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A lo largo de la cadena alimentaria pueden estar presentes, incorporarse o producirse distintos 

peligros de tipo químico que podrían suponer un riesgo para el consumidor.

Ya en el 2018, el Comité Científico de la Agencia Española de Seguridad Alimentaria y Nutrición 

(AESAN) realizó una revisión de los peligros químicos de mayor interés para la seguridad alimenta-

ria en España que no contaban con una regulación específica, identificándolos y señalando aque-

llos alimentos o condiciones que, a priori, podrían implicar un mayor riesgo para el consumidor, 

con el fin de realizar, eventualmente, estudios prospectivos. En este nuevo informe se han contem-

plado los siguientes peligros químicos y matrices: aluminio, antimonio, cromo (VI), antraquinonas, 

Resumen

Comité Científico

Carlos Alonso Calleja

Universidad de León

Carlos M. Franco Abuín

Universidade de Santiago de 

Compostela

Sonia Marín Sillué

Universitat de Lleida

Magdalena Rafecas Martínez

Universitat de Barcelona

Houda Berrada Ramdani

Universitat de València

Ángel Gil Izquierdo

Consejo Superior de 

Investigaciones Científicas

Francisco J. Morales Navas

Consejo Superior de 

Investigaciones Científicas

María del Carmen Recio Iglesias

Universitat de València

Irene Bretón Lesmes

Hospital Gregorio Marañón  

de Madrid

María José González Muñoz

Universidad de Alcalá de 

Henares

Victoria Moreno Arribas

Consejo Superior de 

Investigaciones Científicas

Ana María Rivas Velasco

Universidad de Granada

Araceli Díaz Perales

Universidad Politécnica de 

Madrid

Isabel Hernando Hernando

Universitat Politècnica de 

València

Silvia Pichardo Sánchez

Universidad de Sevilla

Gloria Sánchez Moragas

Consejo Superior de 

Investigaciones Científicas

Pablo Fernández Escámez 

Universidad Politécnica de 

Cartagena

Esther López García

Universidad Autónoma de 

Madrid

María del Puy Portillo 

Baquedano

Universidad del País Vasco

Antonio Valero Díaz

Universidad de Córdoba

Secretario técnico

Vicente Calderón Pascual

Gestión técnica del informe AESAN: Paula Arrabal Durán



revista del com
ité científico nº 

114

aflatoxinas en avellanas, melamina, análogos del bisfenol A (BPA) y micotoxinas de Aspergillus 

(esterigmatocistina).

Como en el informe anterior, se ha descrito, de cada uno de ellos, su identificación y caracteri-

zación, la evaluación de la exposición, incluyéndose recomendaciones y consideraciones futuras.

Por otro lado, la identificación de nuevos peligros para los que puede producirse una exposi-

ción significativa, o la evaluación del riesgo derivado de una exposición o susceptibilidad nuevas 

o incrementadas significativamente a un peligro conocido es importante, no solo a efectos de un 

eventual control de estos peligros emergentes, sino también de promover la investigación y mejorar 

su conocimiento por parte de los consumidores y de la comunidad científica.

Palabras clave

Prospectivo, riesgos químicos, aluminio, antimonio, cromo (VI), antraquinona, aflatoxinas en avella-

nas, melamina, análogos del bisfenol A, BPA, micotoxinas de Aspergillus, esterigmatocistina. 

Report of the Scientific Committee of the Spanish Agency for Food Safety 

and Nutrition (AESAN) on the prospection of chemical hazards of interest 

in food safety in Spain (2) 

Abstract

Throughout the food chain, various chemical hazards may be present, incorporated or produced, 

which may pose a risk to the consumer.

In 2018, the Scientific Committee of the Spanish Agency for Food Safety and Nutrition (AESAN) re-

viewed the most relevant chemical hazards for food safety in Spain, which had no specific regulation, 

identifying them and pointing out those foods or conditions which, a priori, could imply a greater risk 

for the consumer, to perform prospective studies, eventually. This new report addresses the following 

chemical hazards and matrixes: aluminium, antimony, chromium (VI), anthraquinones, aflatoxins in 

hazelnuts, melamine, bisphenol A (BPA) analogues and Aspergillus mycotoxins (sterigmatocystin).

As in the previous report, the identification and characterisation, exposure assessment, recom-

mendations and future considerations have been described for each of them.

