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Resumen ejecutivo  

1. Las parafinas cloradas de cadena corta (PCCC) y los productos que las contienen pueden 

liberarse durante su producción, almacenamiento, transporte, uso y eliminación. Los fluidos 

procedentes de la limpieza de las instalaciones y de la metalurgia y corte de metales son, entre otros, 

fuentes de contaminación de los ecosistemas acuáticos. Se han notificado altas emisiones de desechos 

electrónicos al medio ambiente en zonas industrializadas y en zonas densamente pobladas. Aunque los 

datos con los que se cuenta son limitados, las fuentes más importantes de liberación de PCCC 

probablemente sean la formulación y fabricación de productos que contienen PCCC, como los 

plásticos de cloruro de polivinilo (PVC) y el uso en fluidos empleados en la metalurgia. Pese a que 

históricamente las PCCC se han utilizado mucho en varios países, en los últimos años se han 

observado reducciones en algunos países, mientras que en otros han aumentado los volúmenes de 

producción de mezclas de parafinas cloradas, entre otras las PCCC. 

2. No parece que las PCCC se degraden de manera significativa por hidrólisis en el agua y los 

estudios de degradación y los núcleos de sedimento fechados indican que persisten en el sedimento por 

más de un año. La vida media atmosférica de las PCCC va de los 0,81 a los 10,5 días, lo que indica 

que son relativamente persistentes en el aire. Se han detectado PCCC en diversas muestras obtenidas 

del medio ambiente (aire, sedimento, agua, aguas residuales, peces, aves y mamíferos terrestres y 

marinos) y en regiones remotas, como el Ártico y la Antártida, lo que prueba su transporte a 

gran distancia. 

3. Todos los datos disponibles, tanto los empíricos (de laboratorio y de campo) como los 

obtenidos con modelos, indican que las PCCC pueden acumularse en la biota. En el laboratorio se 

obtuvieron factores de bioconcentración (FBC) de entre 1.900 y 138.000, según las especies y los 

congéneres evaluados. Los factores de bioacumulación (FBA) provenientes de estudios de campo 

realizados sobre la trucha lacustre variaban entre 16.440 y 26.650 l/kg de peso húmedo y en el caso de 

los peces marinos se determinó un FBA medio de 125.892 l/kg de peso húmedo. En el caso de los 

artrópodos marinos se midió un FBA de hasta 63.096 l/kg de peso húmedo. Los factores de 

bioacumulación obtenidos a partir de modelos fueron >5.000 para todas las PCCC. En algunas redes 

alimentarias, incluso en el Ártico, se han observado factores de biomagnificación (FBM) y factores de 

magnificación trófica (FMT) de >1, lo que es indicio de biomagnificación y potencial de transferencia 

trófica. Las altas concentraciones de PCCC en organismos de niveles superiores de la cadena trófica, 

particularmente en mamíferos marinos y biota acuática de agua dulce (por ej.: ballenas blancas, focas 

anilladas y diversos peces), son una prueba más de bioacumulación.  

4. Los invertebrados marinos y de agua dulce parecen ser especialmente sensibles a las PCCC; se 

ha comunicado una concentración crónica sin efecto observado de 5 µg/l para la Daphnia magna y 

de 7,3 µg/l para el camarón mísido. En la trucha se observó una histopatología hepática grave en el 

caso de concentraciones más bajas con efectos observables (LOEC) de 0,79 a 5,5 µg/g en todo el 

tejido del pez.  

5. La Agencia Internacional para la Investigación sobre el Cáncer considera que algunas PCCC 

(promedio C12, cloración media del 60%) son posibles carcinógenos (grupo 2B), aunque en los 

estudios de donde se extrajo esta clasificación se plantearon dudas acerca de los mecanismos de 

inducción de tumores y si podían afectar o no a la salud humana. En 1998, el Comité científico sobre 

toxicidad, ecotoxicidad y medio ambiente de la Unión Europea sugirió que el hallazgo de tumores de 

pulmón en ratones macho puede ser importante para los seres humanos, pero en su caracterización del 

riesgo llegó a la conclusión de que el uso de PCCC no constituía un riesgo de importancia para los 

consumidores o para los seres humanos expuestos a ellas por vía ambiental (CSTEE, 1998). En el 

Informe de evaluación de riesgos de la UE (CE, 2000) figura un resumen de los efectos de las PCCC 

en algunas especies de mamíferos. Estudios realizados con roedores mostraron un aumento de los 

adenomas y carcinomas de hígado, tiroides y riñón relacionados con la dosis. En las conclusiones se 

planteó que no había pruebas suficientes para afirmar que las observaciones de carcinogénesis en 

hígado y tiroides en los ratones y los tumores benignos de riñón en las ratas macho fueran una 

particularidad de esa especie y, por consiguiente, no se podía descartar que afectaran a los seres 

humanos. Según investigaciones recientes el mecanismo para el desarrollo de tumores de riñón no 

sigue el patrón clásico de nefropatía específica de las ratas macho. De todos modos, el estudio no pudo 

llegar a una conclusión con respecto a si el mecanismo era o no específico de las ratas. En la 

Evaluación de riesgos de la UE (CE, 2000) se señaló también que, pese a haberse observado un 

aumento en los carcinomas bronquioalveolares en ratones, los resultados se encontraban dentro de los 

márgenes históricos de control y que en los controles se había registrado una mayor incidencia de 

adenomas de pulmón que en los animales tratados. La evaluación más reciente realizada por la UE en 

el marco del proceso REACH para la identificación de sustancias que suscitan gran preocupación 

concluye que se han observado efectos en el hígado, la tiroides y los riñones de especies de mamíferos 
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expuestas a las PCCC. Esos efectos se manifiestan en un aumento del peso del órgano y cambios 

histológicos tras semanas o meses de exposición, pero pueden convertirse en carcinomas y adenomas 

tras una exposición crónica (EC, 2000; ECHA, 2008; Serrone ,1987).  

6. En pocas palabras, la creciente reglamentación de las PCCC ha redundado en una disminución 

de su uso actual en algunos países. Sin embargo, todo parece indicar que aún se utilizan y liberan 

cantidades importantes de este producto químico en varios países. Los datos disponibles, tanto 

empíricos como extraídos de modelos, indican que las PCCC son persistentes, bioacumulativas y 

tóxicas, especialmente para los organismos acuáticos, y son transportadas a larga distancia en el 

medio ambiente. Las PCCC se consideran COP de conformidad con las decisiones adoptadas en 

virtud del Protocolo de Aarhus (sobre los COP) de la Convención sobre la contaminación atmosférica 

transfronteriza a larga distancia de la CEPE (Comisión Económica para Europa de las 

Naciones Unidas). 

7. Las PCCC son persistentes en los sedimentos y también se han medido en sedimentos de lagos 

del Ártico y son especialmente tóxicas para los invertebrados acuáticos. Dado el papel clave que 

desempeñan los invertebrados en los ecosistemas acuáticos, existe preocupación acerca de las 

concentraciones medidas de PCCC y sus efectos potencialmente tóxicos en los organismos que habitan 

en los sedimentos y otros invertebrados. Su bioacumulación en los peces marinos y de agua dulce es 

también causa de gran preocupación, dados los efectos que se han detectado en los peces en bajas 

concentraciones. A escala regional los niveles medidos en el agua exceden los umbrales de toxicidad 

para los peces. 

8. Aunque las concentraciones en el agua en regiones remotas son bajas, se han medido PCCC 

en la biota ártica, a niveles comparables con COP conocidos, lo que indica la propagación de la 

contaminación, presumiblemente a causa de su alto potencial de bioacumulación. En particular, se han 

encontrado PCCC en mamíferos terrestres y marinos del Ártico que, a su vez, constituyen el alimento 

de los pueblos indígenas del norte. Se han medido PCCC en la leche materna humana tanto en 

poblaciones de regiones templadas como del Ártico. Además, la exposición simultánea a las PCCC y 

a otras parafinas cloradas con modos de acción similares y a los COP podría aumentar los riesgos 

debido a las interacciones tóxicas. 

9. Las pruebas de que se dispone permiten llegar a la conclusión de que probablemente 

las PCCC, como resultado de su transporte a larga distancia en el medio ambiente, produzcan 

importantes efectos adversos para la salud humana y el medio ambiente, por lo que se justifica la 

adopción de medidas a nivel mundial. 

1. Introducción 

10. El 26 de julio de 2006, la Comunidad Europea y sus Estados miembros que son Partes en el 

Convenio de Estocolmo propusieron la inclusión de las parafinas cloradas de cadena corta (PCCC) 

en los anexos A, B o C del Convenio (UNEP/POPS/POPRC.2/INF/6, resumido en 

UNEP/POPS/POPRC.2/14).  

1.1 Identidad química de la sustancia propuesta 

11. El perfil de riesgos se refiere concretamente a parafinas cloradas de cadena corta (alcanos, 

C10-13, cloro) con un grado de cloración de más del 48%. En la propuesta se identifica a esta sustancia 

con el núm. de CAS 85535-84-8 y el núm. EINECS 287-476-5 (alcanos, C10-13, cloro). Este núm. de 

CAS representa al producto comercial PCCC que se produce mediante la cloración de una sola 

fracción de hidrocarbonos consistente en n-alcanos cuyas cadenas carbonadas tienen una longitud 

de 10, 11, 12 y 13 átomos de carbono. Sin embargo, este núm.de CAS no especifica el grado de 

cloración de las PCCC. Se ruega recordar que existen otros números de CAS que contienen PCCC, 

por ejemplo el núm. de CAS 63449-39-8
1
. La propuesta de inclusión en el Convenio de Estocolmo se 

refiere a productos de las PCCC que tengan un grado de cloración de más de 48% por peso. En la 

figura 1-1 se presentan ejemplos de dos moléculas que se pueden hallar en un producto de PCCC.  

                                                           
1
 List of Toxic Chemicals within the Polychlorinated Alkanes Category and Guidance for Reporting, Sección 3, 

página 9, http://www2.epa.gov/sites/production/files/documents/1999polychloroalkanes.pdf 
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Figura 1-1. Estructura de dos compuestos de PCCC (C10H17Cl5 y C13H22Cl6).  

1.2 Conclusión del Comité de Examen en relación con la información del anexo D 

12. En su segunda reunión (Ginebra, 6 a 10 de noviembre de 2006), del Comité de Examen de los 

Contaminantes Orgánicos Persistentes hizo una evaluación de la propuesta sobre las PCCC teniendo 

en cuenta los criterios que se enumeran en el anexo D del Convenio de Estocolmo. El Comité decidió 

que las PCCC reúnen los criterios de selección enumerados en el anexo D del Convenio 

(UNEP/POPS/POPRC.2/17 – Anexo 1 de la decisión POPRC-2/8). En la octava reunión del Comité de 

Examen de los Contaminantes Orgánicos Persistentes este acordó revisar el proyecto de perfil de 

riesgos en su 11ª reunión (UNEP/POPS/POPRC.8/16/anexo IV). 

1.3 Fuentes de datos 

13. El perfil de riesgos de las PCCC se fundamenta en la información reunida por la UE en su 

propuesta sobre ese producto químico al Comité de Examen de los Contaminantes Orgánicos 

Persistentes (UNEP/POPS/POPRC.2/INF/6). El perfil de riesgos incorpora también información 

extraída de documentos de evaluación de los riesgos preparados por el Canadá (Ministerio de Medio 

Ambiente del Canadá) y el Reino Unido (Ministerio de Agricultura del Reino Unido). Se examinaron 

también comunicaciones presentadas con arreglo al anexo E (2007, 2010 y 2015) por diversas Partes y 

observadores en el Comité de Examen de los Contaminantes Orgánicos Persistentes, y toda la 

información suplementaria se incorporó como correspondía. También se ha incorporado información 

presentada por las Partes y observadores en las reuniones tercera y quinta del Comité de Examen de 

los Contaminantes Orgánicos Persistentes. El UNEP/POPS/POPRC.5/INF/18 es un documento 

detallado, aunque no actualizado, que sirvió de base para el perfil de riesgos y contiene además una 

lista completa de referencias para este documento. 

1.4 Situación del producto químico en relación con los convenios internacionales 

14. En agosto de 2005, la Comunidad Europea propuso que las PCCC se incluyeran en el 

Protocolo de Aarhus sobre Contaminantes Orgánicos Persistente de la Convención sobre la 

Contaminación Atmosférica Transfronteriza a Larga Distancia (LRTAP) de la Comisión Económica 

para Europa (CEPE). Las PCCC reunían los criterios de la decisión 1998/2 del Órgano Ejecutivo 

relativos a la persistencia, la posibilidad de causar efectos adversos, la bioacumulación y el posible 

transporte a larga distancia. Así pues, las PCCC se añadieron a los anexos I y II del Protocolo de 

Aarhus de 1998 en diciembre de 2009 en el 27° período de sesiones del Órgano Ejecutivo. El anexo II 

limita el uso de las PCCC a los pirorretardantes en caucho empleados en cintas transportadoras en la 

industria minera y en juntas de diques y estipula que en cuanto se disponga de alternativas adecuadas 

se deberán adoptar medidas para eliminar esos usos.  

15. En 1995, la Comisión OSPAR (Oslo/París) para la protección del medio marino del 

Atlántico nordeste adoptó una decisión sobre las PCCC (decisión 95/1). La decisión 95/1 de la 

Comisión OSPAR y las medidas adoptadas posteriormente por la UE regulan los principales usos de 

las PCCC y sus fuentes. En 2006, la OSPAR preparó una evaluación general de la aplicación de la 

decisión 95/1 sobre las PCCC adoptada por la Comisión para la protección del medio marino del 

Atlántico nordeste (Comisión de París) (OSPAR, 2006). La evaluación se basó en los informes 

nacionales sobre la aplicación, recibidos de nueve de las 15 Partes Contratantes, a las que se había 

pedido que presentaran, en el ciclo de reuniones 2005-2006, informes sobre las medidas adoptadas a 

nivel nacional. Todas las Partes Contratantes que presentaron informes habían adoptado medidas para 

aplicar la decisión 95/1 antes mencionada. Algunas Partes Contratantes informaron de que habían 

prohibido totalmente todos o determinados usos de las PCCC e impuesto reducciones a otros usos. En 

general, las medidas adoptadas por las Partes Contratantes abarcaban los usos incluidos en la Directiva 

Europea 2002/45/EC. 
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16. Al igual que la OSPAR, la Comisión de Protección del Medio Marino del Báltico (HELCOM) 

ha incluido las PCCC en su lista de sustancias peligrosas. El 15 de noviembre de 2007 la HELCOM 

incluyó las PCCC en el Plan de Acción del Mar Báltico de la HELCOM. Las Partes contratantes en 

la HELCOM han convenido en que, a partir de 2008, se comprometerán a restringir severamente el 

uso de varias sustancias peligrosas, incluidas las PCCC, en toda el área de captación del Mar Báltico 

de los Estados Contratantes. Las sustancias peligrosas son las que se consideran bioacumulativas y 

tóxicas o muy persistentes y muy bioacumulativas (Anexo E, 2010, presentación de Lituania). 

2. Información resumida de interés para el perfil de riesgo 

2.1 Propiedades físico-químicas 

17. Se dispone de información acerca de las propiedades físicas y químicas de diversos congéneres 

y mezclas de PCCC (Renberg y otros, 1980; Madeley y otros, 1983a; BUA, 1992; Sijm y Sinnige, 

1995; Drouillard y otros, 1998a; Drouillard y otros, 1998b; Fisk y otros, 1998a). Las presiones de 

vapor estimadas y medidas fluctúan entre 0,028 y 2,8 x 10
-7

 Pa (Drouillard y otros, 1998a; 

BUA, 1992). La presión de vapor de PCCC con 50% de cloro por peso es 0,021 Pa a 40ºC. 

(Ref: SRAR-199-ECJRC). Los principales componentes de los productos a base de las PCCC con 50% 

a 60% de cloro tienen previsiblemente presiones de vapor del líquido subenfriado de entre 1,4 x 10
-5

 

y 0,066 Pa a 25ºC (Tomy y otros, 1998a). Las constantes de la ley de Henry eran de entre 0,7 y 18 Pa 

x m
3
/mol (Drouillard y otros, 1998a), lo que denota que las PCCC pueden removilizarse del agua al 

aire como resultado de la partición ambiental. Las solubilidades de determinados alcanos clorados C10-

12 medidas en el agua eran de 400 a 960 µg/l (Drouillard y otros 1998b), mientras que las solubilidades 

estimadas de mezclas de alcanos clorados C10 y C13 eran de 6,4 a 2370 µg/l (BUA 1992). La 

solubilidad en agua de las PCCC con un contenido de cloro del 59% a 20ºC varía de 150 a 470 µg/l. 

(Ref: SRAR-199-ECJRC). Hilger y otros (2011) observaron una influencia lineal en el valor del log 

KOW ante un contenido dado de cloro en la longitud de la cadena, mientras que se observe un efecto 

polinominal en función del grado de cloración de una cadena alcalina. El patrón de sustitución del 

cloro influyó considerablemente en el valor del log KOW. Gawor y Wania (2013) calcularon los 

coeficientes de partición para todos los componentes de las PCCC sobre la base de dos modelos de la 

relación cuantitativa estructura propiedad (QSPR) y de datos experimentales y mostraron gráficamente 

el comportamiento de la partición como una función del log KOA y el log KAW. En el caso de las PCCC 

(contenido de cloro entre el 30% y el 70%) los valores de log KAW estuvieron entre -6,05 (mín.) y 1,07 

(máx) y para el log KOA entre 4,07 (mín.) y 12,55 (máx). 

18. Dada la reconocida complejidad de las mezclas resulta difícil realizar un análisis químico de 

las PCCC. Ante la falta de caracterizaciones más complejas de las mezclas y de normas individuales 

adecuadas, la cuantificación se basa por lo general en un producto químico, lo que resulta en mayores 

incertidumbres en los casos en que no hay coincidencia entre las composiciones de la muestra y la 

norma que se aplica. (Bayen y otros, 2006; Reth y otros, 2006 citados en Vorkamp y Riget, 2014). 

Asimismo, Sverko y otros (2012) señalaron que se precisaba un esfuerzo concertado a nivel 

internacional para normalizar los métodos de análisis de las PCCC. La técnica más avanzada en la 

detección de las PC es el método de cromatografía en fase gaseosa bidimensional con detección por 

captura de electrones. Con este método es posible identificar de manera cualitativa grupos de isómeros 

de PC según la longitud de la cadena carbonada y el contenido de cloro. En la actualidad el método de 

detección y cuantificación más comúnmente empleado en la literatura científica es la cromatografía 

en fase gaseosa seguida de la espectrometría de masas con captura de iones de electrones negativos 

(GC-ECNI-MS) de alta o baja resolución (Observación presentada por la WCC el 27 de febrero 

de 2015 sobre el perfil de riesgos de las PCCC, Comité de Examen de los Contaminantes 

Orgánicos Persistentes). 

2.2 Fuentes 

2.2.1 Producción 

19. En la actualidad, en, Rusia, la India, China, el Japón y el Brasil se producen parafinas cloradas 

(de cadenas de diversa longitud). China es actualmente el mayor productor de parafinas cloradas, con 

una producción estimada anual en aumento, de 600 kt (kilotoneladas métricas) en 2007 (Fiedler, 2010) 

a 1.000 kt/año en 2009 (Chen y otros, 2011). No obstante, según la información presentada por este 

país con arreglo al anexo E (2014), no existen datos específicos de la producción de PCCC dado que la 

producción guarda relación con diversos productos de parafinas cloradas que no establecen una 

distinción entre las PCCC y otras parafinas cloradas. Las PC más abundantes son: CP-42, CP-52 y CP-

70 (otras son: CP-13, CP-30, CP-40, CP-45, CP55 y CP-60). Se cuenta con información muy limitadas 

sobre la producción de PCCC en algunos países. 
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20. Según las estimaciones de la producción europea para el año 2010 realizadas por Euro Chlor, 

se produjeron 45 kt de todos los alcanos clorados (van Wijk, 2012 en la presentación con arreglo al 

anexo E 2014, Países Bajos) y en 2012 se puso fin a la producción de esas sustancias (Observaciones 

presentadas por la WCC el 27 de febrero de 2015 sobre el perfil de riesgos de las PCCC, Comité de 

Examen de los Contaminantes Orgánicos Persistentes).  

21. Sverko y otros (2012) calcularon la producción total de PCCC en los Estados Unidos y Europa 

entre 7,5 y 11,3 kt por año. La información presentada por los Estados Unidos. Con arreglo al anexo E 

(2014) indicaba volúmenes de producción de 45 kt en 2007 para las PCCC y las PCCM. 

La Chlorinated Paraffins Industry Association (CPIA) presentó información con arreglo al anexo E 

(2010) sobre la producción anual de PCCC en América del Norte desde 2000 hasta 2009. La 

información compilada incluye parafinas cloradas de otras longitudes. La producción fue de 

aproximadamente 3,7 kt en 2000, llegó a unas 4 kt en 2001 y fue disminuyendo en forma constante a 

unas 800 toneladas en 2009. Los Estados Unidos utilizan distintos números de CAS para identificar 

las PCCC. Además, los Estados Unidos compilan información que incluye otras parafinas cloradas de 

cadenas de diversa longitud. Resulta importante señalar que desde 2012 los Estados Unidos han 

eliminado la producción y el uso de las PCCC en el país. La información presentada por el Brasil con 

arreglo al anexo E (2007) indica que en el país se producen 0,15 kt de PCCC al año. 

22. Actualmente la República de Mauricio (observaciones presentadas el 7 de abril de 2008 sobre 

el perfil de riesgos de las PCCC – Comité de Examen de los Contaminantes Orgánicos Persistentes), 

Australia, Malí, Ecuador, Bulgaria, Costa Rica, Ecuador, Lituania, Sri Lanka, Canadá, Serbia y la 

República Dominicana (anexo E 2010 e informaciones presentadas en 2014) no produce PCCC. 

Mónaco tampoco produce ni utiliza PCCC (información presentada con arreglo al anexo E 2010). 

23. Según datos comunicados por Australia, entre marzo de 1998 y marzo de 2000, este país 

importó aproximadamente 360 toneladas de PCCC. Sin embargo, una empresa había suspendido la 

importación de las PCCC en 2002 (NICNAS 2004). En el Canadá, el uso total anual de parafinas 

cloradas registrado fue de unas 3.000 toneladas en 2000 y 2001 (Environment Canada 2003a). 

En 2002, la República de Corea importó aproximadamente 156 toneladas de PCCC (Núm de 

CAS 85535-84-8) (Observaciones presentadas el 7 de abril, perfil de riesgos de las PCCC, Comité 

de Examen de los Contaminantes Orgánicos Persistentes, 2008). En 2005 y 2006, Croacia importó 

entre 2,3 y 2,7 y 1,2 a 1,5toneladas, respectivamente, de PCCC como componente (13±1%) 

pirorretardante (presentación de 2010 con arreglo al anexo E). La Argentina importó 40,02 toneladas 

de PCCC en 2008 en un solo lugar y 53,688 toneladas en 2009 (cifra total en dos lugares) 

(presentación hecha en 2010 con arreglo al anexo E). La República Dominicana importó 11.880 

toneladas en 2013 (información presentada con arreglo al anexo E 2014). 

24. El Ecuador notificó cantidades de parafinas cloradas importadas (sin especificar las longitudes 

de las cadenas (presentación hecha en 2010 de conformidad con el anexo E). Entre 1990 y 2010 se 

importaron 8 kt de parafinas cloradas, de las cuales 4,5 kt se importaron en el período 2005-2010. 

