herramientas analíticas que facilitan la incorporación del concepto de biodisponibilidad al control de la calidad de los sistemas acuáti-cos. La primera metodología desarrollada para el análisis de estos compuestos en sedimentos y biota (capítulo 2) cumple con los criterios legislativos requeridos en cuanto a precisión y exac-titud. Las técnicas aplicadas en los capítulos 3 y 4, que se basan en la utilización de materiales capaces de retener los compuestos hidrófobos como sustitutos de la fase lipídica de la biota (más adecuadas para predecir la biodisponibilidad y la exposición real de la biota a los contaminantes) siguen sin ser aceptadas todavía a nivel legislativo para el control de la contaminación ambiental. No obstante, su incorporación parece cada día más cercana conforme se realizan avances que me-joran su robustez y son utilizadas con éxito en estudios de investigación. En cualquier caso, los datos proporcionados por estas técnicas contribuyen a una evaluación más realista de los riesgos, que puede suponer un paso adelante en la disyuntiva coste-beneficio y facilitar la gestión eficaz de los recursos disponibles.
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 Además de los artículos científicos que sirven de eje de la memoria, el trabajo realizado dentro del período de realización de la tesis dio lugar a otras publicaciones que no han sido incluidas y algunos de cuyos resultados son mencionados en las discusiones de los capítulos 2, 3 y 4:
 - Potential chlorinated and brominated interferences on the polybrominated diphenyl ether determinations by gas chromatography-mass spectrometryE. Eljarrat, A. de la Cal, D. Barceló J. Chromatogr. A (2003) 1008(2):181-192
 - Occurrence of polybrominated diphenylethers, polychlorinated dibenzo-p-dioxins, dibenzofurans and biphenyls in coastal sediments from SpainE. Eljarrat, A. de la Cal, D. Larrazábal, B. Fabrellas, A.R. Fernández-Alba, F. Borrull, R.M. Marcé, D. Barceló Environ. Pollut. (2005) 136(3):493-501
 - Brominated flame retardants in Alburnus alburnus from Cinca River Basin (Spain)E. Eljarrat, A. de la Cal, D. Raldúa, C. Durán, D. BarcelóEnviron. Pollut. (2005) 133(3):501-508
 - Transfer of hexabromocyclododecane from industrial effluents to sediments and biota: Case study in Cinca river (Spain) P. Guerra, A. de la Cal, G. Marsh, D. Raldúa, C. Barata, E. Eljarrat, D. Barceló J. Hydrol. (2009) 369: 360-367
 - Bioavailability and biodegradation of nonylphenol in sediment determined with chemical and bioanalysisJ. de Weert J, A. de la Cal, H. van den Berg, A. Murk, A. Langenhoff, H. Rijnaarts, T. GrotenhuisEnviron. Toxicol. Chem. (2008) 27(4):778-785
 - Evaluation of two aquatic passive sampling configurations for their suitability in the analysis of estrogens in waterM. Kuster, A. de la Cal, E. Eljarrat, M.J. López de Alda, D. BarcelóTalanta (2010) 83(2):493-499
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