On the other hand, it is essential to identify new hazards for which significant exposure may 

occur or to assess the risk arising from new or significantly increased exposure or susceptibility 

to a known hazard, not only for the eventual control of these emerging hazards but also to promote 

research and to improve consumer and scientific understanding.

Key words

Prospective, chemical hazards, aluminium, antimony, chromium (VI), anthraquinones, aflatoxins in 

hazelnuts, melamine, bisphenol A analogues, BPA, Aspergillus mycotoxins, sterigmatocystin.
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1. Introducción

A lo largo de la cadena alimentaria pueden estar presentes, incorporarse o producirse distintos pe-

ligros de tipo químico que pueden suponer un riesgo para el consumidor. Los programas de control 

oficial tratan de garantizar la realización de controles de los peligros de interés en seguridad ali-

mentaria en función del riesgo, pero solo afectan a aquellos parámetros con límites máximos fijados 

en determinados alimentos. Sin embargo, existen otros peligros de interés en seguridad alimentaria 

para los que no existe una regulación específica o existe, pero solo en determinados alimentos, 

que pueden ser objeto de programas de prospección con el fin de obtener datos que, además de 

proteger al consumidor de una exposición puntual a un peligro, permitan realizar una evaluación del 

riesgo. Además, la identificación de nuevos peligros para los que puede producirse una exposición 

significativa, o la evaluación del riesgo derivado de una exposición o susceptibilidad nuevas o in-

crementadas significativamente a un peligro conocido, es importante, no solo a efectos de un even-

tual control de estos peligros emergentes, sino también de promover la investigación y mejorar su 

conocimiento por parte de los consumidores y de la comunidad científica. En este sentido, en 2018, 

el Comité Científico de la Agencia Española de Seguridad Alimentaria y Nutrición (AESAN) publicó 

un primer informe sobre la prospección de peligros químicos de interés en seguridad alimentaria en 

España (AESAN, 2018) en el cual se señalaban los siguientes:

•	 Cilindrospermopsina (toxina de cianobacterias) en agua de bebida (no envasada).

•	 Cloropropanoles y glicidol en alimentos infantiles.

•	 Furano y derivados en alimentos procesados en general y alimentos infantiles en particular.

•	 Hidrocarburos de aceites minerales.

•	 Micotoxinas producidas por hongos del género Claviceps en cereales y alimentos derivados.

•	 Toxinas de Alternaria en frutas, hortalizas, cereales y tomate.

•	 Micotoxinas de Fusarium (eniatinas, nivalenol) en cereales.

•	 Alcaloides de la pirrolizidina en alimentos infantiles, complementos alimenticios, miel, polen, 

té, infusiones y cereales.

Con el fin de incorporar más peligros de interés a posibles estudios prospectivos, se solicita al 

Comité Científico que realice una nueva revisión de los peligros de mayor interés en seguridad 

alimentaria en España que no cuenten con una regulación específica, identificándolos y señalando 

aquellos alimentos o condiciones que, a priori, podrían implicar un mayor riesgo para el consumidor.

2. Peligros químicos

Se han contemplado los siguientes peligros químicos y matrices:

•	 Aluminio. 

•	 Antimonio.

•	 Cromo (VI).

•	 Antraquinonas.

•	 Aflatoxinas en avellanas.
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•	 Melamina.

•	 Análogos del bisfenol A (BPA). 

•	 Micotoxinas de Aspergillus (esterigmatocistina).

3. Aluminio 

3.1 Identificación y caracterización del peligro

En el informe del Comité Científico de la AESAN en relación al posible riesgo del aluminio (Al) die-

tético de 2009 se describen ampliamente los peligros de la exposición dietética a este metal, al ser 

esta la principal vía de exposición de la población general (AESAN, 2009). 

Su absorción es escasa, siendo su bioacumulación y su persistencia en el organismo las que 

definen su toxicidad a largo plazo. Su órgano diana es el cerebro (Exley, 1999), de ahí su relación 

con enfermedades neurodegenerativas, especialmente la enfermedad de Alzheimer. También se 

acumula en los huesos, incrementando la posibilidad de ruptura, sobre todo en adolescentes. Se-

gún los últimos datos de la Autoridad Europea de Seguridad Alimentaria (EFSA) y la Organización 

de las Naciones Unidas para la Alimentación y la Agricultura/Organización Mundial de la Salud 

(FAO/OMS), se considera improbable que el Al sea genotóxico y carcinogénico para el ser humano.