México también notificó importaciones de parafinas cloradas (sin especificar la longitud de las 

cadenas) (presentación hecha en 2010 con arreglo al anexo E) por un total de 18 kt entre 2002 y 2010. 

2.2.2 Usos y liberaciones 

25. En el Canadá y en la UE los principales usos y liberaciones históricos de PCCC se dieron en 

aplicaciones metalúrgicas. (Environment Canada, 2003ª; Euro Chlor, 1995; OSPAR, 2001). Stiehl y 

otros (2008) anticiparon que el uso de las PCCC como agente ignífugo podría aumentar tras la entrada 

en vigor de la prohibición de las mezclas comerciales de pentaBDE. En la UE se utilizaron 9,4 

toneladas/año con fines metalúrgicos en 1994. Petersen (2012) informó de que en el período 

entre 1978 y 1988 las cantidades producidas fueron de aproximadamente 14 kt/año. Otros usos se dan 

en pinturas, adhesivos y selladores, líquidos de engrase del cuero, plásticos y caucho, sustancias 

ignífugas, materiales textiles y polímeros. Las cantidades de PCCC usadas en la UE se redujeron 

de 13 kt a 4 kt/año para todos los usos en 1994 y 1998, respectivamente. Desde 2002, en la UE, el uso 

de PCCC con fines metalúrgicos y de engrase de cuero ha estado sometido a restricciones, de 

conformidad con la Directiva 2002/45/EC de la UE (las PCCC en concentraciones superiores al 1% 

con fines metalúrgicos y de engrase de cuero estaban prohibidas). Tomando como base los datos de 

consumo den 2004, las liberaciones totales calculadas de PCCC en la UE25 son de 4,7 a 9,5, 7,4 

a 19,6, 0,6 a 1,8, y 8,7 a 13,9 toneladas/año para el agua de superficie, el agua de desecho, el aire y el 

suelo industrial/urbano, respectivamente (presentación hecha por Alemania en 2010 con arreglo al 

anexo E, citando el establecimiento de prioridades de la Agencia Europea de Sustancias y Preparados 

Químicos y la información de antecedentes del anexo XIV para los alcanos, C10-23, cloro). Un estimado 

del consumo realizado más recientemente por Zarogiannis y Nwaogu (2010) como parte de la 

información presentada por los Países Bajos con arreglo al anexo E (2014) calculó que el año 2009 en 
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la UE se habían consumido 530 toneladas de PCCC. Las PCCC están restringidas en la UE en virtud 

del Reglamento (UE) núm. 519/2012 de la Comisión sobre COP, el cual prohíbe todos sus usos con 

excepción del uso en cintas transportadoras en la minería y selladores de represas (se ha propuesto 

que en el futuro la prohibición sea total). No existen indicios de fuentes naturales significativas de PC 

(U.K. Environment Agency, 2003a).  

26. Noruega prohibió las PCCC en 2002 por lo que cabría esperar que las emisiones de PCCC en 

ese país fuesen bajas. No obstante, es posible que se liberen cantidades limitadas de PCCC al medio 

ambiente derivadas de viejos productos y materiales que todavía se utilizan y de artículos importados. 

Según estimaciones realizadas, en Noruega las liberaciones se redujeron en un 73% en el período 

transcurrido entre 1995 y 2010, de alrededor de 1 tonelada en 1995 a 0,3 toneladas en 2010 

(Organismo de Medio Ambiente de Noruega, 2014a). A pesar de lo estricto de las regulaciones, se 

siguen detectando PCCC en muestras ambientales y de la biota en Noruega, por ejemplo en 

muestras de aire y de la biota tomadas en Svalbard (por ejemplo, Organismo de Medio Ambiente 

de Noruega 2014 a, b, c, 2013). 

27. El uso más extendido de las PCCC en los Estados Unidos era como componente de lubricantes 

y refrigerantes en operaciones de cortado y conformado de metales. Su segundo uso más común era 

plastificante secundario y agente ignífugo en plásticos, especialmente PVC (US EPA, 2009). Los 

Estados Unidos han eliminado el uso de las PCCC. En el Japón, las industrias metalúrgicas eliminaron 

de manera voluntaria las PCCC en 2007 (Harada y otros, 2011). 

28. En 1994, se utilizaron en Suiza 70 toneladas de PCCC y se estima que los usos se han reducido 

en un 80% (información presentada en 2007 con arreglo al anexo E). El uso más extendido de 

las PCCC en Suiza se daba en los selladores de juntas. Las PCCC se han utilizado como sustitutas 

de PCB en juntas (a saber, empalmes, en edificios) y esto puede constituir una fuente de la sustancia 

cuando se renuevan los edificios. En Polonia, las PCCC se utilizan como pirorretardante en cintas 

transportadoras de caucho (presentación hecha en 2010 con arreglo al anexo E). Polonia produjo 

el 16,4% (aproximadamente 39 toneladas) de las 237,880 toneladas de cintas transportadoras vendidas 

en la Unión Europea en 2007 y utilizó 23,062 toneladas de cintas transportadoras. En Rumania se 

utilizaban aproximadamente 23.700 kilogramos de PCCC como agente plastificante (presentación 

hecha en 2010 con arreglo al anexo E). El Brasil indica que en el país se usan 300 toneladas/año como 

agente ignífugo en caucho, alfombras y accesorios de automóviles (presentación hecha en 2007 con 

arreglo al anexo E). El uso de las PCCC en Australia en la industria metalúrgica disminuyó un 80% 

entre 1998/2000 y 2002 a aproximadamente 25 toneladas/año de PCCC (NICNAS, 2004). En 2006, en 

la República de Corea, las PCCC se utilizaban principalmente en lubricantes y agentes aditivos. No 

existe modelo alguno de liberaciones ni se dispone de datos cuantitativos (Observaciones presentadas 

el 7 de abril de 2008 sobre el perfil de riesgos de las PCCC del Comité de Examen de los 

Contaminantes Orgánicos Persistentes). Se ha informado de que la República de Mauricio usa PCCC 

(Observaciones enviadas el 7 de abril, perfil de riesgos de las PCCC, Comité de Examen de los 

Contaminantes Orgánicos Persistentes, 2008). Senegal utiliza PCCC pero se desconoce en qué 

cantidades (Observaciones presentadas el 8 de mayo de 2015, perfil de riesgos de las PCCC, Comité 

de Examen de los Contaminantes Orgánicos Persistentes). Honduras informa de que las PCCC están 

presentes en productos y materias primas importadas, aunque se desconoce en qué cantidades; los usos 

incluyen la producción de PVC, los aditivos en pinturas y selladores, la industria automotriz y los 

cables eléctricos (presentación hecha en 2010 con arreglo al anexo E). En la Argentina las PCCC se 

importan principalmente para la industria plástica (presentación hecha en 2010 con arreglo al 

anexo E). No se dispone de mucha información de acceso público sobre el uso de las PCCC en fluidos 

utilizados en la perforación de pozos para la exploración de gas y petróleo, a pesar de que en varias 

patentes se indica ese uso (IPEN, 2015). 

29. Las liberaciones de PCCC al medio ambiente ocasionadas por el ser humano pueden tener 

lugar durante la producción, el almacenamiento, el transporte, el uso industrial y el consumo de 

productos que contienen PCCC, la eliminación y la incineración de residuos y el depósito de productos 

en vertederos. Las posibles fuentes de liberación al agua durante los procesos industriales son, entre 

otras, los vertidos accidentales, el lavado de instalaciones y la escorrentía provocada por tormentas. 

También pueden producirse libraciones de PCCC en fluidos empleados en la metalurgia o en el corte 

de metales, y a medios acuáticos a partir de la eliminación de tambores, el arrastre y el uso de líquidos 

de lavaje (Gobierno del Canadá, 1993a). El Ecuador señala que la limpieza de plantas metalúrgicas 

genera liberaciones a los ecosistemas acuáticos (presentación hecha en 2010 con arreglo al anexo E). 

Dichas liberaciones se recogen en los sistemas de alcantarillado y terminan finalmente en los efluentes 

de las plantas de tratamiento de aguas residuales. No hay actualmente información disponible sobre 

el porcentaje de liberación en las plantas de tratamiento de aguas residuales ni sobre la eficacia en 

la extracción. 
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30. Los datos obtenidos de la vigilancia indica que cabría esperar mayores emisiones de zonas 

industrializadas y densamente pobladas (Chaemfa y otros, 2014; Chen y otros, 2011). El uso de 

envases de aceite para engranajes, los fluidos empleados en la perforación de pozos petroleros y el uso 

de equipos en otros tipos de extracción minera, los fluidos y el equipo empleado en la prospección de 

petróleo y gas, la fabricación de tubos sin costura, la labra de metales y el funcionamiento de las 

turbinas de los barcos pueden producir otras liberaciones (CPIA, 2002; Environment Canada, 2003b).  

31. Los vertederos son una importante vía de eliminación de productos a base de polímeros en el 

Canadá. Cabría esperar que las parafinas cloradas se mantuvieran estables en dichos productos, con 

pérdidas menores a través de las filtraciones de agua. La lixiviación procedente de los vertederos es 

seguramente insignificante, debido a la fuerza con que las parafinas cloradas se adhieren a los suelos. 

Pequeñas emisiones de estos productos, que se disuelven fácilmente en polímeros, podrían producirse 

durante siglos después de su eliminación (IPCS, 1996). 

32. También podría producirse la liberación de parafinas cloradas incorporadas en los polímeros 

durante el reciclado de plásticos, por ejemplo durante procesos como el corte, la trituración y el 

lavado. Si las parafinas cloradas se liberaran en forma de polvo en estas operaciones serían 

adsorbidas en partículas debido a sus elevados coeficientes de adsorción y partición octanol-aire. 

La tasa de emisión está en función del alcance de las medidas de control del polvo en la instalación 

(De Boer, 2010). 

33. Recientemente ha quedado demostrado que las actividades de reciclado intensivo de desechos 

electrónicos son una fuente importante de liberación de PC al medio ambiente (sedimento y biota) 

(Chen y otros, 2011; Luo y otros, 2015). De igual forma, la aplicación de fangos cloacales en los 

suelos y el riego con aguas residuales pueden ser la causa de la presencia de PCCC en los suelos (Zeng 

y otros, 2011b, 2012b).  

34. Petersen (2012) informó de unas 25 kt en materiales de construcción como ―reservas‖ de 

PCCC en edificios y otras construcciones. Los cálculos revelaron que, sin duda, los selladores y 

revestimientos constituían la mayor parte de la reserva, mientras que la cantidad de PCCC en el 

plástico era insignificante. Se calculó que los desechos generados anualmente ascendían a 1,2 kt 

de PCCC de desechos procedentes de edificios y construcciones. Se espera que durante la producción 

y el transporte ocurran menos pérdidas que durante la producción y eliminación de parafinas cloradas 

(Fiedler, 2010). 

35. El Registro Europeo de Emisiones y Transferencia de Contaminantes (PRTR)
2
 es un registro 

basado en la web creado por el Reglamento (CE) núm. 166/2006 de la Comisión, el cual pone en 

práctica el Protocolo PRTR de la CEPE. En el año 2012, 17 instalaciones notificaron liberaciones 

de 301 kg de PCCC al agua (ninguna a suelo ni al aire). Las plantas de tratamiento de aguas residuales 

urbanas, la industria química y el sector energético se contaron entre las principales fuentes de esas 

liberaciones. Según datos de 2007 las liberaciones al agua fueron de 290 kg.  

36. Datos transmitidos desde 1999 al Inventario Nacional de Emisiones de Contaminantes del 

Canadá (NPRI) revelaron que cantidades muy pequeñas de parafinas cloradas (de cadena corta, media 

y larga) están siendo liberadas al medio ambiente canadiense por empresas que cumplen los requisitos 

del NPRI sobre presentación de informes
3
. Entre 2001 y 2002 el NPRI informó de la eliminación en 

vertederos de 1,45 toneladas de parafinas cloradas y del reciclado de 1,94 toneladas procedentes de 

dos empresas de Ontario. Ambas empresas utilizan PCCC como componente de la preparación de 

compuestos en la fabricación de alambres y cables y de pinturas y revestimientos, respectivamente. 

En 2005, el NPRI informó sobre una empresa de Ontario que había eliminado 0,023 toneladas de 

alcanos, C10-13, cloro (núm. de CAS 85535-84-8) fuera de la empresa y que 2,967 toneladas también 

fueron recicladas fuera de la empresa.  

37. En los Estados Unidos, es obligatorio presentar informes sobre las PCCC al Inventario de 

Emisiones Tóxicas (TRI), ya que estas pertenecen a una categoría más amplia de alcanos policlorados 

(todos ellos especies saturadas C10-13, con un contenido medio de cloro de entre 40% y 70%). La 

información suministrada por los Estados Unidos durante el período analizado indicaba que, según los 

datos del TRI sobre liberaciones correspondientes a 2005, se registró un total de 19.404 kg de alcanos 

policlorados destinados a eliminación dentro y fuera de la empresa, u otras liberaciones procedentes de 

industrias de los Estados Unidos sujetas al envío de informes, incluidos 693 kg en forma de emisiones 

al aire; 880 kg como fuentes puntuales de emisiones fugitivas al aire y 3,2 kg como descargas en aguas 

superficiales (datos del TRI sobre liberaciones a 2005, registrados hasta el 15/11/2006, publicados 

                                                           
2 http://prtr.ec.europa.eu/PollutantReleases.aspx. 
3
 http://www.ec.gc.ca/pdb/querysite/query_e.cfm, sitio web consultado el 9 de agosto de 2007. 

http://www.ec.gc.ca/pdb/querysite/query_e.cfm
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el 22/03/2007, disponibles en www.epa.gov/tri). Según los datos del TRI para 2013, se liberaron 192 

kg en total. Habida cuenta de que las industrias del petróleo y el gas están exentas de presentar 

informes en el marco del TRI, ello puede representar una subestimación de las liberaciones al aire y 

al agua (observaciones presentadas el 27 de febrero de 2015 en relación con el perfil de riesgos de 

las PCCC del Comité de Examen de los Contaminantes Orgánicos Persistentes). El uso de las PCCC 

ha sido eliminado en los Estados Unidos gracias a un decreto acordado entre el gobierno de ese país y 

el último fabricante de ese producto químico. Se procedió a la eliminación de las PCCC debido a las 

preocupaciones expresadas respecto de su persistencia, bioacumulación y toxicidad (información 

de 2014 con arreglo al anexo E). 

38. Los COP enumerados pueden ser liberados de manera no intencional por espumas de goma y 

poliuretano tratadas con PC. Takasuga y otros (2012) detectaron altos niveles de PCB y HCB como 

contaminantes en el rango de partes por millón como contaminantes debido a un cambio en el método 

de fabricación de las PC. 

2.3 Destino ambiental 

2.3.1 Persistencia 

Persistencia en el aire  

39. La vida media en la atmósfera calculada para las PCCC, sobre la base de su reacción con 

radicales hidroxilo, va de 0,81 a 10,5 días, utilizando la concentración atmosférica estándar del radical 

hidroxilo de 1,5 × 10
6
 moléculas/cm

3
 durante las horas de sol en el programa informático AOPWIN 

(v. 1,86) (Meylan y Howard, 1993; Atkinson, 1986, 1987). Utilizando una concentración de radicales 

hidroxilo más baja, de 5 × 10
5
 moléculas/cm

3
, que es la que suele usarse como media diaria (24 horas) 

en aire relativamente libre de contaminación en la UE, la vida media atmosférica oscilaba entre 1,2 

y 15,7 días. Hay que señalar que las velocidades de reacción del radical hidroxilo varían en el tiempo 

con la luz solar media diaria, y 5 × 10
5
 moléculas/cm

3
 pueden no ser típicas de latitudes 

septentrionales, pues las concentraciones del radical hidroxilo disminuyen con la latitud. Además, 

la elevada adsorción de las parafinas cloradas en partículas atmosféricas a bajas temperaturas, típica 

de las condiciones existentes en las latitudes altas, puede limitar el curso de la oxidación atmosférica. 

Li y otros (2014b) tomando como base un modelo recién desarrollado de reconocimiento de la 

evaluación del sistema de calidad (QSAR) (que aplica la teoría funcional de densidad y una 

concentración de OH de 9,7 x 105 moléculas cm-3) notificaron que los homólogos C10-11 Cl5-8 y C12Cl6-

8 tendían a un largo ciclo de vida (τ entre 3 y 15 días) en el aire. C10-13 (en especial el C13) con nCl <9 

tenía incluso un ciclo de vida mucho más prolongado. Los datos derivados de la vigilancia indican que 

el C10-11 Cl5-7 es el grupo dominante en la fase gaseosa y el C11-12 Cl6-8 el más abundante en las muestras 

de deposición atmosférica. Apenas se detectó el C13 en el aire debido a que su volatilidad es más baja 

(Ma y otros, 2014c). 

Persistencia en el agua 

40. Aunque las PCCC pueden someterse a una hidrólisis lenta (presentación de 2010 Costa Rica 

hecha con arreglo al anexo E)
4
, no se prevé que se degradarán de manera significativa debido a 

procesos abióticos como la hidrólisis (PIPPQ, 1996; Organismo de Medio Ambiente del Reino Unido, 

2003a, b). Koh y Thiemann (2001) demostraron que las mezclas de PCCC experimentaban rápidos 

procesos de fotólisis en acetona-agua bajo luz ultravioleta (lámpara de arco de mercurio; 

aproximadamente 254 a 436 nm) con períodos de semidesintegración de 0,7 a 5,2 horas. La vida 

media en agua pura de un producto a base de PCCC con 52% de cloro por peso en esas mismas 

condiciones fue de 12,8 horas. Aunque los resultados dan a entender que la fotólisis puede ser una vía 

de degradación para algunas PCCC, la importancia ambiental de este estudio es dudosa, dado que el 

uso de una fuente de radiación ultravioleta puede haber producido períodos de semidesintegración 

mucho más cortos que la luz natural. Asimismo, el grado de fotodegradación puede ser limitado en 

aguas profundas y/o en latitudes septentrionales; por otra parte, la acetona pudiera no ser el solvente 

adecuado para este tipo de estudios por ser un agente fotosensibilizador.  

41. Como parte de la presentación hecha conforme al anexo E (2010), la Chlorinated Paraffins 

Industry Association (CPIA) notificó los resultados de un ensayo prolongado de biodegradabilidad 

fácil de un producto de PCCC con un 49,75% de cloro por peso (Cereclor 50LV), siguiendo el método 

de ensayo a botella cerrada de la OCDE 301, con modificaciones para prolongar la duración del 

ensayo a 56 días. Debido a la baja solubilidad en agua de las PCCC, se emplearon un solvente (aceite 

de silicona) o un agente emulsionante (polialcoxilato de alquilfenol) para aumentar la 

                                                           
4
 Datos del perfil de parafinas cloradas del Proyecto de Conservación de áreas marinas especiales del Reino Unido 

http://www.ukmarinesac.org.uk/activities/water-quality/wq8_35.htm 

http://www.ukmarinesac.org.uk/activities/water-quality/wq8_35.htm
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biodisponibilidad de la sustancia que se estaba sometiendo a ensayo, tal como lo permite la 

directriz 301 de la OCDE. Se utilizó como inoculante agua de río o lodo activado secundario.  No se 

incluyeron muestras en las que lo único que había era disolvente o agente emulsionante. Solo se 

obtuvo una biodegradación superior al 60% cuando las PCCC se emulsionaban con polialcoxilato de 

alquilfenol. Este porcentaje se superaba en un lapso de 28 días cuando se utilizaba agua de río. Las 

PCCC en aceite siliconado lograron una degradación de 33% en un lapso de 56 días. Así pues, estas 

PCCC con bajo contenido de cloro cumplieron los criterios de biodegradabilidad fácil solamente 

cuando se las emulsionó y en presencia de un inoculante obtenido de agua de río. En presencia del 

inoculante obtenido de lodo no se biodegradaban fácilmente en un lapso de 28 días, aunque sí tuvo 

lugar una degradación significativa (de 55%) en un lapso de 42 días en presencia de un agente 

emulsionante. No queda claro cuán pertinente es el uso de un agente tensoactivo para calcular la 

biodegradación en medios acuáticos, especialmente teniendo en cuenta los resultados contradictorios 

de estudios sobre biodegradación y los resultados de la observación en sedimentos. Se desconoce en 

qué medida se degradarían las PCCC con mayor contenido de cloro en condiciones similares. Según 

estudios sobre la biodegradación de las PCCC en sedimentos, se diría que las PCCC con menor 

contenido de cloro son mucho más biodegradables que las que tienen un mayor contenido de esa 

sustancia.  

42. Lu (2012) logró aislar Pseudomonas sp. N35 capaces de degradar las PCCC en microcosmos 

de cultivos puros y fangos cloacales. 

Persistencia en el suelo y los sedimentos 

43. Mediante pruebas de la demanda bioquímica de oxígeno (DBO) durante 25 días, Madeley y 

Birtley (1980) determinaron que las PCCC (con 49% de cloro) parecían quedar rápida y 

completamente degradadas por microorganismos aclimatados al cabo de los 25 días. No se observó 

absorción significativa de oxígeno en las pruebas en que se utilizaron parafinas cloradas con gran 

contenido de cloro, entre ellas dos PCCC (60% y 70% de cloro). Fisk y otros (1998a) determinaron 

que dos cloro-n-alcanos C12 marcados con 
14

C (56% y 69% de cloro) se degradaban a 12°C en 

sedimentos aeróbicos utilizados para un estudio de biodisponibilidad de las PCCC en oligoquetos. Las 

vidas medias en sedimentos fueron de 12 ± 3,6 días y 30 ± 2,6 días para los productos con 56% y 69% 

de cloro, respectivamente.  

44. Se llevó a cabo un estudio sobre la biodegradación aeróbica y anaeróbica de las PCCC en 

sedimentos tanto de agua dulce como marinos (Thompson y Noble, 2007, Organismo de Medio 

Ambiente del Reino Unido, 2007). Utilizando productos formados por n-decanos y n-tridecanos 

marcados con 
14

C, con 65% de cloro por peso y basando sus experimentos en la directriz 308 de 

la OCDE sobre la realización de pruebas, las vidas medias (para mineralización [producción de 

dióxido de carbono o de metano]) de un producto del tipo C10-13, con 65% del peso en cloro, se 

calcularon en 1.630 días en sedimentos de agua dulce y 450 días en sedimentos marinos en 

condiciones aeróbicas. En los sedimentos anaeróbicos se observó muy poca mineralización o ninguna.  

45. Los perfiles de concentración de los residuos de PCCC en sedimentos del lago Winnipeg en 

Manitoba y el lago Fox en el Yukón indicaron que los residuos estaban presentes en los cortes de 

sedimentos de ambos lagos (Tomy y otros, 1999) que databan de 1947. Se observaron residuos 

de PCCC en sedimentos de la cuenca occidental del lago Ontario que databan de 1949. Las 

concentraciones más elevadas (800 ng/g de peso seco) se observaron en el corte fechado en 1971 

(Muir y otros, 1999a). Se midieron también las PCCC en un testigo de material sedimentario fechado 

que se recogió en el lago St. Francis (Saint-François) en 1996, aguas abajo de una antigua planta de 

fabricación de parafinas cloradas. Los perfiles históricos muestran la presencia de niveles 

relativamente bajos de PCCC en comparación con los del lago Ontario (Muir y otros, 1999a, 2002). 

La fecha media de las concentraciones más altas de PCCC era 1985 ± 4 años (Turner, 1996). Los 

grupos predominantes por la longitud de sus cadenas fueron C11 y C12. Iozza y otros (2008) midieron 

los niveles de PCCC en núcleos de sedimentos desde 1960. Sin embargo, el patrón de grupos 

homólogos muestra cambios en el tiempo (Iozza y otros, 2008; De Boer, 2010; Zeng y otros, 2012c; 

Chen y otros, 2011).  

46. La falta de información acerca de la carga para cualquiera de los años en cualquiera de esos 

lugares impide calcular un valor discreto de la vida media a partir de esos datos. No obstante, el hecho 

de que en esos lugares se hayan detectado residuos de PCCC en testigos de material sedimentario que 

databan del decenio de 1940 es indicio de que las PCCC pueden persistir durante más de 50 años en 

sedimentos anaeróbicos subsuperficiales. Environment Canada (2004) utilizó ecuaciones de 

descomposición de primer orden en un método de cálculo regresivo para determinar que las PCCC en 

sedimentos tienen un período de semidesintegración de más de un año. Pese a que el método de 

cálculo regresivo para determinar las vidas medias no proporciona un valor discreto para la vida media 
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de una sustancia química, sí puede dar respuesta a la cuestión de si la vida media de una sustancia 

química es mucho mayor que un período de tiempo especificado. Algunas evaluaciones oficiales y 

exámenes publicados han concluido que sólo cabe esperar una biodegradación lenta en el medio 

ambiente, aun en presencia de microorganismos adaptados (Gobierno del Canadá, 1993a, b; Tomy y 

otros, 1998a; CE, 2000).  

47. Hay poca información sobre la persistencia de las PCCC en el suelo. En un estudio realizado 

por Omori y otros (1987), se hicieron pruebas sobre la posible decloración de algunas cepas de 

bacterias del suelo que actúan sobre el C12H18Cl8 (63% de cloro). Si bien no pudieron aislar una cepa 

bacteriana que pudiera usar dicha sustancia química como única fuente de carbono, sí pudieron 

determinar que diferentes cepas tratadas previamente con n-hexadecano poseían diferentes 

capacidades de decloración. Un cultivo mixto (cuatro cepas bacterianas) y una única cepa (HK-3) por 

sí sola liberaron el 21% y el 35% del cloro, respectivamente, al cabo de 48 horas. En otro estudio de 

Nicholls y otros (2001), se investigó la presencia de las PCCC en suelos agrícolas del Reino Unido 

en los que se habían aplicados fangos cloacales en varias ocasiones. No lograron detectar PCCC 

(<0,1 µg/g). Sin embargo, en el estudio no se hizo un seguimiento específico del destino de las PCCC 

después que se aplicaron los fangos, razón por la cual, hay dudas acerca de la importancia de 

sus resultados. 

Resumen de la persistencia 

48. Las PCCC cumplen el criterio de persistencia en los sedimentos (anexo D del Convenio de 

Estocolmo). Son también lo bastante persistentes en el aire como para que sean transportadas a larga 

distancia. Las PCCC parecen ser hidrolíticamente estables. Si bien hay pruebas de que las PCCC con 

bajo contenido de cloro se pueden degradar fácilmente en el agua en condiciones mejoradas, se 

desconoce si los resultados de los ensayos son pertinentes al medio real. No hay información 

suficiente para llegar a conclusiones sobre la persistencia en el agua de las PCCC con mayor contenido 

de cloro. Tampoco hay información suficiente sobre su persistencia en el suelo. En general, se 

considera que las PCCC cumplen con los criterios de persistencia establecidos en el Convenio 

de Estocolmo. 

2.3.2 Bioacumulación 

Log Kow y factores de bioacumulación obtenidos con modelos 

49. Sijm y Sinnige (1995) calcularon una gama de log Kow de entre 4,8 y 7,6 para todos los 

posibles congéneres de las PCCC. Fisk y otros (1998b), determinaron los coeficientes de partición 

octanol-agua para C12H20,1Cl5,9, con 55,9% del peso en Cl, y C12H16,2Cl9,8, con 68,5% del peso en Cl. 

Los valores medios de log Kow se calcularon en 6,2 para el 55,9% del peso en Cl (el log Kow era de 5,0 

a 7,1) y en 6,6 para el 68,5% del peso en Cl (el log Kow era de 5,0 a 7,4). Usando datos empíricos de 

KOW y suponiendo total ausencia de metabolismo, el modelo Gobas para determinar el factor de 

bioacumulación (FBA) en peces estimó valores de FBA mayores de 5.000 para todas las 

posibles PCCC.  

Bioconcentración 

50. El Gobierno del Canadá (1993b) analizó los factores de bioconcentración (FBC) calculados en 

estudios de laboratorio para las PCCC y se determinó que variaban extraordinariamente entre las 

diferentes especies. Se determinaron valores de FBC relativamente bajos en algas de agua dulce y 

marinas (<1 a 7,6). Se han medido valores de FBC de hasta 7.816 de peso húmedo en truchas arcoíris 

(Oncorhynchus mykiss) (Madeley y Maddock 1983a, b) y de 5.785 a 138.000 de peso húmedo en el 

mejillón común (Mytilus edulis) (Madeley y otros, 1983b; Madeley y Thompson, 1983; Renberg y 

otros, 1986).  

51. La información presentada por el Japón sobre los resultados de las pruebas de medición 

de FBC en las parafinas cloradas (C=11, Cl = 7 a 10) indicaba que estos productos químicos son 

bioacumulativos. En dos concentraciones de prueba (0,1 y 1 µg/l) se midieron los FBC y los 

organismos de prueba estuvieron expuestos durante 60 días. No se observó una correlación entre el 

contenido de cloro de las PC y su posible bioconcentración. Los factores de bioconcentración 

estuvieron entre 1.900 y 11.000 (información presentada por el Japón para el perfil de riesgos de 

las PCCC del Comité de Examen de los Contaminantes Orgánicos Persistentes). 

52. Otra información presentada por el Japón en la quinta reunión del CECOP 

(UNEP/POPS/POPRC.5/INF/23) se notificaban resultados de pruebas de medición de FBC 

para las carpas para PCCC con C13, Cl4-9. Debido a las bajas concentraciones de las sustituciones 

de Cl = 4, 8 y 9 y a que el análisis no tenía la sensibilidad suficiente para esas concentraciones, se 

determinaron FBC en condiciones estables solamente para las sustituciones Cl = 5, 6 y 7. Los FBC se 
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midieron en dos concentraciones de prueba (1 y 10 µg/l); no obstante, no se sabe a ciencia cierta si 

esas concentraciones eran para los congéneres en cada uno de los niveles de cloración o para la propia 

mezcla. Las concentraciones medidas de C=13 en cada uno de los niveles de cloración indica que la 

concentración de prueba fue para los congéneres en cada uno de los niveles de cloración. La duración 

de la exposición fue de 62 días. El potencial de bioconcentración tuvo una tendencia al aumento 

cuando aumentaba el nivel de cloración. Los factores de bioconcentración estuvieron entre 1.530 

y 2.830. 

53. Las PCCC se bioacumulan también en los humanos. Concretamente, según previsiones, 

las PCCC con entre 5 y 6 átomos de cloro tendrán el mayor potencial combinado de LRT y 

bioacumulación en humanos (Gawor y Wania, 2013), si no se tiene en cuenta la biotransformación en 

la predicción. Se calcula que las PCCC con Cl5–6 o una mayor cloración tienen un potencial de 

bioacumulación en humanos en el Ártico, incluida la biotransformación (se utilizaron las semividas 

calculadas en los peces como estimación bruta del potencial de eliminación metabólica en toda la 

cadena alimentaria humana) (Gawor y Wania, 2013).  

Estudios de laboratorio sobre bioacumulación, biomagnificación y biotransformación 

54. La acumulación a través de la dieta se ve influida por la longitud de la cadena carbonada y el 

contenido de cloro (Fisk y otros, 1996, 1998b, 2000). Se determinó que las PCCC con 60% de cloro 

por peso tenían factores de biomagnificación (FBM) en equilibrio mayores que 1, lo que indica un 

potencial de biomagnificación en cadenas tróficas acuáticas. Las vidas medias del proceso de 

depuración en peces fluctuaban entre 7 y 53 días en el caso de los alevines de truchas arcoíris (Fisk y 

otros, 1998b). En otro estudio, Fisk y otros (2000), calcularon períodos de semidesintegración en el 

proceso de depuración que fluctuaban entre 7,1 y 86,6 días en el caso de la trucha arcoíris. Los autores 

observaron que los peces metabolizaban PCCC con una cloración más baja, pero que las vidas medias 

de dos PCCC con una cloración elevada, C12H16Cl10 y C12H20Cl6, eran parecidos a los de los 

organocloros recalcitrantes, que tienen un período de semidesintegración prolongado durante la 

biotransformación, >1.000 días. Fisk y otros (2000), determinaron que las vidas medias durante la 

depuración y biotransformación de algunas PCCC de C10-12, particularmente los decanos, eran 

análogos, lo que da a entender que la depuración se debe primordialmente a la biotransformación. Fisk 

y otros, también demostraron que los factores de biomagnificación calculados para 35 cloro-n-alcanos 

(datos combinados para PCCC y PCCM) guardaban una importante relación con el número de átomos 

de carbono más cloro por compuesto y con el log Kow. 

55. Bengtsson y Baumann-Ofstad (1982) descubrieron que, aunque el coeficiente de absorción 

(período de absorción de 91 días) de una PCCC compuesta por un 71% de cloro por peso era bajo 

(6%), esta poseía, en cambio, una retención notablemente elevada en el alburno (Alburnus alburnus). 

Esta formulación permaneció en los tejidos del pez a un nivel constante hasta que terminó el 

experimento tras un período de eliminación de 316 días. Fisk y otros (1998a), informaron de 

observaciones análogas en oligoquetos (Lumbriculus variegatus) para C12H20Cl6 (56% de cloro por 

peso) y C12H16Cl10 (69% del peso en cloro). Los factores de acumulación biota-sedimentos 

normalizados con el contenido de carbono orgánico del suelo, calculados a partir de las velocidades de 

absorción y depuración, fluctuaron entre 1,9 para C12H16Cl10 y una media de 6,8 para C12H20Cl6. Las 

vidas medias de las dos PCCC fueron parecidas (12 a 14 días), pero la absorción del dodecano más 

clorado fue muy inferior a la del dodecano menos clorado.  

Estudios de campo sobre bioacumulación y biomagnificación  

56. Los factores de bioacumulación (FBA) para grupos de PCCC de distintas longitudes de cadena 

en truchas (Salvelinus namaycush) de la parte occidental del lago Ontario se calcularon sobre la base 

de su concentración en el pez entero y de concentraciones disueltas en el agua (Muir y otros, 2001). 

Los FBA oscilaban entre 88.000 y 137.600 en truchas lacustres por peso en lípidos, y entre 16.440 

y 25.650 por peso húmedo. Los dodecanos (C12) clorados eran las PCCC más abundantes tanto en el 

agua del lago como en los peces. Los FBM para las PCCC presentes en la dieta de la pinchagua (Alosa 

pseudoharengus) o el eperlano arcoíris (Osmerus mordax) variaban de 0,33 a 0,94 y eran los más altos 

en el caso de los tridecanos (C13), debido a sus bajas concentraciones en el agua. El FBM de las PCCC 

más alto se determinó en general entre la trucha lacustre y la pinchagua únicamente (FBM 0,91) (Muir 

y otros, 2003). Estos valores de FBM parecen indicar que las PCCC, especialmente los decanos y 

dodecanos clorados, no presentan biomagnificación en esta red trófica pelágica estudiada. 

Concentraciones relativamente altas de PCCC en el escorpión de fondo (Cottus cognatus) y la diporeia 

(Diporeia sp.) significan que los sedimentos son una importante fuente de PCCC para la fauna béntica 

(Muir y otros, 2002). 

57. Se calcularon factores de bioacumulación en el lago Ontario para el total de isómeros 

de PCCC, así como de grupos y homólogos de las PCCC con la misma longitud de cadena (igual 
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fórmula molecular), detectados en las muestras de agua y de organismos (Houde y otros, 2008). Se 

llegó a la conclusión de que tanto en el lago Ontario como en el lago Michigan las PCCC se 

magnificaban entre la presa y los depredadores. Los FBA medios en las truchas del Lago Ontario 

variaban entre 4,0x10
4
 y 1,0x10

7
 para el C10, 1,3 x10

5
 y 3,2 x10

6
 para el C11, 1,0 x10

5
 a 2,5 x 10

5
 para 

el C12 y 2,5 x 10
5
 para el C13. Los factores de bioacumulación más altos se observaron en el escorpión-

Diporeia (FBM = 3,6) tanto en la red trófica del lago Ontario como en la del lago Michigan. En ambos 

lagos los factores de bioacumulación fueron superiores a 1 para la trucha lacustre, el eperlano arcoíris 

y el escorpión-Diporeia y superiores a 1 para la trucha lacustre y la pinchagua en el lago Ontario. 

Los factores de magnificación trófica (FBT) oscilaron entre 0,47 y 1,5 para las PCCC (17 homólogos) 

en la cadena alimentaria del Lago Ontario. En el lago Michican los FBT estuvieron entre 0,41 y 2,4. 

Entre los homólogos de las PCCC, el C10Cl8 y el C11Cl8 registraron los factores de magnificación 

trófica más altos (1,5). Un factor de magnificación trófica mayor que 1 indica que ciertos isómeros 

de PCCC tienen potencial de biomagnificación en la red trófica acuática (Houde y otros, 2008). 

58. En un estudio de una red alimentaria acuática (incluidos plancton, peces y tortugas) en las 

inmediaciones de una planta municipal de tratamiento de aguas residuales se observó que las PCCC 

se biomagnificaban (Zeng y otros, 2011a). En la mayoría de los congéneres de PCCC estudiados los 

factores de bioacumulación se situaban entre 56.160 y 280.200 g/kg lw (de lípidos) en las especies 

de peces seleccionados con un FMT medio para la suma de C10-13 de 1,61. Los FMT homólogos 

específicos fueron de 1,66 para el C11, 1,79 para el C12, 1,75 para el Cl7, y 1,78 para el Cl8. No se 

evaluaron los FMT para otros grupos de homólogos debido a su débil relación lineal (Zeng y 

otros, 2011a).  

59. Yuan y otros (2012) demostraron que las PCCC no se biomagnificaban en moluscos de las 

aguas costeras del mar Bohai en China debido a una significativa relación lineal negativa entre 

las PCCC normalizadas por el contenido lipídico y el nivel trófico. Se observó una tendencia similar 

en las PCDD/F y los PCB con mayor contenido de cloro en las cadenas alimentarias del mar Bohai en 

China (Wan y otros, 2005; Wan y otros, 2008 citados en Yuan y otros, 2012).  

60. Se notificaron casos de bioacumulación y magnificación trófica en una red de cadenas 

alimentarias compuestas por zooplancton, ocho especies de invertebrados bentónicos (bivalvos, cobo, 

camarón y cangrejo) y ocho especies de peces de la bahía Liaodong al norte de China. Los logaritmos 

de los factores de bioacumulación (FBA) para el conjunto de PCCC (24 congéneres, C10 a C13, Cl5 a 

Cl10) fueron de entre 4,5 y 5,6 de peso húmedo (peso húmedo) para todos los organismos. El 

zooplancton registró el valor más bajo del logaritmo del FBA, los camarones artrópodos tuvieron un 

log FBA de 4,6 (39.810 l/kg de peso húmedo) y 4,8 (63.096 l/kg de peso húmedo) y los valores más 

altos se determinaron en los peces (entre 4,7 y 5,6, media de 5,1). Los valores de los FBA de los 

grupos con fórmulas que contienen PCCC presentan por lo general una tendencia al alza con el 

aumento de la longitud de la cadena carbonatada, el contenido de cloro y los valores KOW. Los valores 

de los FMT (con excepción de C10Cl6, C11Cl7, C12Cl7 y C13Cl7 que no arrojaron una correlación 

significativa entre el nivel trópico y el peso en lípidos del conjunto de PCCC) fueron de entre 1,45 

y 5,65 en esta red alimentaria. Los FMT registraron niveles más altos con el aumento de la longitud 

de la cadena y los homólogos Cl8 y Cl9 tuvieron los FMT más elevados. Se determinó que en la 

cadena alimentaria zooplancton-camarones-peces el FMT del conjunto de PCCC era de 2,38 

(Ma y otros, 2014b).  

61. Los FABS (factor de acumulación biota-sedimento normalizados por el contenido lipídico) de 

congéneres individuales de tres especies de bivalvos del mar Bohai oscilaron entre 0,14 y 4,03, 0,09 

y 2,27, y 0,09 y 1,90, respectivamente (Ma y otros, 2014a). Los autores llegaron a la conclusión de que 

estos valores eran comparables con los notificados para los PCB (0,01 a 5,0) y los HCH (0,81 a 2,34), 

pero ligeramente más bajos que los notificados para el DDT (1,1 a 27,9) y los PBDE (1,0 a 11,4) 

(Yang y otros, 2006; Wu y otros, 2011; Yang y otros, 2006 y Wang y otros, 2009; todos citados en Ma 

y otros, 2014a). 

62. Luo y otros (2015) indicaron la presencia de magnificación trófica en las especies de aves 

migratorias pero no en las especies terrestres residentes que habitaban en zonas de reciclaje de 

desechos eléctricos y electrónicos debido posiblemente a lo heterogéneo de la distribución de PCCC 

en el medio ambiente de la zona. 

63. Los niveles observados en el hígado del tiburón de Groenlandia (capturado en aguas cercanas a 

Islandia) fueron 430 ng/g de grasa (mediana) en el caso de las PCCC y similares a congéneres 

individuales de los PCB notificados anteriormente (Strid y otros, 2013). Se detectaron PCCC en aves 

marinas y huevos de aves marinas de Svalbard a concentraciones medias de 3,95 ng/ml (plasma de la 

gaviota hiperbórea), y 7,83 y 3,23 ng/g de peso húmedo en huevos de gaviota y eider común 

(Organismo de Medio Ambiente de Noruega, 2013). Huevos del eider común, el cormorán europeo y 
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la gaviota argéntea recogidos en zonas remotas del norte de Noruega contenían concentraciones de 

PCCC de hasta alrededor de 5 ng/g de peso húmedo (Huber y otros, 2015). Tomando como base los 

niveles tróficos relativos y las concentraciones transformadas logarítmicamente en el bacalao polar, 

los huevos del pato de flojel, los huevos de gaviota, el plasma de la gaviota hiperbórea, el plasma de 

la foca anillada y el plasma del oso polar procedentes del Salvar, en el Ártico noruego, se calculó 

un FMT de 2,3 (Organismo de Medio Ambiente de Noruega, 2013).  

64. Los datos obtenidos de la vigilancia muestran resultados diferentes con respecto a la 

biodisponibilidad. Algunos datos indican que la biodisponibilidad del grupo C13 es menor respecto de 

los peces que respecto de las PCCC de cadenas más cortas tomando como base el patrón de las PCCC 

en sedimentos del mar Báltico (alto contenido de C13Cl7 y C13Cl8 que no se observa en el lenguado que 

habita en la misma zona). No obstante, en otro estudio realizado las proporciones de los homólogos 

C10–C12 en sedimentos se reflejan en el lenguado. De igual forma, en el lago Ontario, el patrón de los 

homólogos C11 y C12 se ve reflejado en el cabracho si bien no se observan proporciones relativamente 

grandes de C13Cl7 y C13Cl8 en los sedimentos. Tampoco se observan niveles suficientes de C10Cl5 y 

C10Cl6 en el cabracho en comparación con los sedimentos debido a posibles indicios de 

biotransformación. Esta transformación podría ocurrir en invertebrados que habitan en los sedimentos 

de los que se alimentan los peces, así como en los propios peces (De Boer, 2010). Por el contrario, Mi 

y otros (2014b) identificaron FMT >1 en el caso de los homólogos C13Cl8 y C13Cl9 en una red 

alimentaria de zooplancton, invertebrados y peces. 

Resumen de la bioacumulación 

65. Todos los datos disponibles, tanto los empíricos (de laboratorio y de campo) como los 

obtenidos con modelos, indican que muchas de las PCCCpueden acumularse en la biota. En el 

laboratorio se obtuvieron factores de bioconcentración (FBC) de entre 1.900 y 138.000, según las 

especies y los congéneres evaluados. Los factores de bioacumulación provenientes de estudios de 

campo realizados sobre los peces variaban entre 16.440 y 398.107 l/kg de peso húmedo y los factores 

de bioacumulación obtenidos a partir de modelos fueron >5.000 para todas las PCCC. En el caso de 

algunas PCCC pueden producirse una biotransformación de los compuestos y una biodisponibilidad 

limitada. En algunas redes alimentarias, incluidos organismos del Ártico, los factores de 

biomagnificación y magnificación trófica fueron de >1, lo que es indicio de biomagnificación y 

potencial de transferencia trófica. Los FBA de las PCCC presentan por lo general una tendencia al alza 

con el aumento de la longitud de la cadena carbonada, los átomos de cloro y los valores KOW. Existen 

también indicios de que las PCCC pueden biomagnificarse en especies terrestres como las aves. En 

general las PCCC cumplen los criterios del Convenio de Estocolmo respecto de la bioacumulación. 

2.3.3 Potencial de transporte a larga distancia 

66. En la información presentada por Suiza con arreglo al anexo E (2007) se exponen los 

lineamientos generales de un estudio llevado a cabo por Wegmann y otros (2007) en el que se utilizó 

el Instrumental de detección de potencial de transporte a larga distancia y de persistencia general de 

la OCDE para determinar el transporte a larga distancia de las PCCC y de otros posibles 

contaminantes orgánicos persistentes (persistencia general). Los resultados indicaron que las PCCC 

tienen propiedades de persistencia general y potencial de transporte a largas distancias parecidas a 

los de varios contaminantes orgánicos persistentes conocidos. El potencial de contaminación del 

Ártico de varias PCCC se calculó sobre la base de sus valores KOA y KAW, y se comparó con los 

resultados generados para una serie hipotética de sustancias químicas (Wania, 2003). Los resultados 

parecen indicar que las PCCC tienen potenciales de contaminación del Ártico análogos a los de la 

serie que va de los tetraclorobifenilos a los heptaclorobifenilos. Gawor y Wania (2013) construyeron 

modelos del potencial de transporte a larga distancia de todos los congéneres de las PCCC 

demostrando que las PCCC con C5-7 y Cl6-9 (en función de su log KOA) se transportan como 

―multisaltadores/multinadadores‖ capaces de acumularse significativamente en la superficie del 

Ártico. La información empírica y obtenida mediante modelos respalda la conclusión de que las PCCC 

se transportan a larga distancia. 

67. Se han detectado PCCC en el aire, sedimentos, peces y mamíferos del Ártico, así como en el 

aire en la Antártida (véase la sección 2.4). Tomy (1997) y Bidleman y otros (2001), detectaron PCCC 

en concentraciones que oscilaban entre <1 y 8,5 pg/m
3
 en aire recogido en el alto Ártico (Alert, isla 

Ellesmere). En 2011 se analizaron 12 muestras de aire en el centro de Alert, Nunavut, en el alto Ártico 

canadiense (entre enero y agosto) para confirmar la presencia de PCCC. Las concentraciones media y 

mediana fueron de 913,3 y 684,6 pg/m
3
, respectivamente, con un rango de 205,7 a 2.876 pg/m

3
, con 

predominio de los grupos C10 y C11 (Hung y otros, en prensa). Esto es considerablemente mayor que 

las mediciones efectuadas por Tomy (1997) y Bidleman y otros (2001). Borgen y otros (2000), 

midieron PCCC entre 9,0 y 57 pg/m
3
 en el monte Zeppelin, Svalbard (Noruega) en 1999. En 2013, las 
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concentraciones medias anuales de PCCC en el monte Zeppelin, Svalbard (Noruega) fueron de 360 

pg/m
3
, con medias mensuales de entre 185,8 y 596,5 pg/m

3
 (Organismo del Medio Ambiente de 

Noruega, 2014b). La media anual para 2014 fue 240 pg/m
3
, con un rango entre 140 y 480 pg/m

3 

(Organismo del Medio Ambiente de Noruega, 2015). Borgen y otros (2002), encontraron 

concentraciones de PCCC en el aire mucho más elevadas en la Isla del Oso, un islote aislado que se 

encuentra entre Svalbard y Noruega continental. Las concentraciones totales de PCCC iban de 1.800 a 

10.600 pg/m
3
. Se midieron PCCC en los sedimentos de lagos árticos remotos (Tomy y otros, 1999; 

Stern y Evans, 2003), muy lejos de las fuentes locales de contaminación, al igual que en la biota ártica, 

como la foca anillada, la ballena blanca, la morsa (Tomy y otros, 2000), la trucha alpina y las aves 

marinas (Reth y otros, 2006), truchas de lagos remotos (Basconcillo y otros, 2015) y el tiburón de 

Groenlandia (Strid y otros, 2013), el oso polar, la foca anillada, la gaviota hiperbórea, la gaviota 

tridáctila, el pato de flojel y el bacalao polar (Organismo de Medio Ambiente de Noruega, 2013; 

Climate and Pollution Agency, Noruega, 2012). Los perfiles de concentración de PCCC en los 

mamíferos marinos del Ártico muestra un predominio de los congéneres de cadena carbonada más 

corta, es decir, los grupos C10 y C11 (Tomy y otros, 2000), algunos de los componentes más volátiles 

de las mezclas de PCCC (Drouillard y otros, 1998a), lo que parece indicar que dichos compuestos 

tienen más probabilidad de ser transportados a largas distancias. Esto concuerda con los resultados de 

Reth y otros (2005, 2006), que hallaron un enriquecimiento de las PCCC de C10 en la biota del Mar del 

Norte, en comparación con el Mar Báltico (Reth y otros, 2005) y en el Ártico, en comparación con el 

Mar Báltico (Reth y otros, 2006). No obstante, las PCCC detectadas en el hígado del tiburón de 

Groenlandia mostraban una predominancia de C11 y C12 con sustitutos de Cl6 y Cl7 (Strid y otros, 

2013). Halse y otros (2015) encontraron en suelos recolectados en toda la zona latitudinal entre el 

Reino Unido y Noruega que las concentraciones de PCCC eran menores a medida que aumentaba la 

latitud lo que indica que las PCCC son comparativamente menos proclives al transporte a larga 

distancia en la atmósfera según indican las conclusiones del estudio.  

68. Los resultados derivados de modelos que indican que los períodos de semidesintegración 

atmosférica de los principales homólogos de las PCCC observados en muestras ambientales, como 

el aire y la biota de los Grandes Lagos y el Ártico (C10H17Cl5, C10H16Cl6, C10H15Cl7, C11H18Cl6, 

C11H17Cl7, C12H20Cl6, C12H19Cl7), son superiores a dos días (sección 2.2.1). En general, las PCCC 

cumplen los criterios establecidos en el Convenio de Estocolmo respecto del transporte a 

larga distancia. 

2.4 Exposición 

2.4.1 Concentraciones en la atmósfera 

69. En la sección 2.1 se aborda la complejidad de las PCCC y se describen las dificultades que se 

plantean a la hora de detectar y cuantificar con exactitud esos compuestos en el medio ambiente. Se 

han medido PCCC en el aire en varios países, entre ellos el Canadá (cf. sección 2.3.3), el Reino Unido 

y Noruega (cf. sección 2.3.3), Suecia y China.  

70. El total de concentraciones de PCCC en la atmósfera (predominantemente en la fase gaseosa 

durante el verano) varió de 9,6 a 20,8 pg/m
3
 en la isla Rey Jorge en la Antártida (Ma y otros, 2014c). 

Las cadenas carbonadas C10 y C11 con átomos de Cl5 y Cl6 predominaban tanto en la fase gaseosa 

como en la particulada. La absorción de materia orgánica de aerosoles tuvo un papel importante en la 

partición atmosférica contribuyendo de ese modo a la transferencia de PCCC en la remota región de la 

Antártida (Ma y otros, 2014c). 

71. Las concentraciones de PCCC en muestras de aire recogidas en Egbert, Ontario (Canadá) 

en 1990 iban de 65 a 924 pg/m
3 
(Tomy, 1997; 1998a). Las concentraciones de PCCC sobre el 

lago Ontario en 1999 y 2000 iban de 120 a 1.510 pg/m
3
 (Muir y otros, 2001; D.C.G. Muir, datos 

inéditos, 2001).  

72. Peters y otros (2000), informaron una concentración media de PCCC de 99 pg/m
3
 en aire 

recogido en una localidad semirrural de Lancaster (Reino Unido). Barber y otros (2005), hallaron que 

las concentraciones en la atmósfera del Reino Unido en 2003 oscilaban entre <185 y 3.430 pg/m
3
 

(media de 1.130 pg/m
3
) y que eran mayores que las concentraciones encontradas en 1997 en el mismo 

lugar. Barber y otros (2005), también calcularon una concentración promedio de 600 pg/m
3
 de PCCC 

en la atmósfera del Reino Unido.  

73. En una zona urbana en Beijing, los niveles de PCCC variaban de 1,9 a 332 ng/m
3
 (Wang y 

otros, 2012). En el delta del río Pearl al sur de China se detectó una concentración media de PCCC 

de 17,69 ng/m
3
 con cadenas más cortas y congéneres con menor contenido de cloro (Wang y otros, 

2013b). Li y otros (2012) investigaron los patrones de las concentraciones y los grupos de congéneres 

de PCCC en todo Asia Oriental. En China, las concentraciones en la atmósfera (entre 13,4 y 517 
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ng/m
3
) eran mayores que en el Japón (de 0,28 a 14,2 ng/m

3
) y Corea del Sur (de 0,60 a 8,96 ng/m

3
), 

que ya superaban los niveles determinados en otras regiones del mundo. En China predominaban los 

componentes de C10 con Cl5 y Cl6 mientras que en el Japón y Corea el grupo más abundante era el C11 

(en lo que se refiere al total de cloro, el Cl6 y el Cl5 predominaban en el Japón y el Cl7 en Corea). 

74. La Autoridad de control de la contaminación de Noruega (SFT, 2002) midió concentraciones 

de PCCC en tres muestras de musgo de Noruega (Valvil, Molde y Narbuvoll). Las muestras se 

recogieron en zonas forestales, a una distancia mínima de 300 m de las carreteras y los edificios y 

a 10 km de las ciudades. Se midieron concentraciones de 3 µg/kg a 100 µg/kg de peso húmedo, lo que 

parece indicar que existe depósito de PCCC de la atmósfera. Desde el 2009, el programa de vigilancia 

del Organismo de Protección Ambiental de Suecia ha monitoreado la presencia de PCCC en el aire y 

en deposición. Las concentraciones de PCCC en dos estaciones de medición, situadas en la costa 

occidental y oriental de Suecia, arrojaron variaciones de entre 0,02 y 2 ng/m
3 
en el aire 

y 10 y 380 ng/m
2
 por día en deposición (Sjöberg y otros, 2014). 

75. Los resultados del estudio retrospectivo GAPS en 2009 que incluyó cuatro lugares del Ártico 

reveló que las PCCC analizadas utilizando GC/MC de alta resolución eran detectables en muestras de 

discos de PUF a 220 pg/ m
3
 en Barrow, 81 pg/ m

3
 en Ny-Alesund, 1000 pg/ m

3
 en Stórhöfði y 87 

pg/m
3
 en Little Fox Lake (Harner y otros, 2014). 

2.4.2  Tratamiento de aguas residuales, fangos cloacales y suelos 

76. Se detectaron PCCC en muestras de líquido tomadas en las salidas de las ocho plantas de 

tratamiento de aguas residuales del sur de Ontario, Canadá. El total de PCCC (C10-13 disueltas y en 

partículas) oscilaba entre 59 y 448 ng/l. Las mayores concentraciones se hallaron en muestras 

procedentes de las plantas de tratamiento de aguas residuales situadas en zonas industriales, incluidas 

Hamilton y St. Catharine's (Muir y otros, 2001).  

77. Reiger y Ballschmiter (1995) informaron concentraciones de 80 ± 12 ng/l de las PCCC C10-13, 

con un 62% de cloro, aguas arriba, y concentraciones de 73 ± 10 ng/l aguas abajo de una planta de 

tratamiento de aguas residuales de Alemania. La concentración de PCCC en los efluentes era 

de 115 ng/l. En los Estados Unidos, Murray y otros (1988), informaron concentraciones de las PCCC 

C10-13, con un 60% de cloro, de <150 a 3.300 ng/l en el agua de la acequia de drenaje de un embalse 

que recogía fluidos procedentes de una planta de producción de parafinas cloradas en Dover, Ohio.  

78. Iino y otros (2005), midieron concentraciones de PCCC en aguas afluentes y efluentes de 

tres plantas de tratamiento de aguas residuales municipales en Japón, en 2002. Las concentraciones 

de PCCC en aguas afluentes y efluentes oscilaban entre 220 y 360 ng/l y 16 y 35 ng/l, 

respectivamente. Las tres muestras de aguas afluentes contenían C10-13, con cinco a ocho cloros para 

cada homólogo. Ninguna de las muestras de los tres efluentes mostró niveles detectados de homólogos 

de C12 y C13, lo que parece indicar que el tratamiento de los fangos cloacales puede remover los 

homólogos de C12 y C13. 

79. También se han medido PCCC en fangos cloacales. Stevens y otros (2002), hallaron 

concentraciones de las PCCC que oscilaban entre 6,9 y 200 µg/g de peso seco en fangos cloacales 

procedentes de 14 plantas de tratamiento de aguas residuales del Reino Unido. Las mayores 

concentraciones de las PCCC se encontraban en fangos procedentes de captaciones industriales. Sin 

embargo, una captación rural sin ningún aporte líquido de origen industrial registraba importantes 

niveles (590 µg/g) totales de las PCCC y PCCM en el fango (Stevens y otros, 2002). Desde 2004 se 

han seguido controlando anualmente las PCCC en el fango cloacal de nueve plantas de tratamiento 

de aguas residuales en Suecia observándose en 2013 niveles de las PCCC de entre 0,8 y 2 µg/g. 

Hasta el momento no se han observado tendencias temporales de importancia (IVL, 2015). Zeng y 

otros (2012b) calcularon las concentraciones de PCCC en el fango cloacal de 52 plantas de tratamiento 

de aguas residuales en China y observaron una variación de entre 0,8 y 52,7 µg/g de peso seco 

(media de 10,7 µg/g). Los resultados del análisis del balance de masa realizado en una planta 

municipal de tratamiento de aguas residuales en Beijing indican que entre 0,8% y 72,6% de la carga 

inicial de la masa de las PCCC (afluente 184 +-19 ng/l) se encontró en los efluentes (27+-6 ng/l) y 

en 15,6 +- 1,4 µg/g de peso seco en los lodos drenados mientras que se perdió un 26,6% debido a la 

disipación. Los autores llegaron a la conclusión de que durante el tratamiento de aguas residuales en 

los lodos se depositan niveles importantes de las PCCC (Zeng y otros, 2012a). Los suelos agrícolas 

también pueden ser importantes depósitos de parafinas cloradas a causa de la aplicación de fangos 

cloacales (Stevens y otros, 2002; Nicholls y otros, 2001) o del riego con aguas residuales que trae 

como resultado una alta acumulación de las PCCC en suelos agrícolas con una rango de concentración 

de entre 159,9 y 1.450 ng/g de peso seco (Zeng y otros, 2011b).  

80. Gasperi y otros (2012) evaluaron la calidad de las fugas de las canalizaciones en una cuenca 
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urbana. Las concentraciones de PCCC variaron de 15 a 50 µg/l, lo que indica que las PCCC presentes 

en las fugas de canalizaciones podrían plantear un riesgo importante para el medio ambiente, si se 

comparan con las Normas de Calidad del Medio Ambiente de la UE, junto con los hidrocarburos 

policíclicos aromáticos (PAH) y los compuestos de tributilestaño. 

81. Se determinó una concentración media de las PCCC de 60,4 ± 54,9 ng/g de peso seco para los 

suelos extraídos cerca del vertedero de Iqaluit, Nunavut, en el Ártico canadiense (Dick y otros, 2010, 

tal como lo notificó la CPIA en la presentación de 2010 hecha con arreglo al anexo E). Los resultados 

indican que el vertedero tal vez funcione de fuente local de contaminación de las PCCC en Iqaluit.  

82. Se midieron las PCCC en suelos superficiales en una zona de China (isla Chongming) donde se 

observaron concentraciones totales en 27 muestras de suelos que variaron entre 0,42 y 420 ng/g de 

peso seco y en las que predominaban los congéneres C13 y C11 y Cl7 y Cl8 en la mayoría de las 

muestras de suelos (Wang y otros, 2013a). En 39 lugares donde se recogieron muestras de suelos 

superficiales de sitios forestales y pastizales en Europa Occidental (a lo largo de una sección 

transversal latitudinal en todo el Reino Unido y Noruega), se detectaron PCCC con la mayor 

concentración media (35±100 ng/g de materia orgánica del suelo, seguida del endosulfán y el 

pentaclorobenceno). Una acentuada disminución de las concentraciones de PCCC según aumentaba la 

latitud indicó que la distribución espacial era ocasionada por la proximidad a las regiones fuente. Las 

concentraciones de PCCC (medias de 50 y 22 ng/g de materia orgánica del suelo en el Reino Unido y 

Noruega, respectivamente) resultaron evidentemente superiores a las concentraciones de Σ31PCB en 

las mismas muestras (5 y 8 ng/g de materia orgánica del suelo para el Reino Unido y Noruega, 

respectivamente (Halse y otros, 2015).  

83. Wang y otros (2014) presentaron datos de la concentración de las PCCC recogidos de suelos 

urbanos en Shanghai. Las concentraciones totales de las PCCC (75 lugares de muestreo) variaron entre 

concentraciones inferiores al límite de detección y 615 ng/g de peso seco con un valor medio 

de 15,7 ng/g. 

84. En un estudio realizado en menor escala, Chen y otros (2013) aportaron datos sobre la 

presencia de las PCCC en suelos recogidos en la zona suburbana de Guangzhou donde se hacían 

diferentes usos de la tierra. Los datos indicaron una concentración total de las PCCC en 17 muestras 

que variaba entre 7 y 541 ng/g (mediana: 84 ng/g). Los congéneres dominantes en el perfil típico de 

las PCCC tenían longitudes de cadenas carbonadas de C10 y C11 y entre 6 y 7 átomos de cloro. Gao y 

otros (2012) obtuvieron concentraciones de PCCC de entre 56,9 y 171,1 ng/g de peso seco en 

arrozales y de entre 83,5 y 189,3 ng/g de peso seco en suelos de zonas altas situados en la cuenta 

del río Liaohe. 

2.4.3 Aguas superficiales y marinas 

85. Se detectaron PCCC en aguas superficiales de Ontario y Manitoba (Canadá). Se midieron 

niveles bajos de las PCCC (C10-13) disueltas en la parte occidental del lago Ontario en 1999 y 2000. 

En 1999, las concentraciones iban de 0,168 a 1,75 ng/l, en tanto que en 2000 eran menores (0,074 a 

0,77 ng/l) (Muir y otros, 2001). La concentración promedio de las PCCC en aguas del lago Ontario (4 

metros de profundidad) entre 2000 y 2004 era de 1,194 ng/l. Las concentraciones oscilaban 

entre 0,770 y 1,935 ng/l, 1,039 y 1,488 ng/l y 0,606 y 1,711 ng/l, en 2000, 2002 y 2004, 

respectivamente (Houde y otros, 2008). Se midieron concentraciones de las PCCC de 30 ± 14 ng/l 

en el río Red, en Selkirk, Manitoba, durante un período de 6 meses en 1995 (Tomy, 1997). Tomy y 

otros (1999), atribuyeron las PCCC en el agua a una fuente local, posiblemente una planta de 

maquinado y reciclado de metales situada en la ciudad de Selkirk, debido a la similitud del perfil de 

abundancia del grupo de la fórmula en cuestión con el estándar de PCA-60 usado en el estudio.  

86. En el Japón, el Ministerio de Medio Ambiente (2006) evaluó la presencia de las PCCC en seis 

muestras de agua superficiales de diferentes partes del país en 2004 (ejercicio económico del Japón) y 

no encontró concentraciones que estuvieran por encima de los límites de detección (que variaban 

de 0,0055 a 0,023 µg/l entre cadenas de diferentes longitudes). En 2002, en el Japón se tomó una 

muestra de agua superficial en dos ríos (cuatro sitios) diferentes. Las concentraciones de las PCCC 

oscilaron entre 7,6 y 31 ng/l (Iino y otros, 2005; Takasuga y otros, 2003). Zeng y otros (2011a) 

midieron la concentración total de las PCCC en aguas de lagos en los que descargaban efluentes 

procedentes de plantas de tratamiento de aguas residuales en Beijing (China) y obtuvieron valores que 

variaron entre 162 y 176 ng/l. 

87. Se detectaron niveles de las PCCC en aguas fluviales del orden de 300 (límite de detección) 

a 1.100 ng/l en España (Castells y otros, 2003; 2004), de 15,74 a 59,57 ng/l en el río St. Lawrence, 

Canadá (Moore y otros, 2003), de <100 a 1.700 ng/l en Inglaterra y Gales (Nicholls y otros, 2001). 

88. En las muestras de agua de mar recogidas en la bahía de Liaodong al norte de China los niveles 
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de las PCCC estuvieron entre 4,1 y 13,1 ng/l (Ma y otros, 2014b). También se detectaron PCCC en 

arroyos, ríos y lagos de Iqaluit, Nunavut, en el Ártico canadiense. Según el lugar, las concentraciones 

variaban de estar por debajo del nivel de detección a 117 ng/l. Por los resultados se diría que existen 

fuentes locales de contaminación de las PCCC en Iqaluit, además del transporte atmosférico (Dick y 

otros, 2010). 

2.4.4 Sedimentos 

89. Se detectaron PCCC en sedimentos en los alrededores de los Grandes Lagos, en el Canadá, 

China, Alemania, la República Checa, Suiza, España, Francia, Noruega, el Japón y el Reino Unido. 

También se han detectado en sedimentos del Ártico.  

90. Se han medido flujos en cortes superficiales (0 a 1 cm de profundidad) de testigos de 

material sedimentario (µg/m
2
 por año) de las PCCC en varios sedimentos de lagos canadienses (Muir 

y otros, 1999a; Tomy y otros, 1999). Los flujos más elevados se observan en sedimentos lacustres 

próximos a zonas urbanas (parte occidental del lago Ontario y cuenca meridional del lago Winnipeg). 

Los flujos más bajos se observan en lagos más remotos, incluido el lago Superior, que reciben sobre 

todo la influencia de aportes atmosféricos. Estos resultados inducen a pensar que los residuos más 

elevados de las PCCC observados en sedimentos lacustres proceden fundamentalmente de 

zonas urbanas.  

91. Tomy y otros (1997), midieron PCCC en concentraciones de alrededor de 245 µg/kg de peso 

seco en sedimentos excavados de la desembocadura del río Detroit en el lago Erie y en la isla Middle 

Sister, en la parte occidental del lago Erie, en 1995. También se detectaron PCCC en todas las 

muestras de sedimentos superficiales de zonas portuarias a lo largo del lago Ontario en 

concentraciones que oscilaban entre 5,9 y 290 ng/l peso seco (Muir y otros, 2001). Las mayores 

concentraciones se hallaron en el punto más industrializado (cuenca de Windermere, puerto 

Hamilton). Asimismo, Marvin y otros (2003), informaron una concentración de las PCCC de 410 ng/g 

de peso seco en sedimentos del lago Ontario cerca de una zona industrializada. 

92. En el Ártico canadiense, las concentraciones totales de las PCCC en testigos de material 

sedimentario eran de 1,6 a 17,6 ng/g de peso seco en tres lagos distantes (Tomy y otros, 1998a; Stern y 

Evans, 2003; Stern y otros, 2005). Los sedimentos de arroyos, ríos y lagos de Iqaluit, Nunavut, en el 

Ártico canadiense tenían concentraciones medibles de las PCCC que oscilaban entre 5,2 y 138,1 ng/g 

de peso seco (Dick y otros, 2010). Por los resultados se diría que existen fuentes locales de 

contaminación en Iqaluit, además del transporte atmosférico de las PCCC (Dick y otros, 2010). 

93. Para tener una visión general de la tendencia histórica de las parafinas cloradas, se analizó un 

núcleo de sedimento fechado del lago Thun (Suiza) que cubría los últimos 120 años (1899 a 2004) 

(Iozza y otros, 2008). En el corte de sedimento más profundo, pre-industrial, se encontró una 

concentración de 5 ng/g de peso seco. Las concentraciones se mantuvieron por debajo de los 10 ng/g 

de peso seco desde 1960 hasta el decenio de 1980 y aumentaron a un máximo de 33 ng/g de peso seco 

en 1986 para mantenerse más o menos estables hasta el año 2000. En 2004, los sedimentos 

superficiales tenían niveles de las PCCC de 21 ng/g de peso seco. Los datos recogidos de sedimentos 

de fiordos urbanos noruegos eran del rango de entre 60 y 100 ng/g de peso seco (Organismo de Medio 

Ambiente de Noruega, 2014). 

94. En muestras de sedimento marino recolectadas en la región costera de Barcelona (España) y 

cerca de un emisario submarino proveniente de una planta de tratamiento de aguas residuales ubicada 

en la boca del río Besòs (Barcelona), se midieron concentraciones de las PCCC que oscilaban 

entre 1.250 y 2.090 ng/g de peso seco (Castells y otros, 2008). Zeng y otros (2012c) encontraron 

PCCC en todas las muestras de sedimentos superficiales recogidas en el mar de China Oriental con 

una variación en la concentración de entre 5,8 y 64,8 ng/g de peso seco. La tendencia espacial indicó 

una disminución en la medida en que aumentaba la distancia desde la costa, aunque el valor más alto 

se encontró en un punto muy alejado de tierra firme. El grupo homólogo C10 fue el grupo de cadena 

carbonada más abundante. Los perfiles verticales de núcleos de sedimentos indicaron que las 

concentraciones de PCCC disminuían desde la superficie hasta una profundidad de 36 cm y 

experimentaban un ligero aumento a medida que aumentaba la profundidad, lo que demostraba 

una importante correlación positiva con el carbono orgánico total y los contenidos de cloro. Zhao y 

otros (2013) realizaron mediciones de las PCCC en 37 muestras de sedimentos superficiales tomadas 

del delta del río Yangtze y a todo lo largo de la franja costera entre Zhejiang y Fujian y observaron 

concentraciones de entre 9 y 37,2 ng/g de peso seco. El carbono orgánico total tenía una marcada 

incidencia en las migraciones de las PCCC. En las muestras tomadas del río Yangtze se detectó la 

mayor proporción de las PCCC sedimentarias en toda la zona costera, pero solo una pequeña fracción 

fue transportada mar adentro (Zeng y otros, 2012a). En un estudio reciente sobre los niveles de las 

PCCC en el mar Bohai se detectaron concentraciones de entre 97,4 y 1.756,7 ng/g de peso seco en 15 
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muestras de sedimentos superficiales (media de 650,7 ng/g de peso seco (Ma y otros, 2014a). En 10 

muestras de sedimentos marinos recogidas en la bahía de Liaodong en China, se midió una 

concentración total de las PCCC de entre 65 y 541 ng/g de peso seco (mediana de 299 ng/g) (Ma y 

otros, 2014b). 

95. Se detectaron PCCC en el río Besòs, en España (250 a 3.040 ng/g de peso seco) (Parera y 

otros, 2004), y en varios ríos de Alemania, Francia y Noruega (2 a 75 ng/g de peso seco) 

(Hütting, 2006). Ballschmiter (1994) halló PCCC en sedimentos de Alemania en concentraciones que 

iban de <5 a 83 µg/kg de peso seco. La muestra de 83 µg/kg de peso seco procedía del río Rin 

(Organismo de Medio Ambiente del Reino Unido, 2003b). 

96. Un estudio sobre las PCCC y las PCCM en el Reino Unido comprendió veinte zonas acuáticas 

y ocho agrícolas (Nicholls y otros, 2001). Nicholls y otros (2001), seleccionaron sedimentos 

superficiales de tres localizaciones que iban de 1 a 100 m, de 200 a 300 m y de 1 a 2 km aguas abajo 

de la salida de líquidos de la planta municipal de tratamiento de aguas cloacales. Se consideró que 

las PCCC y las PCCM estaban ampliamente distribuidas en el medio ambiente del Reino Unido. En 

los lugares en los que se determinaron las concentraciones de las PCCC independientemente de las 

de PCCM, estas oscilaron entre 0,6 y 10,3 mg/kg de peso seco (Nicholls y otros, 2001). 

97. Přibylová y otros (2006), informaron sobre concentraciones de PCCC en 36 muestras de 

sedimentos de 11 ríos checos y cinco conductos de drenaje próximos a zonas industriales. Las 

concentraciones iban desde niveles no detectables hasta 347,4 ng/g de peso seco. Durante 2001 y 2002 

se analizaron PCCC en muestras de sedimento de la República Checa, en tres lugares con diferentes 

descargas industriales. Las concentraciones de PCCC en los sedimentos variaba entre 24 y 45,78 ng/g 

de peso seco en la zona de Košetice (zona de referencia), entre 16,30 y 180,75 ng/g de peso seco en la 

zona de Zlin (industrias del caucho, curtiembres y textiles) y entre 4,58 y 21,57 ng/g de peso seco en la 

zona de Beroun (industria del cemento y de maquinaria) (Štejnarová y otros, 2005).  

98. En el Japón, el Ministerio de Medio Ambiente (2006) evaluó los niveles de PCCC en seis 

muestras de sedimentos de fondo recogidas en diversas partes del país en 2004 (ejercicio económico 

del Japón) y no halló concentraciones por encima de los límites de detección (que iban de 0,34 a 3,0 

ng/g en carbono de distintas longitudes). No obstante, se tomaron seis muestras de sedimentos en tres 

ríos (Iino y otros, 2005). Las concentraciones de PCCC iban de 4,9 ng/g a 484,4 de peso seco. Cinco 

de las seis muestras tenían concentraciones mayores que 196,6 ng/g de peso seco.  

99. Se investigaron las tendencias espaciales y temporales de las PCCC en sedimentos del delta del 

río Pearl en China Meridional (Chen y otros, 2011). Las concentraciones variaban entre 320 y 6.600 

ng/g de peso seco. Se obtuvieron altos niveles en sedimentos de estanques situados en las 

inmediaciones de una zona de reciclaje de desechos eléctricos y electrónicos (2.800 ng/g de peso seco) 

y en sedimentos de un río situado en una zona altamente industrializada (1.200 ng/g de peso seco). Se 

observó una mayor abundancia de congéneres de cadena corta y bajo contenido de cloro en zonas de 

poca actividad industrial lo que podría deberse al transporte de congéneres de cadena corta y a la 

decloración de congéneres con mayor contenido de cloro. En los núcleos de sedimentos se observaron 

las mayores concentraciones en los segmentos superiores (entre 670 y 1.100 ng/g de peso seco entre 0 

y 32 cm) a diferencia de las capas más profundas (de 290 a 680 ng/g de peso seco entre 36 y 68 cm) lo 

que indica un aumento en el consumo en los últimos años. 

100. Se detectó la presencia de PCCC en 22 muestras de sedimentos del río Liaohe en el norte de 

China con concentraciones de entre 39,8 y 480,3 ng/g de peso seco. Los niveles aumentaban en la 

medida que el río Liaohe fluía a través de zonas industriales. En un inventario preliminar se 

contabilizaron aproximadamente 30,82 toneladas de las PCCC residuales en los sedimentos del río 

Liaohe (Gao y otros, 2012). 

101. Se recogieron 117 muestras de sedimentos superficiales y dos núcleos de sedimentos del mar 

Bohai y el mar Amarillo en China con vistas a estudiar las tendencias espaciales y temporales de 

las PCCC en gran escala en el medio ambiente marino de China. El total de PCCC en los sedimentos 

superficiales fue de entre 14,5 y 85,2 ng/g de peso seco con un nivel medio de 38,4 ng/g de peso seco. 

La distribución especial mostró una tendencia a la baja en la medida en que aumentaba la distancia de 

la costa hacia mar abierto. Las concentraciones totales de PCCC en los dos núcleos de sedimentos 

variaron de 11,6 a 94,7 ng/g de peso seco y de 14,7 a 195,6 ng/g de peso seco, respectivamente, con un 

drástico aumento desde principio del decenio de 1950 hasta la actualidad. Las PCCC se encontraron 

fundamentalmente en las corrientes de salida del río hacia la corriente oceánica y en parte en 

deposiciones atmosféricas (Zeng y otros, 2013). 

102. Los datos derivados de la vigilancia de las PCCC entre 2002 y 2012 en diferentes lugares de 

muestreo distribuidos en todo el territorio noruego indicaron una media para el conjunto de datos 
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nacionales de 33 ng/g de peso seco de sedimentos marinos, 36 ng/g de peso seco de sedimentos de 

agua dulce, 31 ng/g de peso seco en el caso de los fangos cloacales, 19 ng/l en aguas procedentes de 

plantas de tratamiento de aguas residuales y 5 ng/l en aguas marina y dulces (Climate and Pollution 

Agency (Noruega) 2012).  

103. En resumen, la cobertura geográfica de la información sobre los niveles ambientales y 

tendencias de las PCCC se ha ampliado en los últimos años para incluir también la región de Asia 

Oriental. La proximidad a zonas industriales y urbanas explica en gran medida la variación especial en 

los sedimentos. Las mayores concentraciones (en el rango de mg/kg) se encontraron en el mar Bohai y 

en sedimentos marinos y de agua dulce en España. En otros lugares como los lagos del Ártico 

canadiense se observaron concentraciones detectables, por lo general en un rango más bajo de ng/g 

para todas las PCCC. Los núcleos de sedimentos fechados indicaron una reducción en las cargas 

de PCCC en el lago Thun y el Mar de China Oriental pero una tendencia al alza en el delta del río 

Pearl. 

2.4.5 Biota 

104. Se detectaron PCCC en la biota del Canadá, China, el Reino Unido, Chile, Grecia, Alemania, 

Groenlandia, Islandia, Francia, Suecia, los Estados Unidos, Noruega, el Japón y el Mar del Norte. 

También se han detectado en la biota del Ártico. 

105. Strid y otros (2013) notificaron niveles en el hígado del tiburón de Groenlandia que indicaban 

una gran variación del límite de detección a 5.200 ng/g de peso en lípidos, con una media de 430 ng/g 

de peso en lípidos.  

106. Las concentraciones de PCCC en el salvelino procedente de Ellasjøen variaron de 11 a 27 ng/g 

de peso húmedo en el hígado (Evenset y otros, 2004 citado en De Boer, 2010). Dos especies de 

aves marinas, el mérgulo atlántico y la gaviota tridáctila recogidas en Bjørnøya tenían niveles 

similares de PCCC que los encontrados en el hígado del salvelino en el hígado y los músculos. Las 

proporciones de los grupos de longitudes de cadena de PCCC de C10, C11, C12, y C13 eran 

relativamente similares en el salvelino y en las dos especies de aves marinas lo que podría ser un 

indicio de que el guano de las aves marinas sea fuente de PCCC en Ellasjøen (Evenset y otros, 2007; 

De Boer, 2010). Reth y otros (2006) indicaron niveles de PCCC en el salvelino y aves marinas 

(mérgulo atlántico y gaviota tridáctila) registrados en la Isla del Oso (Ártico europeo), así como en 

el bacalao de Islandia y Noruega. Las concentraciones de PCCC variaron entre 5 y 88 ng/g de 

peso húmedo. 

107. Dick y otros (2010), obtuvieron mediciones de PCCC en la trucha alpina del Ártico (Salvenius 

alpinus) anádroma y de agua dulce y el espinoso de nueve espinas (Pungitius pungitius) en distintos 

lugares cercanos a Iqaluit, Nunavut (Canadá). Las concentraciones de PCCC oscilaban entre niveles 

no detectables y 96 ng/g de peso seco y 10,7 y 13,8 ng/g de peso seco en la trucha alpina del Ártico y 

el espinoso, respectivamente.  

108. Muir y otros (2001, 2002) midieron PCCC en peces capturados en el lago Ontario en 1996 

y 2001. Las concentraciones iban de 7,01 a 2.630 ng/g de peso seco. La concentración más alta se 

midió en carpas capturadas en el puerto de Hamilton. Las PCCC C12 predominaban en las truchas de 

lago, mientras que la C11 era la principal PCCC en el escorpión de fondo y el eperlano arcoíris.  

109. También se detectaron PCCC en peces e invertebrados en los Grandes Lagos; los niveles 

promedio oscilaban entre 130 y 500 ng/g en peso húmedo (Muir y otros, 2003). Los niveles de PCCC 

iban de 118 a 1.250 ng/g de peso húmedo en carpas y de 447 a 5.333 ng/ en truchas del lago Ontario 

(Bennie y otros, 2000). 

110. Las concentraciones de PCCC en muestras de trucha lacustre, carpa y cadena trófica del lago 

Ontario y del lago Michigan se determinaron a partir de muestras recogidas entre 1999 y 2004 (Houde 

y otros, 2008). Las PCCC predominaban en organismos del lago Michigan; las concentraciones 

medias más altas se encontraron en la trucha lacustre (Salvelinus namaycush) con ng/g de peso 

húmedo. La concentración de PCCC oscilaba entre 7,5 y 123 y 1,02 y 34 ng/g de peso húmedo para el 

lago Michigan y el lago Ontario, respectivamente. La menor concentración media de PCCC (7,5 y 2,4 

ng/g de peso húmedo) se detectó en Mysis en el lago Michigan y el lago Ontario, respectivamente.  

111. Ismail y otros (2009) realizaron otros estudios sobre las concentraciones de PCCC en la trucha 

lacustre del lago Ontario. Se determinaron las evoluciones temporales en las concentraciones en los 

tejidos desde 1979 hasta 2004 usando productos almacenados homogeneizados de pescado entero de 

un programa de vigilancia de largo plazo. Las concentraciones de PCCC oscilaban entre 17 y 91 ng/g 

de peso húmedo. Las concentraciones mostraron una evolución en aumento, aunque no significativa, 

desde 1979 hasta 1988, con una posterior disminución significativa hasta 2004 (Ismail y otros, 2009).  
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112. Basoncillo y otros (2015) midieron las concentraciones de PCCC en peces predadores en 

nueve masas de agua diferentes en Canadá, incluidas zonas apartadas y zonas industrializadas y 

urbanizadas. El estudio incluyó el remoto Lago Kusawa, que recibe PCCC únicamente mediante el 

transporte a larga distancialas concentraciones de PCCC en la trucha lacustre fueron relativamente 

bajas (media de 2 ng/g de peso húmedo), pero similares a las concentraciones en la trucha lacustre de 

los Grandes Lagos, que es una zona urbanizada e industrializada. Al comparar las muestras de truchas 

del lago Ontario en el período entre 2001 y 2011, pudieron observar que las concentraciones de PCCC 

habían disminuido en un factor de 6,6, aunque las muestras correspondían a estudios diferentes. Sin 

embargo, las PCCC C11, C12 y C13 con entre 5 y 7 átomos de cloro aumentaron de manera significativa 

en 2011, lo que hacía pensar en el transporte atmosférico como la fuente más importante (Basoncillo y 

otros, 2015). En 2007 y 2010 se realizaron mediciones en percas y salvelinos de lagos de Suecia con 

vistas a determinar la presencia de PCCC. Las concentraciones de PCCC variaron de 0,6 a 30 ng/g de 

peso húmedo. No se observó una variación especial coherente en la concentración de PCCC ni 

diferencias significativas entre los años 2007 y 2010 (Nyberg y otros, 2012). 

113. La Autoridad de control de la contaminación de Noruega (SFT, 2002) midió concentraciones 

de PCCC en mejillones azules e hígados de bacalao de Noruega. Las PCCC estaban presentes en todas 

las muestras en concentraciones comprendidas entre 14 y 130 µg/kg de peso húmedo en el mejillón y 

entre 23 y 750 µg/kg en el hígado de bacalao. El Organismo de Medio Ambiente de Noruega (2014d) 

informó de altas concentraciones de PCCC (>2.000 ng/g de peso líquido) en la sangre de gaviotas 

procedentes de Oslofjord. Lahaniatis y otros (2000) informaron valores medios para PCCC de 

longitudes de cadena particulares (C10-C13) que variaban entre 6 y 135 µg/kg en carne de pescado 

(espadín, gallineta, arenque, hipogloso, sardina y trucha) de diversos sitios de Inglaterra, Noruega, 

Chile, Grecia, Alemania, Islandia, Francia, los Estados Unidos y el Mar del Norte. Reth y otros (2005), 

midieron concentraciones de PCCC comprendidas entre 19 y 286 ng/g de peso húmedo en hígado de 

pescado (limanda del Mar del Norte, bacalao y platija) del Mar del Norte y del Mar Báltico. Huber y 

otros (2015) midieron los niveles de PCCC en huevos de aves marinas y obtuvieron concentraciones 

de entre 2 y 4,8 ng/g de peso húmedo.  

114. En el Japón, el Ministerio de Medio Ambiente (2006) buscó indicios de PCCC en seis 

muestras de especies acuáticas silvestres de distintas partes del país en 2004 (ejercicio económico del 

Japón) y no halló concentraciones por encima de los límites de detección (de 0,2 a 1,5 ng/g de peso 

húmedo). 

115. Yuan y otros (2012) notificaron concentraciones de PCCC en 91 muestras de moluscos 

recogidas en las aguas costeras del mar Bohai en China que oscilaban entre 64,9 y 5.510 ng/g de peso 

seco. Li y otros (2014a) analizaron el nivel de COP en la biota del mar Bohai y encontraron que las 

concentraciones de PCCC eran las más altas, seguidas de los DDT, HCH, PCB, PFOS y HBCD. 

116. En un ecosistema acuático donde descargaban las aguas de una planta de procesamiento de 

aguas residuales, las concentraciones de PCCC en la masa muscular de bagres, carpas comunes, 

carpines, tortugas chinas de caparazón blando y tilapias variaron entre 1,7, 1,4, 3,5, 1,3 y 1 µg/g de 

peso seco, respectivamente. Las concentraciones de PCCC variaron según el contenido de lípidos 

(Zeng y otros, 2011a). 

117. Los niveles de PCCC en una red alimentaria marina de la bahía de Liaodong al norte de China 

eran de entre 86 y 4.400 ng/g de peso húmedo (los valores más bajos y los más altos se detectaron en 

el zooplancton y el ostión chino) con un enriquecimiento de los grupos de C10Cl5 y C11Cl5 en la 

mayoría de los organismos acuáticos (Ma y otros, 2014b). 

Mamíferos marinos 

118. Se han hallado PCCC en concentraciones que van desde 95 hasta 770 ng/g de peso húmedo en 

la grasa de mamíferos marinos, incluida la ballena blanca (Delphinapterus leucas), la foca anillada 

(Phoca hispida) y la morsa (Odobenus rosmarus) y narval (Monodon Monoceros) de diversas 

localizaciones del Ártico (Tomy y otros, 1998b; 1999, 2000). 

119. Mediciones de PCCC en la grasa de 5 especies de mamíferos marinos de Groenlandia 

occidental demostraron que las concentraciones totales de PCCC fluctuaban de 10 ng/g de peso 

húmedo en las focas anilladas a 282 ng/g de peso húmedo en las ballenas blancas (Johansen y 

otros, 2004). 

120. También se han obtenido mediciones de PCCC en muestras archivadas de ballena blanca de la 

isla de Hendrickson y de Pangnirtung, en el Ártico canadiense (informe del Departamento Canadiense 

de Pesca y Océanos presentado junto con la Presentación de 2010 hecha por la CPIA con arreglo al 

anexo E). Se analizaron muestras de grasa de ballena (1993 a 2008 y 1982 a 2008 para la isla de 

Hendrickson y Pangnirtung, respectivamente), para obtener el total de PCCC. Para cada año se 
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tomaron muestras de grasa de entre 10 y 11 y 3 a 10 ballenas de la isla de Hendrickson y Pangnirtung, 

respectivamente. Las tendencias temporales de las PCCC también se han investigado utilizando grasa 

de ballenas beluga procedente de dos lugares en el Ártico canadiense. Las muestras de grasa recogidas 

entre comienzos del decenio de 1980 y mediados del decenio de 2000 de las poblaciones de ballenas 

beluga  del Mar de Beaufort meridional (isla de Hendrickson) y Cumberland Sound (Pangnirtung), 

indicaron que las PCCC alcanzaron sus niveles más altos a finales del decenio de 1990 y disminuyeron 

a partir de entonces, acercándose a los límites de detección antes de 2007 (Tomy y Loseto, 2013; 

Tomy y otros, 2010). La concentración geométrica promedio de PCCC de las ballenas de la isla de 

Hendrickson para las muestras analizadas hasta ahora iba desde 3,96 hasta 340 ng/g en lípidos. Las 

concentraciones se mantenían relativamente constantes hasta el año 2005, pero eran bastante menores 

en 2006 (3,96 ng/g en lípidos). Las concentraciones geométricas promedio de PCCC en las ballenas de 

Pangnirtung iban desde 2,95 a 330 ng/g en lípidos. La concentración más elevada se registró en 1992. 

Las concentraciones en 2005 y 2006 oscilaban entre 16,5 y 2,95 ng/g en lípidos, respectivamente.  

121. Se han detectado PCCC en ballenas blancas del río San Lorenzo en una concentración media 

de 785 ng/g de peso húmedo (Tomy y otros, 1998b; 2000). Las mayores proporciones de componentes 

menos volátiles en el perfil de concentración dan a entender que las fuentes locales de PCCC, 

posiblemente de los Grandes Lagos o de las regiones industrializadas del curso inferior del río San 

Lorenzo, son las fuentes más importantes de aporte de PCCC en esta región. 

Animales salvajes terrestres 

122. Es muy escasa la información disponible sobre concentraciones de PCCC en tejidos de 

animales salvajes terrestres. En Suecia, Jansson y otros (1993), informaron que las concentraciones de 

parafinas cloradas (sin especificar la longitud de la cadena) en conejos (Revingeshed, Skåne), alces 

(Grimsö, Västmanland), renos (Ottsjö, Jämtland) y quebrantahuesos (de varias regiones de Suecia) 

oscilaban entre 2,9; 4,4; 0,14 y 0,53 µg/g de peso en lípidos, respectivamente. El Centro para la 

Ciencia del medio ambiente, la pesca y la acuicultura del Reino Unido (CEFAS, 1999) informó que las 

concentraciones de PCCC en lombrices de tierra oscilaban entre <0,1 y 0,7 µg/g de peso seco en el 

Reino Unido en el verano de 1998.  

123. Campbell y McConnel (1980) determinaron niveles de parafinas cloradas C10-20 en hígados de 

aves y huevos de aves marinas en el Reino Unido. Las concentraciones de parafinas cloradas C10-20 

oscilaban entre 0,1 y 1,2 µg/g de peso húmedo en hígados de aves y entre <0,05 y >0.6 µg/g en huevos 

de aves marinas. Morales y otros (2012) encontraron niveles de PCCC en huevos de gaviotas (Laurus 

michahellis y Larus audouinii) procedentes del delta del Parque Natural del Ebro con una variación de 

entre 4,5 y 6,4 ng/g de peso húmedo, respectivamente. En ambas especies de gaviotas se 

detectaron  diversos COP en concentraciones cada vez más bajas: plaguicidas organoclorados 

>PBDE>PCCC>PCB no-ortosustituidos >PCDD>PCDF. Recientemente se observaron 

concentraciones más altas en la musculatura de siete especies de aves procedentes de una zona de 

reciclaje de aparatos eléctricos y electrónicos en China. En las muestras tomadas de dos especies 

migratorias y cuatro especies residentes se detectaron PCCC cuyas concentraciones variaban de 19 a 

340 ng/g de peso húmedo (620 a 17.000 ng/g de peso en lípidos); los niveles más altos se observaron 

en el jilguero seguido del zorzal de cola. Los niveles en las especies migratorias (ruiseñor coliazul y 

zorzal dorsigris) variaron entre 71 ng/g y 28 ng/g (media) de peso húmedo (Luo y otros, 2015). 

124. Recientemente se observó la presencia de PCCC y PCCM en las 79 muestras de especies del 

Ártico noruego analizadas, lo que indica una amplia exposición a estos productos químicos en el 

Ártico marino. Las concentraciones en el plasma del oso polar, la foca anillada y la gaviota hiperbórea 

tenían un contenido medio de PCCC de entre 4 ng/ml de plasma en el oso polar y la gaviota 

hiperbórea, 5 ng/ml en la foca anillada, 7,8 ng/g de peso húmedo en los huevos de gaviotas tridáctilas 

y 3,2 ng/g de peso húmedo en huevos de pato de flojel, lo que indicaba una transferencia de la madre a 

las crías. Se midieron niveles de PCCC de 10 ng/g de peso húmedo, 20,6 ng/g de peso en lípidos en el 

hígado del bacalao atlántico y 2,3 ng/g de peso húmedo, 134 ng/g de peso en lípidos en el bacalao 

polar (varias muestras combinadas) (Organismo de Medio Ambiente de Noruega, 2013). En la 

mayoría de las muestras de oso polar recogidas en la bahía de Hudson en 2012 se observó la presencia 

de PCCC con una concentración media de 493 ± 343 pg/g de peso en lípidos, la cual podría aumentar 

(Letcher, 2013).  

Plantas 

125. Se han detectado parafinas cloradas (de los tres tipos: PCCC, PCCM y PCCL) en muestras de 

agujas de abetos de regiones alpinas de Europa, en concentraciones que iban de 26 a 460 ng/g de peso 

seco. No se pudo determinar ninguna correspondencia entre la concentración y la altura (Iozza y 

otros, 2009). Los niveles en agujas de pino en zonas urbanas en las inmediaciones de Beijing variaban 

de entre 3,0 y 40,8 µg/g de peso en lípidos (Wang y otros, 2015). 
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2.4.6 Exposición humana  

126. Tomy (1997) halló que había PCCC (alrededor de 60% a 70% de cloro por peso) presentes en 

una concentración de 11 a 17 µg/kg de lípidos (concentración media: 13 µg/kg de lípidos) en leche 

materna humana de mujeres Inuit que vivían en el estrecho de Hudson en Quebec Septentrional 

(Canadá).  

127. También se detectaron PCCC en muestras de leche materna en el Reino Unido (Thomas y 

Jones, 2002). Las PCCC se hallaron en concentraciones de entre 4,6 y 110 µg/kg de lípidos en cinco 

de ocho muestras procedentes de Lancaster, y en concentraciones de 4,5 a 43 µg/kg de lípidos en siete 

de 14 muestras procedentes de Londres. El nivel medio estimado de PCCC era 20 ± 30 µg/kg de 

lípidos (basado únicamente en los hallazgos positivos) o 12 ± 23 µg/kg de lípidos (suponiendo que lo 

no detectado equivalía a la mitad del límite de detección). En un estudio de seguimiento, Thomas y 

otros (2006) hallaron concentraciones de PCCC que oscilaban entre 49 y 820 µg/kg de lípidos 

(mediana 180 µg/kg de lípidos) sin que se encontraran diferencias entre habitantes de las zonas 

urbanas y de las rurales. Se analizaron 25 muestras de grasa de leche materna y se detectaron PCCC en 

todas las muestras, salvo en cuatro. En un estudio realizado para medir la concentración de PCCC 

y PCCM en la leche materna de mujeres en Suecia se utilizaron varias muestras combinadas del 

período entre 1996 y 2010; se notificaron niveles medios de PCCC y PCCM de 107 y 14 ng/g peso 

de grasa, respectivamente, no observándose tendencias temporales evidentes, lo que indica que los 

niveles no están disminuyendo (Darnerud y otros, 2012). 

128. Se han detectado también PCCC en un número limitado de muestras de plasma de mujeres 

embarazadas en Bodø (Noruega) y en Taimyr (Federación de Rusia). En 13 de las 20 muestras 

analizadas, los niveles de PCCC estaban por debajo del límite de detección (Climate and Pollution 

Agency, Noruega, 2012; Norwegian Pollution Control Authority, 2005).  

129. También se han detectado PCCC en alimentos. Thomas y Jones (2002) detectaron PCCC en 

una muestra de leche de vaca de Lancaster y en muestras de mantequilla de varias regiones de Europa 

(a saber, Dinamarca, Gales, Normandía, Baviera, Irlanda e Italia Meridional y Septentrional). También 

se encontraron PCCC en muestras de mantequilla de Dinamarca (1,2 µg/kg) e Irlanda (2,7 µg/kg). En 

un estudio de la cesta de la compra, sobre 234 alimentos listos para ingerir, que representaban 

aproximadamente 5.000 tipos de alimentos presentes en las dietas de los Estados Unidos, se detectó en 

una ocasión ―Chlorowax 500C‖ en pan blanco enriquecido, en una concentración de 0,13 µg/g 

(Oficina y equipo de plaguicidas de KAN-DO, 1995). Lahaniatis y otros (2000), informaron valores 

promedio de PCCC de largo de cadena individual (C10-C13) que variaban entre 7 y 206 µg/kg en aceite 

de pescado de varias procedencias. 

130. En el Japón se determinaron concentraciones de PCCC en once categorías de alimentos (Iino y 

otros, 2005). Se detectaron PCCC en cultivos de cereales (2,5 µg/kg), semillas y papas (1,4 µg/kg), 

azúcar, dulces y bocadillos, aderezos y bebidas (2,4 µg/kg), grasas (por ejemplo, margarina, aceites, 

etc.; 140 µg/kg), porotos, verduras de hoja, otras verduras, hongos y algas marinas (1,7 µg/kg), 

frutas (1,5 µg/kg), pescados (16 µg/kg), mariscos (18 µg/kg), carnes (7 µg/kg), huevos (2 µg/kg) y 

leche (0,75 µg/kg). En el Japón se calculó la ingesta total diaria de PCCC en diferentes grupos etarios, 

sobre la base del consumo de comida distribuido y los datos de peso corporal de la encuesta. Debido al 

menor peso corporal, en general, cuanto más joven es una persona, mayor es su ingesta diaria total. El 

percentil 95 de la ingesta diaria total para las mujeres de 1 año es 0,68 µg/kg/día. Iino y otros (2005), 

concluyeron que los alimentos eran la vía principal de exposición de los seres humanos a las PCCC, 

pero que en 2003 esto no representaban un riesgo para la salud en Japón. 

131. El Ministerio de Salud de Canadá (2003) calculó el límite superior de ingesta de PCCC para la 

población canadiense en general. Prácticamente la totalidad de la ingesta estimada de PCCC para cada 

grupo de edad en la población canadiense procede de los alimentos. El límite superior estimado de la 

ingesta de los niños alimentados con leche materna era de 1,7 µg/kg de peso corporal por día, y la de 

los niños alimentados con leche maternizada era de 0,01 µg/kg de peso corporal por día. Para los 

restantes grupos de edad, la ingesta oscilaba entre 5,1 µg/kg de peso corporal por día para los adultos 

de más de 60 años de edad y 26,0 µg/kg de peso corporal por día para niños no alimentados con 

leche maternizada. 

132. Datos recientes obtenidos en Asia demostraron que si bien en el Japón las cantidades de PCCC 

en alimentos apenas aumentaron en el último decenio, en Beijing (China) se ha observado un aumento 

de 2 órdenes de magnitud. En 1993 el conjunto de PCCC en muestras alimentarias variaban entre el 

nivel de no detectable y 36 ng/kg bw/día mientras que en 2009, la cifra fue de entre 390 a 1.000 ng/kg 

bw/día. Se calculó un percentil del 95% para 1.200 ng/kg bw/día, mientras que en el Japón fue 

de 72 ng/kg bw/día en los años noventa y de 81 ng/kg bw/día en 2009 (Harada y otros, 2011).  
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133. Si bien se cree que los alimentos son la primera vía de exposición a las PCCC, la inhalación y 

captación dérmica pueden constituir también vías importantes de exposición. En Francia las PCCC se 

han detectado como el segundo grupo más abundante de compuestos en el aire en espacios cerrados, 

con una concentración media de 45 µg/g de polvo (Bonvallot y otros, 2010). Según estudios realizados 

en Bélgica, las concentraciones media y máxima en el polvo doméstico fueron de 2,08 y 12,8 µg/g, 

respectivamente (D’Hollandar y otros, 2010). En Suecia (Estocolmo) se realizaron mediciones para 

confirmar la presencia de PCCC en el aire de espacios cerrados (Friden y otros, Universidad de 

Estocolmo, 2010). Se realizó una evaluación de la exposición en un adulto y un lactante. Según los 

cálculos realizados, la exposición de un adulto de 25 años a las PCCC a través de la inhalación, la 

ingesta de polvo y la dieta varió entre 3 µg/d, 0,98 µg/día y 12 µg/día (95% de exposición), 

respectivamente, siendo la dieta la principal fuente de exposición a las PCCC (~85%). Por otra parte, 

la exposición del lactante a las PCCC a través de la inhalación, la ingesta de polvo y la dieta varióentre 

1,4 µg/día, 3,6 µg/día y 6,8 µg/día; una parte importante de la exposición a las PCCC se atribuyó a la 

ingesta de polvo (~30 %). Los autores llegaron a la conclusión de que estos datos demuestran más la 

existencia de una contaminación ambiente bastante generalizada que las hipótesis de alta 

contaminación. También en Alemania se han recogido datos sobre el polvo doméstico observándose 

que las concentraciones media y máxima de PCCC fueron de 6 µg/g (2.050 µg/g) en 2013 (Hilger y 

otros, 2013).  

134. La exposición puede producirse también por intermedio de artículos de consumo. El 

Organismo Sueco de Productos Químicos ha encontrado PCCC en diversos artículos, 

fundamentalmente en artículos de plástico blanco fabricados con PVC (por ejemplo, osos de plástico 

blando, estuches de cosméticos, esterillas para ejercicios hechas de PVC, pegatinas para decoración de 

interiores, disfraces, peces de juguete plásticos). Para más información sobre los artículos con PCCC 

puede consultarse la publicación Rapex
5
. Se ha indicado también que en Suecia el uso de batidoras de 

mano en la preparación de alimentos ha sido fuente de transferencia de parafinas cloradas en 

condiciones normales de uso. La presencia de parafinas cloradas en aparatos electrodomésticos que 

contaminan los alimentos durante la fase de elaboración constituye una nueva vía de exposición que 

habría que examinar (Strid y otros, 2014). 

2.5 Determinación del peligro para los puntos terminales de interés 

2.5.1 Toxicidad en los mamíferos 

135. La toxicidad de las PCCC ha sido evaluada por el IPCS, en 1986; el IARC, en 1990; la CE, 

en 2000, 2005, 2008; el Canadá, en 2008 y 2013. Las PCCC revelan una baja toxicidad aguda y 

pueden causar irritación en la piel y los ojos ante una exposición reiterada.  

136. Wyatt y otros (1993), mediante alimentación forzada expusieron a ratas macho durante 14 días 

a dos PCCC (58% y 56% de cloro). El peso absoluto y relativo del hígado aumentó de manera 

significativa a partir de una dosis de PCCC de 100 mg/kg de peso corporal por día o más con 58% de 

cloro. En el caso de las PCCC con 56% de cloro, el peso relativo del hígado aumentó en forma 

significativa a partir de una dosis de 50 mg/kg de peso corporal por día o más. 

137. Se llevaron a cabo varios estudios subcrónicos. En un estudio de 13 semanas de duración por 

vía oral realizado con ratas (IRDC, inédito, 1984; Serrone y otros, 1987), se incluyó en la dieta de las 

ratas o se les administró por sonda orogástrica (en estudios separados) parafinas cloradas de cadena 

corta en dosis de 10, 100 o 625 mg/kg/día. A partir de la dosis de 100 mg/kg/día se observó un 

aumento del peso relativo y del peso absoluto del hígado y los riñones causado por las dosis. Aunque 

en la interpretación original se consideró que estos efectos eran parte de la adaptación, en 

interpretaciones más recientes se les ha considerado efectos adversos; con esta dosis, se observaron 

también cambios morfológicos en el hígado, los riñones y la tiroides. El NTP de los Estados Unidos 

realizó también estudios sobre las PCCC en ratas y ratones. En un estudio de 13 semanas de duración, 

en el que se administró PCCC a las ratas por alimentación forzada, se observó un aumento del peso 

relativo del hígado relacionado con la dosis, a partir de la dosis más baja de 313 mg/kg/día. Según el 

NTP, había pruebas claras de la carcinogenicidad dadas las incidencias de neoplasmas hepatocelulares 

(fundamentalmente nódulos neoplásicos) en ratas hembra y macho, de adenomas o adenocarcinomas 

(combinados) de las células tuburales renales en ratas macho, y de adenomas o carcinomas de células 

foliculares (combinados) en la glándula tiroides de ratas hembra. Asimismo, la leucemia mononuclear 

en ratas machos se ha relacionado con la exposición a las PCCC (NTP, 1986). El Programa Nacional 

de Toxicología de los Estados Unidos llevó a cabo dos estudios de larga duración (13 semanas y 2 

años) con ratones (NTP, 1986). En el estudio de 13 semanas, se observó un aumento significativo del 

peso relativo del hígado con dosis de 250 mg/kg/día y superiores. En el estudio de carcinogénesis de 2 

                                                           
5 http://ec.europa.eu/consumers/archive/safety/rapex/. 
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años, las dosis de 125 y 250 mg/kg/día produjeron signos clínicos de intoxicación (disminución de la 

actividad, columna vertebral prominente, respiración anormal) con ambos niveles de dosis, y 

disminuyó la supervivencia de las hembras que recibieron las dosis más altas. Otros efectos incluyeron 

el aumento de los adenomas y carcinomas hepatocelulares y de los adenomas y carcinomas foliculares 

del tiroides en las hembras. 

138. Sobre la base de estos estudios, el Organismo Internacional de Investigación sobre el Cáncer 

determinó en 1990 que había pruebas suficientes acerca de la carcinogenicidad (posiblemente 

carcinógenos: grupos 2B) del producto comercial parafinas cloradas objeto de ensayos, clasificado 

como C12 de cadena carbonada media con un grado de cloración media del 60% (IARC, 1990). En 

el 13º informe sobre carcinógenos, las PCCC
6
 se clasifican como sustancias que cabría presumir 

razonablemente que pueden ocasionar cáncer en los humanos. Se llevaron a cabo varios estudios 

mecanicistas para comprender los mecanismo de estos tumores y si guardan relación con la salud 

humana (CE, 2000). Las PCCC figuran en la lista de sustancias químicas conocidas que provocan 

cáncer recogida en la proposición 65 de la Oficina de evaluación de peligros para la salud 

medioambiental de California, y se incluyeron en 1999. 

139. El Comité Científico sobre toxicidad, ecotoxicidad y medio ambiente (CSTEE) examinó un 

proyecto de la evaluación de riesgos de las PCCC presentado por la UE. El Comité Científico llegó a 

la conclusión de que: 

“En estudios realizados con ratas y ratones, la ingesta de dosis reiteradas afectó el hígado y la 

tiroides. El daño causado al hígado tiene que ver con la proliferación de peroxisomas, mientras que 

los efectos en la tiroides guardan relación con la alteración del estado de las hormonas tiroideas y la 

inducción de transferasa de glucuronilo. Los seres humanos serían mucho menos propensos a la 

proliferación de peroxisomas y a la alteración de las hormonas tiroideas que las ratas y los ratones.” 

El Comité Científico sobre toxicidad, ecotoxicidad y medio ambiente (CSTEE), que fue invitado a 

revisar las conclusiones del Informe de evaluación de los riesgos de la UE sobre las PCCC llegó 

también a la conclusión de que no se debía descartar por completo la posibilidad de formación de 

carcinomas bronquioalveolares en los ratones macho, aunque reconoció que ―si bien los animales de 

control en este experimento no presentaban tumores pulmonares, la incidencia en los controles 

históricos fue 5,8%‖ . Con la dosis más baja de 125 mg/kg/día se observó una tendencia que guardaba 

relación con la dosis. Se desconoce qué mecanismo derivó en esa conclusión, si bien cabe señalar que 

las parafinas cloradas no son genotóxicas. El CSTEE concluyó que el hecho de que se hubiese 

observado la aparición de tumores pulmonares en ratones macho podría ser de importancia para los 

humanos (CSTEE, 1998). En la Evaluación final de riesgos de la UE (CE, 2000) se señaló que, pese al 

aumento de carcinomas bronquioalveolares observado en ratones, los resultados se encontraban dentro 

de los márgenes de control registrados históricamente y que los ratones del grupo de control 

presentaron una incidencia mayor de adenoma de pulmón que los animales tratados. La UE llegó a la 

conclusión de que los estudios con roedores demostraban un aumento de los adenomas y carcinomas 

de hígado, tiroides y riñones relacionado con las dosis. Determinó no obstante que no había suficientes 

pruebas para establecer que las observaciones sobre carcinogénesis del hígado y el tiroides en los 

ratones y los tumores benignos de riñón en las ratas macho eran un acontecimiento específico y, por 

consiguiente, no debía descartarse su aparición en seres humanos. En la UE, las PCCC están 

clasificadas en la categoría de carcinógenos 3: R40: Pruebas limitadas sobre su efecto carcinógeno, y 

tienen una clasificación parecida como sustancias peligrosas en Australia. Según el Sistema 

Mundialmente Armonizado de Clasificación y Etiquetado de Productos Químicos, que se aplica en la 

Unión Europea en virtud del Reglamento (CE) Núm. 1272/2008 del Parlamento Europeo y del 

Consejo, las PCCC se clasificarían bajo la categoría Carc Cat 2, H 351 dadas las sospechas sobre su 

riesgo cancerígeno.  

140. Cada vez se comprenden mejor los efectos biológicos de la proliferación de peroxisomas. Los 

receptores activados por los proliferadores peroxisomales (PPAR) tienen una función esencial en la 

regulación de diversos procesos biológicos, tales como la proliferación y diferenciación de adipocitos, 

la homeostasis de la glucosa, el tráfico intracelular de lípidos y su metabolismo, las respuestas 

inflamatorias, las funciones vasculares y el desarrollo embrionario y fetal (Lau y otros, 2010). Por 

consiguiente, habría que tomar en cuenta otros efectos de la inducción por proliferación de 

peroxisomas, así como la variabilidad en los seres humanos, incluidos los fetos, en relación con el 

grado de expresión del PPAR. 

141. En un estudio in vitro realizado recientemente con células de hepatoma humano competentes 

metabólicamente (Hep G2) se analizaron los efectos de las PCCC en diferentes puntos terminales. 

                                                           
6
 Parafinas cloradas (C12, 60% de cloro) núm. de CAS 108171-26-2. 
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Concentraciones ambientalmente pertinentes de1µg/l y 10 µg/l produjeron una reducción importante 

en la viabilidad celular, alteración de la producción de energía, la biosíntesis proteica, el metabolismo 

de los ácidos grasos, el reciclaje del amoníaco y (Geng y otros, 2015). 

142. Un estudio reciente sobre la inducción de tumores renales en ratas macho con PCCC 

(Warnasuriya y otros, 2010, tal como lo suministró el IPEN en su presentación de 2010 hecha con 

arreglo al anexo E) indica que el mecanismo por el cual las PCCC tienen efectos cancerígenos en los 

riñones es complejo y no corresponde al perfil clásico de la nefropatía de alfa-2-globulina urinaria 

(α2u) específica de las ratas macho, es decir, acumulación de α2u renal y aumento de la proliferación 

de células regenerativas. Aunque se descubrió que las PCCC se ligaban a la α2u, la exposición a 

las PCCC causó una regulación decreciente de los receptores de α2u en el hígado, por lo que no se 

observó acumulación de α2u a nivel renal ni aumento en la proliferación de células renales. Ahora 

bien, la baja cantidad de α2u que se observaba en el hígado aparentemente se acumulaba en el riñón. 

Este hecho, además de la unión de las PCCC a la α2u, indica que no se puede descartar una nefropatía 

de α2u. Se plantea la hipótesis de que la supresión de una manifestación de α2u tal vez se deba a la 

proliferación de peroxisomas en el hígado. Como es el caso de las PCCC, la proliferación de 

peroxisomas está en función de la dosis, una menor dosis de PCCC tal vez dé como resultado una 

menor manifestación de α2u, con lo cual se producirá una mayor nefropatía de α2u y una respuesta 

inversa a la dosis en la cantidad de casos de tumores renales, como se observó en un estudio 

(NTP, 1986). Hace falta seguir estudiando este tema para determinar el mecanismo exacto de la 

inducción de tumores renales por PCCC antes de poder llegar a la conclusión de que se trata de una 

reacción específica de las ratas macho.  

143.  Estos efectos se manifiestan en la forma de aumento del peso de los órganos y cambios 

histológicos después de haber estado expuestos durante semanas o meses, con la posibilidad de 

convertirse en carcinomas y adenomas debido a la exposición crónica. En la evaluación más reciente 

de la UE se dedujo un NOAEL de 10 mg/kg/día en el caso de la exposición subcrónica y se llegó a la 

conclusión de que los posibles efectos toxicológicos de las PCCC en los mamíferos se registran en el 

hígado, el sistema hormonal tiroideo, y los riñones, por ejemplo, causando una inducción de la enzima 

hepática e hiperactividad tiroidea, que a la larga pueden traducirse en carcinogenicidad en esos 

órganos. De datos obtenidos de la base de datos existente se ha deducido un NOAEL general 

de 10 mg/kg/día. Se ha señalado que este NOAEL no abarca situaciones de exposición crónica. En los 

estudios crónicos no se puede obtener el NOAEL (ECHA, 2008).  

144. Se ha determinado un estudio de control de casos basado en información procedente de 

registros epidemiológicos del cáncer de hígado y del tracto biliar en trabajadores automotrices 

expuestos a las PCCC (Bardin y otros, 2005). El estudio de control de casos formó parte de un estudio 

de cohortes de trabajadores automotrices expuestos a fluidos empleados en la metalurgia. Se evaluó la 

exposición a componentes y aditivos específicos de fluidos empleados en la metalurgia, y se relacionó 

la exposición de otra índole a parafinas cloradas (sin especiar qué tipo) al riesgo elevado de cáncer del 

tracto biliar, tomando como base un reducido número de casos. No se observó un aumento del riesgo 

en el caso del cáncer de hígado; sin embargo, el estudio incluyó un solo caso de trabajador expuesto 

aquejado de cáncer de hígado (NTP, 2014). 

145. En un estudio de 13 semanas de duración, realizado con ratas y ratones a los que se 

suministraron dosis de 5.000 y 2.000 mg de PCCC/kg/día, no se observaron cambios en los órganos 

reproductores. Se observaron efectos en el desarrollo de las ratas con concentraciones que causaban 

toxicidad materna severa (2.000 mg/kg/día), pero no con dosis menores (CE, 2000).  

146. No se han realizado estudios de fecundidad con las parafinas cloradas de cadena corta, por lo 

que no existen datos para determinar los posibles efectos en las crías, por ejemplo durante la lactancia. 

Ahora bien, se ha demostrado que las parafinas cloradas de cadena media (C14-C17, con 52% de cloro) 

surten un efecto inhibitorio específico en el sistema de coagulación sanguínea en las ratas, que se 

manifiesta en los delicados estadios de vida durante y después del nacimiento en la forma de 

hemorragia aguda, que llevó a la muerte tanto de las crías como de las madres (IRDC, 1985) (CXR 

Biosciences Ltd., 2006, en el Informe de evaluación de los riesgos de las PCCM, 2008). Se observó 

mortalidad de las crías con una dosis de 74 mg/kg/día, que dio por resultado un NOAEL total de 47 

mg/kg/día en las crías. El NOAEL en las madres fue de 100 mg/kg/día. El grupo de la UE sobre 

clasificación y etiquetado realizó un estudio de similitudes de este efecto entre las PCCM y las PCCC 

y acordó que, en vista de las incertidumbres prevalecientes acerca de los mecanismos de toxicidad de 

estas parafinas cloradas, no se justificaba hacer el estudio de similitudes, lo que deja una laguna de 

información potencial sobre las PCCC en relación con este punto terminal.  

147. Se ha llevado a cabo una evaluación de los riesgos que plantean las parafinas cloradas y se ha 

llegado a la conclusión de que el margen entre el límite superior del cálculo de exposición para el 



UNEP/POPS/POPRC.11/10/Add.2 

29 

grupo etario de mayor exposición a las PCCC y la dosis tumorigénica (TD05) no era correcto dada la 

incertidumbre en relación con el mecanismo de inducción de tumores (Environment Canada, 2013). 

148. En resumen, los efectos toxicológicos potenciales de las PCCC pueden afectar el hígado, el 

sistema de las hormonas tiroideas y los riñones, por ejemplo, causando inducción de las enzimas 

hepáticas e hiperactividad tiroidea que, a largo plazo, puede provocar carcinogénesis en estos órganos. 

También, las PCCC se han clasificado como sustancias que pueden ocasionar cáncer (UE Cat 2; 

IARC Cat 2B) y como disfruptores endocrinos de categoría 1 en la salud humana, según los criterios 

preliminares para el establecimiento de prioridades en relación con sustancias que podrían afectar el 

sistema endocrino (UE, 2015). 

2.5.2 Ecotoxicidad 

Microorganismos 

149. Varias pruebas, que utilizaron diferentes especies, puntos terminales y PCCC, han investigado 

la toxicidad de las PCCC para los microorganismos (Hildebrecht, 1972; Birtley y otros, 1980; 

Madeley y otros, 1983c; Koh y Thiemann, 2001; Sverdrup y otros, 2006). Para Vibrio fischeri, los 

valores más bajos de NOEC/EC20 fueron de 0,1 mg/l con una parafina clorada C10-13 con 56% de 

cloro y de 0,05 con una parafina clorada C10-13 con 62% de cloro (Koh y Thiemann, 2001). En suelos, 

la menor concentración que produjo efectos fue establecida por Sverdrup y otros (2006), que 

determinaron un EC10 de 570 mg/kg de peso seco para una PCCC con 60% de cloro. 

Organismos pelágicos acuáticos 

150. Existen pocos estudios sobre la toxicidad acuática de las PCCC publicados posteriormente a 

los estudios de Tomy y otros (1998a), y la evaluación de los riesgos de las PCCC realizada por la UE 

(CE, 2000). El nivel más bajo de efectos tóxicos identificado para una especie acuática pelágica de 

agua dulce es de 8,9 µg/l sobre la base de un LOEC crónico de 21 días para la Daphnia magna 

(Thompson y Madeley, 1983a). El efecto era la mortalidad de las crías. El NOEC es de 5 µg/l. Se 

informaron otros efectos sobre Daphnia a concentraciones similares. En un estudio de 14 días sobre 

renovación estática, se observó una mortalidad del 50% al cabo de 5 días con 10 µg/l (Thompson y 

Madeley, 1983a). En las redes alimentarias de agua dulce predominan los invertebrados, como adultos 

y larvas de insectos, muchos de ellos carnívoros (Klecka, 2014). 

151. El punto terminal más sensible de medición hallado para una especie marina es superior a 7,3 

µg/l sobre la base de un NOEC crónico de 28 días para el camarón mísido (Mysidopsis bahia) 

(Thompson y Madeley, 1983b). Thompson y Madeley (1983c) informaron un NOEC de 12,1 µg/l en 

un estudio de 10 días con algas marinas Skeletonema costatum. Los efectos tóxicos fueron transitorios 

y no se observaron efectos al cabo de 7 días con cualquier concentración. Thompson y Shillabeer 

(1983) expusieron grupos de 30 mejillones (Mytilus edulis) a PCCC con 58% de cloración (2,3 µg/l 

y 9,3 µg/l) en un sistema de filtrado de agua de mar durante 12 horas. No se observó mortalidad, pero 

el crecimiento se redujo en la exposición a 9,3 µg/l.  

152. Fisk y otros (1999), estudiaron la toxicidad de cuatro compuestos de PCCC C10, C11 y C12 (de 

una única longitud de cadena con mezclas de isómeros) en embriones de medaka del Japón (Oryzias 

latipes). Pese a las incertidumbres implícitas en los resultados del estudio, en particular las 

relacionadas con los controles, las concentraciones más bajas con efectos observados (LOEC) 

oscilaban entre 55 µg/l para C12H20Cl7 y 460 µg/l para C10H16Cl7. Los efectos observados en los 

huevos y las larvas durante los primeros 20 días después de la puesta fueron un saco vitelino grande, 

estado letárgico o ausencia de movimientos, aunque con presencia de latidos cardíacos. Estos efectos 

se observaron en PCCC C10-12; en C12 no hubo respuesta a la dosis y el NOEC fue de 9,6 µg/l. La 

toxicidad resultó independiente de la longitud de la cadena carbonada y del contenido de cloro. Se 

dedujo que la narcosis podía ser el mecanismo de toxicidad que afectaba a los embriones. 

153. Fisk y otros (1996, 2000) estudiaron la acumulación de varias PCCC marcadas con 
14

C (56% 

a 69% de cloro por peso) en alevines de trucha arcoíris (pesos iniciales: 2 a 7 g) durante un período de 

exposición de 40 días. La tasa de alimentación diaria era del 1,5% del peso corporal medio. En los 

alevines de trucha arcoíris, ninguno de los compuestos tuvo efecto negativo sobre el crecimiento o el 

índice somático del hígado.  

154. Cooley y otros (2001), examinaron el comportamiento de alevines de trucha arcoíris y la 

histología de su hígado y su tiroides después de una exposición a los mismos cuatro compuestos 

de PCCC C10, C11 y C12 utilizados por Fisk y otros (1999), por ingesta de alimentos. La reacción en las 

truchas denotaba que estaban bajo los efectos de un narcótico, por ejemplo lentitud o falta de reacción 

ante situaciones de sobresalto e inapetencia. Se observaron severas alteraciones histopatológicas en el 

hígado de truchas expuestas a C10H15Cl7 y C11H18Cl6 consistentes en extensas lesiones fibrosas y 
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necrosis de hepatocitos no observadas en los ejemplares del grupo de control ni en peces expuestos a 

dosis más bajas. Se observaron efectos relacionados con las PCCC C10-12 en concentraciones de 

entre 0,79 y 5,5 µg/g en el tejido del pez entero después de una exposición a través de la dieta a 

concentraciones que iban de 13 a 74 µg/g en el alimento. No se observaron lesiones de la tiroides. 

Burýšková y otros (2006), observaron malformaciones en el desarrollo y crecimiento reducido del 

embrión en la rana Xenopus laevis a concentraciones de 5 mg/l y superiores de una mezcla comercial 

de PCCC (C12 al 56% de cloro). Los resultados no estaban relacionados con la pauta de cloración.  

Organismos bénticos 

155. En la mayoría de los medios acuáticos, la fauna de invertebrados bénticos (macro) juega un 

papel fundamental en la mineralización de la materia orgánica y sirve de alimento de especies de peces 

y crustáceos de importancia desde el punto de vista económico (Olomukoro y Ebehiremhen, 2015). 

Una técnica de partición en equilibrio (Di Toro y otros, 1991), con utilización del punto terminal de 

medición crónica más sensible establecido para una especie acuática pelágica de invertebrado de agua 

dulce (8,9 µg/l), se empleó para calcular la toxicidad para organismos bénticos, dado que no se 

disponía de un punto terminal de medición válido para invertebrados presentes en sedimentos. Se 

estimó que el LOEC béntico era de 35,5 mg/kg de peso seco (Environment Canada, 2004).  

Organismos presentes en el suelo 

156. Bezchlebová y otros (2007), investigaron los efectos de las PCCC (64% de contenido en cloro) 

sobre cinco especies de organismos del suelo (colémbolos, lombrices de tierra, nematodos) y sobre 

microorganismos del suelo (para transformación del carbono). Se determinó que la Folsomia candida 

(colémbolo) era el organismo más sensible con LC50 (supervivencia adulta), y valores de EC50 y EC10 

(reproducción) de 5.733 mg/kg, 1.230 mg/kg y 660 mg/kg de peso seco, respectivamente, después de 

una exposición de 28 días de duración. Bezchlebová y otros (2007), también informaron valores EC50 

de reproducción de 2.849 mg/kw de peso seco (28 días de exposición), 6.027 mg/kg de peso seco (42 

días de exposición) y 7.809 mg/kg de peso seco (28 días de exposición) para Eisenia fetida, 

Enchytraeus albidus y Enchytraeus Crypticus, respectivamente. Sverdrup y otros (2006), investigaron 

los efectos de las PCCC (60% de contenido en cloro) sobre los gusanos de tierra, bacterias nitrificantes 

del suelo y trébol rojo. Estos autores encontraron que las bacterias nitrificantes eran las más sensibles, 

con un valor de EC10 de 570 mg/kg de peso seco. 

157. Un estudio de Sochová y otros (2007), utilizó un nematodo que vive libre en el suelo, el 

Caenorhabditis elegans, como detector de toxicidad para siete contaminantes, entre los que estaban las 

PCCC (tipificadas como C12, 64% Cl; incluidas fracciones de las parafinas de cadena corta C10 6%, 

C11 37%, C12 32%, C13 25%). La LC50 a las 48 horas fue 8.833 mg/kg de peso seco y 0,5 mg/l para la 

exposición en el suelo y en medio acuático, respectivamente. No se observó toxicidad en el medio 

acuático a las 24 horas, pero fue una de las sustancias más tóxicas después de las 48 horas. El efecto 

mayor con la exposición más prolongada se atribuye al aumento de absorción del tóxico con el tiempo.  

Aves 

158. La Comisión Europea (CE, 2000) describe un estudio con ánades reales expuestos a 

concentraciones de PCCC C10-12 (58% de cloro) en el alimento, en el que se investigaron las 

consecuencias para la reproducción de la especie. El estudio de alimentación se llevó a cabo 

durante 22 semanas, incluidos un período de 9 semanas previo a la puesta de los huevos sin 

fotoestimulación, un período de 3 semanas previo a la puesta de los huevos con fotoestimulación y 

un período de 10 semanas durante la puesta de los huevos con fotoestimulación. Las aves fueron 

inducidas (mediante manipulación de los fotoperíodos) a poner huevos. Los huevos se recogieron 

durante un período de 10 semanas y los polluelos que no habían sido alimentados con la sustancia de 

prueba estuvieron bajo observación durante 14 días. Las concentraciones medias medidas fueron 

de 29, 168 y 954 mg/kg en la dieta. En este estudio, el nivel más bajo observado que produjo efectos 

leves fue de 954 mg/kg de alimento, que causó una disminución leve, pero estadísticamente 

significativa (de 0,020 mm) del espesor medio de la cáscara del huevo. Pese a la importancia de esta 

disminución, el espesor medio de la cáscara de los huevos estaba todavía dentro de los valores 

normales indicados en las directrices de la OCDE (0,35 a 0,39 mm), y no se apreció ningún aumento 

en el número de huevos rotos con esa dosis. Al realizar la comparación con el grupo de control, no se 

apreció ninguna diferencia significativa en el número de huevos puestos, el número de huevos rotos ni 

el peso medio de los huevos en ninguno de los grupos tratados. En vista de que se han observado 

algunos efectos en la reproducción con una dieta de 954 mg/kg, se considera que el NOAEL es 

de 168 mg/kg en el alimento. 

159. En un estudio realizado por Ueberschär y otros (2007), se alimentaron gallinas de entre 24 y 32 

semanas con PCCC técnicas (C10-13, 60% Cl) en concentraciones crecientes de hasta 100 mg/kg de 
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alimento. No se observaron efectos significativos en la salud, los pesos relativos de los órganos ni el 

rendimiento (intensidad de la puesta, peso de los huevos, consumo de pienso) de las gallinas. Los 

pesos relativos de los órganos no se vieron afectados de manera significativa, excepto el páncreas de 

las gallinas sometidas a la dieta de 77 mg/kg de peso húmedo, que experimentó una reducción. Menos 

del 1% de las parafinas cloradas ingeridas se incorporó al cuerpo de los animales, mientras que 

aproximadamente el 1,5% se eliminó con la yema de los huevos y el 30% fue excretado con la orina 

y las heces. 

Resumen de la ecotoxicología de las PCCC 

160. En el cuadro 2.5.2-1 se resumen los puntos terminales más sensibles a la toxicidad causada por 

las PCCC que demuestran que las PCCC son muy tóxicas para los organismos acuáticos. Además, 

cabe señalar que en lo que se refiere a los productos químicos que podrían perturbar el sistema 

endocrino puede ocurrir que los ensayos estándares para determinar la toxicidad no logren detectar los 

efectos en dosis muy bajas ni la respuesta no monotónica a la dosis (Vandenberg y otros, 2012). 

Cuadro 2.5.2-1: Reseña de los datos sobre los LOEC, NOEC o ECx de la ecotoxicidad a largo 

plazo de los organismos más sensibles a las PCCC. 

Especie/punto 

terminal 

Efecto NOEC o 

NOAEL 

LOEC o  

ECx 

Referencia 

Organismos 

pelágicos (Daphnia 

magna) 

Mortalidad de las 

crías, 21 días 

5 µg/l 8,9 µg/l Thompson y Madeley 

(1983a) 

Organismos 

bénticos 

Partición en 

equilibrio según un 

estudio de 21 días en 

Daphnia magna 

ND 35,5 mg/kg de 

peso seco 

Environment Canada, 

2004 basado en datos de 

Thompson y Madeley, 

1983a 

Peces (embriones 

de medaka del 

Japón, efectos en la 

primera etapa de 

vida) 

Estudio de 20 días de 

duración, 

agrandamiento del 

saco de la yema, 

letárgicos o sin 

moverse pero con 

latidos cardíacos  

9,6 µg/l 55 µg/l Fisk y otros (1999) 

Alevines de 

trucha arcoíris 

Histopatologías 

graves del hígado; 

extensas lesiones 

fibrosas y necrosis de 

los hepatocitos, 

exposición por 21 

días 

 0,79 a 5,5 µg/g 

de peso 

húmedo (pez 

entero); la 

concentración 

en alimentos 

es de 13 a 74 

µg/g de peso 

húmedo 

Cooley y otros (2001) 

Camarones mísidos 

(Mysidopsis bahia) 

NOEC crónico por 

28 días 

7,3 µg/l  Thompson y Madeley, 

1983b 

Organismos del 

suelo - Folsomia 

candida 

(colémbolos) 

Reproducción, 

exposición por 28 

días 

625 mg/kg de 

peso seco  

EC50= 1.230 

mg/kg de peso 

seco 

Bezchlebová y otros, 

2007 

Microorganismos 

(bacterianos, 

nitrificación del 

suelo) 

Nitrificación del 

suelo  

300 mg/kg de 

peso seco 

nominal 

EC10 = 570 

mg/kg de peso 

seco nominal 

Sverdrup y otros (2006) 

Aves: ánade real Reducción del 

espesor de la cáscara 

del huevo 

168 mg/kg en la 

dieta 

954 mg/kg en 

la dieta 

CE (2000) 

Mamíferos: ratas Hipertrofia del 

hígado y la tiroides, 

aumento de peso del 

hígado y los riñones 

 100 mg/kg de 

peso 

corporal/día 

IRDC (1984) 

Mamíferos Inducción de enzimas 

hepáticas, 

hiperactividad de las 

hormonas tiroideas, 

carcinogenicidad y 

mortalidad de las 

crías 

10 mg/kg/día 

(posiblemente 

menos en 

situaciones de 

exposición 

crónica) 

50 mg/kg/día 

(y 

posiblemente 

menos en 

situaciones de 

exposición 

crónica) 

Informe de la UE sobre 

evaluación de los riegos 

de las PCCC (CE, 2000), 

ECHA (2008) 

CXR Biosciences Ltd., 

2006 
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Especie/punto 

terminal 

Efecto NOEC o 

NOAEL 

LOEC o  

ECx 

Referencia 

Mamíferos: nutria 

adulta 

Hipertrofia del 

hígado y la tiroides, 

aumento de peso del 

hígado y los riñones 

en estudios realizado 

en ratas 

 1.000 mg/kg 

alimento peso 

húmedo. 

Calculado a partir del 

estudio del IRDC (1984), 

Environment  Canada, 

2008 

2.6 Interacciones toxicológicas en las que intervenga más de un producto químico 

161. Los peligros ambientales de los productos químicos siguen evaluándose mayormente sustancia 

por sustancia, sin tener en cuenta los efectos de las mezclas. Así se puede llegar a subestimar el riesgo 

o peligro, ya que la exposición típica suele ser a ―cócteles‖ compuestos por más de un producto 

químico (por ejemplo, Backhaus y otros, 2012; Kortenkamp y otros, 2009; Vighi y Villa, 2011). Al 

igual que estos receptores locales, el Ártico actúa como sumidero de una gran variedad de 

contaminantes, entre ellos, muchos COP conocidos y otras sustancias que podrían ser COP (por 

ejemplo, AMAP, 2009a). Además, se han detectado más de 80 contaminantes orgánicos diferentes en 

las distintas matrices ambientales. Como lo demuestran Vighi y Villa (2011), los efectos combinados 

de los COP presentes en zonas remotas pueden ser extremadamente problemáticos para la comunidad 

biológica, en especial para los depredadores que se encuentran en el nivel superior de la cadena 

alimentaria, y contribuir a los trastornos del desarrollo de las crías de oso polar de los que ya se ha 

hablado en la bibliografía especializada (Vos y otros, 2000; Wiig y otros, 1998).  

162. No se conoce de estudios sobre la toxicidad de las PCCC para la reproducción. En la UE, las 

PCCM son clasificadas como sustancias tóxicas para la reproducción: ―Pueden perjudicar a los niños 

alimentados con leche materna‖ H362. y no habría que descartar efectos reprotóxicos similares 

(ECHA, 2008).  

163. En el medio ambiente, las PCCC pueden coexistir con otros tipos de parafinas cloradas, a 

saber, las parafinas cloradas de cadena larga (PCCL) y las parafinas cloradas de cadena media 

(PCCM) (Environment Canada, 2008, 2013; Brooke y Crookes, 2011; Organismo de Medio Ambiente 

de Noruega, 2013). Las tres son sustancias con más de un componente, de composición variable y 

propiedades potencialmente diferentes, y no sustancias simples. Reconociendo la variación de los 

niveles de biodisponibilidad entre las distintas parafinas cloradas, se supone que la exposición 

conjunta a cierto nivel de PCCM y PCCL puede aumentar el riesgo de los efectos adversos existentes 

o potenciales observados con las PCCC. Más específicamente, en el caso de los depredadores y seres 

humanos expuestos por vía de los alimentos, los datos disponibles indican que los tres tipos de 

parafinas cloradas pueden contribuir significativamente a la toxicidad prevista (Brooke y 

Crookes, 2011).  

164. Se ha demostrado que las PCCC afectan la tiroides y se han incluido en la base de datos para la 

priorización de posibles perturbadores endocrinos sobre la base de las conclusiones de varios estudios 

realizados que identifican su relación con tumores de la tiroides e hipertrofia de la tiroides (UE, 2015). 

En los últimos decenios, la incidencia de cáncer de tiroides en los humanos ha aumentado de manera 

considerable en todo el mundo (Pellegriti y otros, 2013). Según los autores, todavía no se conocen 

suficientemente las causas de este aumento pero se cree que algunos carcinógenos ambientales podrían 

afectar concretamente la tiroides.  

165. Estudios epidemiológicos realizados en zonas con gran densidad de población han demostrado 

que la exposición a largo plazo a compuestos organoclorados puede ocasionar trastornos metabólicos y 

de la tiroides (Langer, 2010). Un meta análisis realizado recientemente aporta pruebas cuantitativas 

que apoyan la conclusión de que la exposición a contaminantes organoclorados se relaciona con el 

aumento del riesgo de incidencia de diabetes (Tang yotros, 2014). También los contaminantes 

organohalogenados pueden ser una de las causas de la aparición precoz de obesidad en poblaciones 

muy expuestas (Hansen y otros, 2014). 

166. El público en general y, en particular, los pueblos indígenas del Ártico, están expuestos a 

las PCCC así como a un amplio conjunto de otros contaminantes, entre ellos los compuestos tipo 

dioxina ya regulados como los PCB, que se añaden a la carga corporal general. Algunos de estos 

contaminantes (entre ellos los PCB), sobrepasan ya los niveles orientativos en los pueblos aborígenes 

del Ártico, y las nuevas pruebas recopiladas indican que los COP y los metales pesados como el 

mercurio y el plomo pueden afectar a la salud de las personas y, sobre todo de los niños, a niveles de 

exposición más bajos que los que se pensaba anteriormente (AMAP, 2009a). Ha quedado demostrado 

que la población indígena del Ártico está afectada debido a su exposición a distintos COP y que los 

que mayor riesgo corren son los fetos en desarrollo, los niños, las mujeres en edad reproductiva y los 
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ancianos (AMAP, 2014). Por último, cabría reconocer que, además de otros productos químicos, 

existen otros factores de perturbación, como episodios de inanición y el estado reproductivo o de 

desarrollo, así como los efectos provocados por el cambio climático, que pueden actuar por sí solos o 

en conjunto y aumentar la gravedad de los efectos adversos y el riesgo de que estos se produzcan en 

las regiones alpinas, sobre todo en el Ártico (Sagerup y otros, 2010; Grupo de Expertos de 

AMAP/PNUMA, 2010; Letcher y otros, 2010, Schröder y otros, 2014). Habida cuenta de los cambios 

climáticos actuales, es esencial proteger la diversidad del hábitat en regiones apartadas de fuentes 

adicionales de estrés como los contaminantes orgánicos. 

3. Síntesis de la información 

167. La producción y el uso anual total de PCCC notificados en todo el mundo han sido elevadosel 

mundo. Aunque se han notado reducciones de importancia en los últimos años en algunos países, en 

otros los volúmenes de producción de mezclas de parafinas cloradas que contienen PCCC han 

aumentado. Las PCCC y los productos que las contienen pueden liberarse durante su producción, 

almacenamiento, transporte, uso y eliminación. Los fluidos procedentes de la limpieza de instalaciones 

y de la metalurgia y corte de metales son, entre otros, fuentes de contaminación de los ecosistemas 

acuáticos. En zonas industrializadas y zonas de reciclaje de desechos electrónicos, así como en zonas 

densamente pobladas, es posible que se produzcan grande emisiones al medio ambiente (Yuan y 

otros, 2010; Chen y otros, 2011; Luo y otros, 2015; Gao y otros, 2012). Aunque los datos con los que 

se cuenta son limitados, es probable que las fuentes más importantes de liberación de PCCC hayan 

sido la formulación y fabricación de productos que contienen PCCC, como los plásticos de cloruro de 

polivinilo (PVC) y el uso en fluidos empleados en la metalurgia.  

168. No parece que las PCCC se degraden de manera significativa por hidrólisis en el agua y los 

estudios de biodegradación y los núcleos de sedimento fechados indican que persisten en el sedimento 

por mucho más de un año. El período de semidesintegración atmosférica de las PCCC va de los 0,81 a 

los 10,5 días, lo que indica que son relativamente persistentes en el aire. Los datos de los modelos 

(Instrumental de detección de potencial de transporte a larga distancia de la OCDE) indican que 

las PCCC tienen propiedades similares a contaminantes orgánicos persistentes ya conocidos que son 

objeto de transporte a larga distancia. Recientemente, se ha podido comprobar en datos obtenidos de 

modelos que varios homólogos de las PCCC tienen un alto potencial de contaminación en el Ártico. 

Las concentraciones medidas en el aire, la biota y sedimentos de lugares apartados del Ártico y la 

Antártida también confirman que las PCCC experimentan transporte a larga distancia. 

169. Los FBA de 16.440 a 25.650 l/kg de peso húmedo en truchas del lago Ontario, así como 

los FBA de 50.119 a 398.107 l/kg de peso húmedo de ocho especies de peces procedentes de la bahía 

de Liaodong indican que las PCCC experimentan un alto grado de bioacumulación en la biota 

acuática. En los crustáceos (camarones) que son especialmente sensibles a los efectos tóxicos de 

las PCCC los FBA medidos en el terreno varían de 39.810 l/kg de peso húmedo a 63.096 l/kg de peso 

húmedo. Además, los datos de la modelización del log KOW y los factores de bioacumulación 

confirmaron el elevado potencial de bioacumulación. Se ha calculado que los valores de BSAF en 

bivalvos procedentes del mar Bohai son comparables con otros COP. Además, se ha visto que los 

factores de biomagnificación y magnificación trófica para algunas PCCC son superiores a 1 en redes 

alimentarias acuáticas (para algunos congéneres se notifican FMT <1. Existen también indicios de 

biomagnificación terrestre en aves, aunque los datos de que se dispone son limitados.  

170. Se han encontrado PCCC en zonas remotas como el Ártico (fundamentalmente en el aire, los 

sedimentos y la biota) y la Antártida (en aire hasta 20,8 pg/m
3
). Las PCCC encontradas en la grasa de 

las ballenas blancas, focas anilladas y morsas del Ártico han tenido concentraciones de 0,2, 0,5, y 0,4 

µg/g peso en lípidos, respectivamente (Tomy y otros, 2000). En los cuadros 3-1 y 3-2 se muestra que 

estas concentraciones son similares a concentraciones ya conocidas de contaminantes orgánicos 

persistentes como el conjunto de HCH, PCB, el DDT, el conjunto de PBDE y el toxafeno (AMAP, 

2004; Strid y otros, 2013; Letcher y otros, 2010). Para el aire se hallaron concentraciones más altas de 

PCCC que estos COP. En los cuadros 3-1 y 3-2 se presentan comparaciones más detalladas de 

concentraciones de contaminantes orgánicos persistentes para los mamíferos marinos, peces y aves del 

Ártico, respectivamente. Se han obtenido mediciones de la grasa de los mamíferos marinos de 

distintos lugares en el Ártico en concentraciones de entre 95 y 626 ng/g. Además se ha detectado la 

presencia de PCCC en osos polares, focas anilladas y aves marinas del Ártico lo que es indicio de una 

contaminación extendida. 
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Cuadro 3-1. Comparación entre índices de concentraciones medias de PCCC y COP en especies 

del Ártico (Tomy y otros, 2000; AMAP, 2004). 

Especie [total de PCB]/[PCCC] [total de DDT]/[PCCC] [Toxafeno]/[PCCC] 

Ballena blanca 19 a 24 11 a 18 15 

Focas anilladas 2,3 1,3 0,9 

Morsa 0,4 0,1 0,6 

Cuadro 3-2. Comparación de concentraciones de PCCC y COP (ng/g de peso en lípidos) en la 

gaviota tridáctila y sus huevos y el tiburón de Groenlandia del Ártico (Reth y otros, 2006; 

AMAP, 2004; Strid y otros, 2013; Letcher, 2010). 

Especie [PCCC] [total de 

DDT] 

[total de 

PCB] 

[total de 

PBDE] 

[total de 

HCH] 

Gaviota 

tridáctila 

110 a 880 

(n=2) 

500 a 1 900 10 000 a 

21 000 

- - 

Huevo de 

gaviota tridáctila 

100 (n=12) 806 a 1 562 

 

7 254 a 

7 938 

- 20 a 30 

Huevo de pato 

de flojel común  

17 (n=12) - Yema: 262 Yema: 2 - 

Hígado de 

tiburón de 

Groenlandia 

5 200 (n=15) 

770 ng/g de 

peso húmedo 

7 195 990 a 10 000 9,9 a 200 53 

Bacalao polar 10,3 ng/g de 

peso húmedo 

(n=10) 

- - 2 
1
 - 

171. No se dispone de muchos datos sobre la exposición de los seres humanos en el Ártico, y hasta 

el momento el Programa de Vigilancia del Ártico no ha incluido mediciones de las PCCC en muestra 

tomadas de seres humanos (AMAP 2014, 2009b). No obstante, se han detectado PCCC en la leche 

materna de mujeres Inuit en Quebec Septentrional. Se han detectado también PCCC en la leche 

materna de mujeres en el Reino Unido y Suecia. Del programa de vigilancia anual en Suecia no se ha 

podido extraer ninguna tendencia clara. La concentración media de los valores medios anuales 

entre 1998 y 2010 es de 107 µg/kg lípidos; las concentraciones varían de 45 a 157 µg/kg lípidos 

(Darnerud, 2012); mientras que en el Reino Unido el promedio de concentraciones en 2002 fue 

de 180 µg/kg lípidos (rango: 49 a 820) (Thomas y Jones, 2006). En el único estudio conocido sobre 

los niveles de PCCC en la leche materna de mujeres que viven en el Ártico (Tomy ,1997) se indican 

concentraciones que varían de 11 a 17 ng/g de lípidos (media de 13 ng/g de lípidos) en la leche 

materna de mujeres de la parte ártica de Quebec Septentrional (Canadá) (cuadro 3-3). Los pueblos 

indígenas soportan mayores cargas en su organismo que, por ejemplo grupos poblacionales rusos, y 

por ende podrían tener mayores cargas de PCCC en su organismo (AMAP, 2014). 

Cuadro 3-3. Comparación de las concentraciones medias de PCCC y COP específicos en 

muestras de leche materna  

Sustancia 

Concentraciones 

medias de lípido en 

la leche maternal 

(rango) 

Población, fecha de muestreo 

PCCC 13 (11 a 17) Inuit, Canadá (Tomy,1997) 

PBDE (Σ47,99,100, 153, 183) 4,72 Finlandesa, Ártico 2005 (AMAP, 2014) 

Oxiclordano 4,9 (2,0 a 10) Arkhangelsk (Federación de Rusia) 2003 

(AMAP, 2014) 

5,2 Murmansk (Federación de Rusia) 2000-2002 

(AMAP, 2014) 

41 (2 a 1 070) Chukotko (Indígena) 2001-2002 (AMAP, 2014) 

Toxafeno 5 Arkhangelsk (Federación de Rusia) 2003 

(AMAP, 2014) 

7,3 Murmansk (Federación de Rusia) 2000-2002 

(AMAP, 2014) 

9 (0,5 a 112) Chukotko (Indígena) 2001-2002 (AMAP, 2014) 

172. Los invertebrados marinos y de agua dulce parecen ser especialmente sensibles a las PCCC; 

se ha comunicado una concentración crónica sin efecto observado de 5 µg/l para la Daphnia magna 
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y de 7,3 µg/l para el camarón mísido. En la trucha se observó una histopatología hepática grave en el 

caso de concentraciones más bajas con efectos observables (LOEC) de 0,79 a 5,5 µg/g en todo el 

tejido del pez. 

173. Actualmente se han medido las PCCC en la superficie y el agua de mar, en sedimentos, suelos, 

fangos cloacales, y en el aire y la mayoría de datos con que se cuenta proceden de Europa, América 

del Norte y Asia Oriental. Si bien en algunas regiones se observan concentraciones menores, en otras 

se ha observado un aumento reciente en las matrices ambientales. No se ha logrado establecer una 

tendencia temporal en regiones apartadas aunque recientemente se han logrado avances en el análisis 

de las PCCC, su medición sigue planteando dificultades.  

174. En el cuadro 3-4 se indican los valores de exposición correspondientes a organismos en lugares 

cercanos a probables fuentes de liberación, en lugares más distantes bajo la influencia de fuentes 

regionales y lugares apartados de las fuentes conocidas o de importancia. También se incluyen los 

valores de la toxicidad que atañen al tipo de exposición comunicada, por ejemplo, expresado como 

exposición al medio ambiente, como dosis en los alimentos o como carga corporal. En estos 

estudios no se recogen diversos factores, tales como el momento de la exposición, los efectos 

transgeneracionales, las posibilidades de alteración del sistema endocrino y otros efectos varios, que 

pueden causar alteraciones a niveles mucho más bajos las cuales no están recogidas en los cuadros. 

Hay otros puntos terminales que podrían ser pertinentes, como los efectos en el comportamiento, y que 

no han sido investigados en los estudios mencionados. Según Environment Canada, en el caso de las 

sustancias persistentes y bioacumulativas, es probable que no se puedan estimar con precisión los 

riesgos que estas plantean si se emplean métodos estándar de evaluación de los riesgos (Environment 

Canada, 2008).  

Cuadro 3-4. Exposición de organismos/receptores en lugares cercanos a probables fuentes de 

liberación (local), en lugares más distantes bajo la influencia de fuentes regionales (regional) 

y lugares apartados de las fuentes conocidas o de importancia (remotos), y los valores de 

toxicidad correspondientes. 

Receptor 

Concentración 

de la 

exposición 

Muestra 
Valor de toxicidad 

pertinente 
Notas 

Local     

Mamíferos 

piscívoros (nutria) 

 

2,63 mg/kg de 

peso húmedo 

Carpa del puerto 

Hamilton, lago 

Ontario ng/g de 

peso húmedo 

1 000 mg/kg de peso 

húmedo del alimento 

Valor estimado en 

casos en los que no se 

ha producido 

exposición alguna: 

100 mg/kg alimento 

de peso húmedo (AF 

de 100) 

- Suponiendo que la 

concentración en la carpa 

representa los alimentos 

consumidos. PCCC medidas 

en carpas del lago Ontario en 

1996 y 2001 (Muir y otros, 

2001; 2002) 

- Véase la sección 2.5.2 para 

el cálculo del valor de 

toxicidad pertinente.  

- Referencia de la 

concentración de la 

exposición y el factor de 

evaluación (AF); 

Environment Canada (2008)  

Invertebrados 

pelágicos 
176 ng/l 

Agua de lagos en 

los que 

descargan 

efluentes, Beijing 

(China) 

8 900 ng/l 

Valor estimado en 

casos en los que no se 

ha producido 

exposición alguna: 

890 ng/l (AF de 10) 

- Invertebrados pelágicos 

expuestos a aguas 

procedentes de lagos (Zeng y 

otros, 2011a).  

- Valor crónico del LOEC de 

21 días correspondiente a la 

Daphnia magna (Thompson 

y Madeley, 1983a) 

- Referencia para el AF: 

Enviroment Canada, 2008 
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Receptor 

Concentración 

de la 

exposición 

Muestra 
Valor de toxicidad 

pertinente 
Notas 

Peces pelágicos 
2,63 mg/kg de 

peso húmedo 

Carpa del puerto 

Hamilton, lago 

Ontario 

0,79 mg/kg de peso 

húmedo 

- Comparación de 

concentraciones medidas en 

carpas del puerto Hamilton  

- LOEC correspondientes a 

histopatologías graves del 

hígado, extensas lesiones 

fibrosas y necrosis de 

hepatocitos observadas en la 

trucha arcoíris (Cooley y 

otros, 2001) 

Regional     

Invertebrados 

pelágicos 
1,19 ng/l 

Agua del centro 

del lago Ontario 

8 900 ng/l 
Valor estimado en casos 

en los que no se ha 
producido exposición 

alguna: véase entrada 

anterior 

- Suponiendo la exposición 

de invertebrados pelágicos a 

las aguas del lago Ontario. 

(Houde y otros, 2008). 

- Valor crónico del LOEC de 

21 días correspondiente a la 

Daphnia magna (Thompson 

y Madeley, 1983a) 

Invertebrados 

marinos 

13,1 ng/l 

(camarón que 

habita en el 

barro de las 

costas 502 ng/g 

de peso 

húmedo) 

Agua de mar 

procedente de la 

bahía de 

Liaodong 

(China) (Ma y 

otros, 2014b) 

5 µg/l 

PNEC: 100 ng/l,  

(AF de 50) 

- 21d- NOEC Daphnia 

magna 5 µg/l; Concentración 

ambiental sin efectos 

previstos (PNEC) para el 

agua marina de 0,1 µg/l, AF 

de 50 (según el Organismo 

de Medio Ambiente del 

Reino Unido, 2007) 

Peces pelágicos 
2,9 mg/g de 

peso húmedo 

Róbalo japonés 

de la bahía 

Liaodo (China) 

0,79 mg/kg de peso 

húmedo 

- Comparación de 

concentraciones medidas en 

Lateolabrax japonicus (Ma y 

otros, 2014b) con LOEC 

correspondientes a 

histopatologías graves del 

hígado, extensas lesiones 

fibrosas y necrosis de 

hepatocitos observadas en la 

trucha arcoíris (Cooley y 

otros, 2001) 

Invertebrados 

bénticos 

1,8 mg/kg de 

peso seco 

Sedimento de la 

superficie del 

mar Bohai 

35,5 mg/kg de peso 

seco 
Valor estimado en casos 

en los que no se ha 

producido exposición 

alguna: 3,55 

(AF de 10) 

- Concentración máxima de 

sedimentos medida en los 

sedimentos superficiales del 

mar Bohai (Ma y otros, 

2014a) 

- LOEC calculado a partir del 

LOEC correspondiente a la 

Daphnia magna aplicando un 

método de partición en 

equilibrio (Environment 

Canada, 2004) 

- Referencia para el AF: 

Environment Canada (2008) 
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Receptor 

Concentración 

de la 

exposición 

Muestra 
Valor de toxicidad 

pertinente 
Notas 

Peces bénticos 
0,69 mg/kg de 

peso húmedo 

Platija de la 

bahía de 

Liaodong 

(China) 

0,79 mg/kg de peso 

húmedo 

- Concentración máxima en 

Platycephalus indicus 

prodecente de la bahía de 

Liaodong en China (Ma y 

otros, 2014b) 

- LOEC correspondiente a 

histopatologías graves del 

hígado, extensas lesiones 

fibrosas y necrosis de 

hepatocitos observadas en la 

trucha arcoíris (Cooley y 

otros, 2001) 

Remoto     

Invertebrados 

bénticos 

0,0176 mg/kg 

de peso seco 

Sedimentos 

superficiales del 

lago DV09 

Ártico 

canadiense 

35,5 mg/kg de peso 

seco 

Valor estimado en casos 

en los que no se ha 

producido exposición 

alguna: véase entrada 

anterior 

- Calculado utilizando el 

LOEC correspondiente a la 

Daphnia magna y aplicando 

el método de partición en 

equilibrio (Environment 

Canada, 2004) 

Foca anillada del 

Ártico 

0,52 mg/kg de 

peso húmedo 

Grasa de la foca 

anillada 

100 mg/kg de peso 

húmedo 

 

PNECoral 5,5 mg/kg 

de alimentos 

- Resultados relacionados 

con las focas, extraídos de 

Tomy y otros, 1999 

- PNECoral de U.K. 

Environment Agency. (2007) 

sobre la base de un NOEC de 

166 mg/kg de alimentos de 

un estudio de reproducción 

del ánade real y un AF de 30 

Foca anillada de 

Groenlandia 

oriental 

0,52 mg/kg de 

peso húmedo 

Grasa de foca 

anillada 

100 mg/kg de peso 

húmedo 

PNECoral 5,5 mg/kg 

de alimentos 

- Resultados de Tomy y 

otros, 1999 

- PNECoral del 

Organismo de Medio 

Ambiente del Reino 

Unido (2007) basado en 

un NOEC de 166 mg/kg 

de alimento de un 

estudio de reproducción 

de los ánades reales y 

un AF de 30  

175. En el cuadro 3-5 se presentan situaciones hipotéticas de exposición de los seres humanos a 

las PCCC. Los dos primeros suponen el consumo tradicional de alimentos. La exposición se calculó a 

partir de concentraciones de PCCC medidas en el Ártico en la foca anillada, la ballena blanca y la 

morsa (extraído de Tomy y otros, 1999 y de Muir y otros 2004, NCP Synopsis report), y utilizando la 

ingesta dietética utilizada por Kuhnlein (1995a) y Kuhnlein y otros (1995b). Las situaciones 

hipotéticas en el caso de lactantes suponen una ingesta de 750 ml de leche diaria y 3% de contenido 

graso (Van Oostdam y otros, 1999). Además, se comunicaron altos niveles de PCCC en leche materna 

humana en comunidades remotas. La estimación del límite superior de ingesta de PCCC en la 

población del Canadá excedía la ingesta diaria tolerable para que no se produzcan efectos a largo plazo 
(Environment Canada, 2008, 2013). Especialmente la exposición a largo plazo de los niños es objeto 

de preocupación, por un valor de ingesta estimado de 24,6 µg/kg de peso corporal por día. Aunque se 

confíe poco en las estimaciones del límite superior, estas fundamentaron la conclusión de que las 

PCCC constituyen o podrían constituir un peligro para la vida o la salud humanas en el Canadá 

(Environment Canada, 2008). además, hay que tener en cuenta que los niños son vulnerables a la 

exposición de los productos químicos debido a los procesos de desarrollo y crecimiento. 



UNEP/POPS/POPRC.11/10/Add.2 

38 

Cuadro 3-5. Situaciones hipotéticas de exposición de los seres humanos y valores de toxicidad 

correspondientes 

Receptor Exposición Muestra 

Valor de 

toxicidad 

pertinente 

Observaciones 

Seres 

humanos  

(75 kg) 

0,15 a 0,37 

µg/kg de peso 

corporal/día 

Exposición 

dietética estimada 

de los hombres 

Inuit de la Isla de 

Baffin 

125 000 µg/kg 

de peso 

corporal/día 

LOEL, estudio de dos años de duración 

en ratas (NTP, 1986) 

Seres 

humanos  

(75 kg) 

0,15 a 0,37 

µg/kg de peso 

corporal/día 

Exposición 

dietética estimada 

de los hombres 

Inuit de la Isla 

de Baffin 

100 µg/kg de 

peso 

corporal/día 

Ingesta diaria tolerable, efectos no 

neoplásticos, estudio de 13 semanas 

de duración en ratas; AF:100 

(PIPPQ, 1992) 

Seres 

humanos  

(75 kg) 

0,15 a 0,37 

µg/kg de peso 

corporal/día 

Exposición 

dietética estimada 

de los hombres 

Inuit de la Isla de 

Baffin 

11 µg/kg de 

peso 

corporal/día 

Los 11 µg/kg de peso corporal/día se 

derivaron utilizando un factor de 

seguridad de 1.000 aplicado a un valor 

de 11 mg/kg de peso corporal, basado 

en modelos de tumores de varias etapas 

con la máxima incidencia en el ensayo 

de carcinogénesis de ratones macho que 

dieron por resultado un 5% de aumento 

en la incidencia de tumores (PIPPQ, 

CHM 181, 1996) 

 

Lactantes  

(5 kg) 

0,0585 µg/kg de 

peso 

corporal/día 

Leche humana: 

13 µg/kg de peso 

de lípidos 

125 000 µg/kg 

de peso 

corporal/día 

LOEL, estudio de dos años de duración 

en ratas (NTP, 1986) 

Lactantes  

(5 kg) 

0,0585 µg/kg de 

peso 

corporal/día 

Leche humana: 

13 µg/kg de peso 

de lípidos 

100 µg/kg de 

peso 

corporal/día 

Ingesta diaria tolerable, efectos no 

neoplásticos, estudio de 13 semanas 

de duración en ratas; AF: 100 

(PIPPQ, 1992) 

Lactantes  

(5 kg) 

0,0585 µg/kg de 

peso 

corporal/día 

Leche humana: 

 13 µg/kg de peso 

de lípidos 

11 µg/kg de 

peso 

corporal/día 

Los 11 µg/kg de peso corporal/d se 

derivaron utilizando un factor de 

seguridad de 1.000 aplicado a un valor 

de 11 mg/kg de peso corporal, basado 

en modelos de tumores de varias etapas 

con la máxima incidencia en el ensayo 

de carcinogénesis de ratones macho que 

dieron por resultado un 5% de aumento 

en la incidencia de tumores (PIPPQ, 

CHM 181, 1996) 

 

176. La Agencia Internacional para la Investigación sobre el Cáncer considera que las PCCC (C12 

media, cloración media del 60%) son posibles carcinógenos (grupo 2B), aunque sigue habiendo dudas 

respecto de los mecanismos de inducción de tumores y sobre si los estudios de los que se extrajo esta 

clasificación tienen relevancia para la salud humana. El NTP ha incluido las PCCC (C12, 60% de 

cloro) en su 13º informe sobre carcinógenos como sustancia que cabría presumir razonablemente que 

pueden ocasionar cáncer en los humanos. En el Informe de evaluación de riesgos de la UE (CE, 2000) 

se llegó a la conclusión de que, no se podía descartar que afectaran a los seres humanos. El Programa 

Internacional de Seguridad de las Sustancias Químicas (1966) estableció una ingesta diaria tolerable 

de PCCC de 100 µg/kg de peso corporal por día; en lo que se refiere a los efectos neoplásicos no se 

debería exceder una dosis de 11 µg/kd de peso corporal/día (IPCS, 1996). En la evaluación más 

reciente de la UE se señaló que de los estudios realizados en mamíferos no había sido posible deducir 

un NOAEL. Environment Canada ha llegado a la conclusión de que el límite superior de la estimación 



UNEP/POPS/POPRC.11/10/Add.2 

39 

de la ingesta de PCCC supera la dosis diaria tolerable en relación con los efectos a largo plazo y da 

por sentado que el margen de seguridad no es suficiente. Asimismo, se señala que existe alguna 

justificación para considerar un valor ligeramente más bajo como dosis diaria tolerable, para 

tomar en cuenta la posible progresión de las lesiones en estudios a más largo plazo (Environment 

Canada, 2008, 2013). Además, hay que tener en cuenta que los pueblos indígenas del Ártico están 

expuestos a diversos COP, varios de los cuales están clasificados como carcinógenos. 

4. Conclusiones 

177. Las PCCC se han utilizado en todo el mundo en una amplia gama de aplicaciones, tales como 

plastificantes, en líquidos para la metalurgia, como agentes ignífugos y como aditivos en la pintura. 

Es probable que precisamente las amplias aplicaciones industriales de este producto químico le hayan 

convertido en una fuente importante de contaminación ambiental. Las liberaciones de PCCC al 

medio ambiente y de productos que las contienen ocurren durante su producción, su vida útil y 

su eliminación.  

178. Las PCCC son transportadas desde fuentes locales, a través de la atmósfera, el agua o las 

especies migratorias, a la Antártida, el Ártico y regiones subárticas. Varios homólogos de las PCCC 

persisten en el medio ambiente y las investigaciones realizadas en redes y cadenas alimentarias 

confirman que diversos PCCC se acumulan a altos niveles en invertebrados y peces de agua dulce y de 

agua salada. Estudios de laboratorio han demostrado efectos adversos en los peces a bajas 

concentraciones. Algunas PCCC se acumulan y biomagnifican en la biota del Ártico, por ejemplo en 

especies de mamíferos. En los mamíferos, las PCCC afectan el hígado, el sistema hormonal tiroideo 

y los riñones. 

179. Las PCCC se han medido también en sedimentos de los lagos árticos. Las PCCC son 

especialmente tóxicas para los invertebrados acuáticos. Debido a la función fundamental que 

desempeñan los invertebrados en los ecosistemas acuáticos, existe por consiguiente gran preocupación 

por los efectos que las PCCC puedan causar en los invertebrados que habitan en los sedimentos y en 

otros invertebrados.  

180. Aunque las concentraciones en zonas remotas son bajas, se han medido PCCC en la biota del 

Ártico a niveles comparables con COP ya controlados. En particular, se han encontrado PCCC en la 

biota del Ártico que, a su vez, constituyen el alimento de los pueblos indígenas del norte. Se han 

detectado PCCC en la leche materna humana tanto en poblaciones de regiones templadas como 

del Ártico.  

181. Ha quedado demostrado que las PCCC afectan la tiroides, el hígado y los riñones y que a largo 

plazo pueden causar carcinogenia en estos órganos, como se ha observado en experimentos realizados 

con roedores de laboratorio. También existen indicios de que las PCCC pueden causar cáncer en los 

seres humanos y perturbar su función endocrina. Las  altas concentraciones de exposición superan los 

respectivos niveles aceptables de exposición. 

182. Las PCCC se han medido en la biota del Ártico en concentraciones parecidas a otros COP 

conocidos. La exposición simultánea a otros COP puede ser causa de preocupación. En la actualidad 

no se puede establecer una tendencia temporal de las PCCC en zonas apartadas. En vista de que se ha 

demostrado su transporte a larga distancia y su capacidad de acumulación, es posible que esas 

concentraciones aumenten, si continúan o aumentan las liberaciones de estas sustancias.  

183. Sobre la base de las pruebas disponibles, se llega a la conclusión de que es probable que 

las PCCC, de resultas de su transporte a larga distancia en el medio ambiente, produzcan importantes 

efectos adversos para la salud humana y el medio ambiente, de modo que se justifica la adopción de 

medidas a nivel mundial. 
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