La EFSA estableció un LOAEL (Lowest Observed Adverse Effect Level) de 50 mg aluminio/kg peso 

corporal/día (rango 50-100) y un NOAEL (No Observed Adverse Effect Level) de 10 mg aluminio/kg 

p.c./día (rango 10-100), utilizando como criterios de valoración la neurotoxicidad, la toxicidad testi-

cular, la embriotoxicidad y la toxicidad del neurodesarrollo (EFSA, 2008a).

La OMS fijó una Ingesta Semanal Tolerable Provisional (ISTP) de 2 mg aluminio/kg p.c./semana y 

la EFSA indica una Ingesta Semanal Tolerable (IST) de 1 mg aluminio/kg p.c./semana. El Comité Mixto 

FAO/OMS de Expertos en Aditivos Alimentarios (JECFA) utilizó el estudio publicado por Poirier et al. 

(2011) como base para la evaluación, obteniendo un NOAEL de 30 mg aluminio/kg p.c./día, aplicando 

un factor de incertidumbre de 100 (JECFA, 2011).

3.2 Evaluación de la exposición y riesgos 

En todas las evaluaciones del riesgo de ingesta de Al a través de los alimentos y/o aditivos, realiza-

das tanto por la EFSA como por la OMS, se ha identificado este metal como un posible riesgo para 

la salud, fundamentalmente para la población infantil, debido a que su ingesta supera los valores 

de referencia establecidos.

La mayor parte de la ingestión de Al proviene de la alimentación, a través de diferentes formas: 

alimentos contaminados por Al, debido a su contenido natural, agua y alimentos industrializados 

que poseen el Al como conservante y/o colorante (Crisponi et al., 2013) o por migración de materia-

les en contacto con alimentos (AESAN, 2009).

La EFSA estimó que la exposición para los adultos oscilaba entre 0,2 a 1,5 mg aluminio/kg p.c./

semana y, para los niños, entre 0,7 a 2,3 mg aluminio/kg p.c./semana, concluyendo que es probable 

que la IST de 1 mg aluminio/kg p.c./semana sea superada por una parte importante de la población 

europea (EFSA, 2008a).
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3.2.1 Aguas

La forma más biodisponible de Al para ser absorbida por el intestino se presenta en el agua potable 

y su presencia es debida a la utilización del sulfato de Al como agente floculante en el tratamiento 

de suministros de agua. No obstante, la ingesta de Al a través del agua potable generalmente es 

baja. La contaminación máxima de Al permitida en agua potable es variable y dependiente del país, 

teniendo valores que van de 0,03 a 0,2 mg/l de agua (Matías et al., 2018). En varias ciudades se han 

detectado concentraciones de Al en el agua potable de 0,4 a 1 mg/l (ATSDR, 2008). 

En aguas naturales, los niveles de Al generalmente son menores de 0,1 mg/l (ATSDR, 2008). La 

United States Environmental Protection Agency (EPA) ha recomendado un nivel de contaminación 

máximo secundario (Secondary Maximum Contaminant Level, SMCL) de 0,05 a 0,2 mg/l para Al en el 

agua potable (EPA, 2022). El SMCL no está basado en niveles que pueden afectar la salud de seres 

humanos o animales, sino en sabor, olor o color. Por su parte, la Food and Drug Administration (FDA) 

ha establecido un límite para Al en agua en botella de 0,2 mg/l (ATSDR, 2008).

3.2.2 Alimentos

En 2008, la EFSA evaluó la exposición de la población europea al Al vía alimentaria resultando en 

0,2-1,5 mg aluminio/kg p.c./semana para la población general, pudiendo llegar a 2,3 mg aluminio/

kg p.c/semana en niños, superando la IST y la ISTP (EFSA, 2008a). En 2012, el JECFA evaluó la 

exposición a este metal y estableció también que la población infantil, consumidora regular de los 

alimentos que contienen mayor cantidad de aditivos con Al, cereales y derivados (pan, galletas, 

pasteles, etc.) podría exceder la ISTP. Por tanto, estos dos organismos han identificado este metal 

como un posible riesgo para la salud, fundamentalmente para la población infantil, debido a que su 

ingesta supera los valores de referencia establecidos (JECFA, 2012).

El consumo diario de una persona adulta es aproximadamente 7 a 9 mg de Al al día a través de 

los alimentos.

3.2.3 Aditivos

La Comisión Europea, en 2010, propuso reevaluar todos los aditivos alimentarios que estaban permi-

tidos antes del 20 de enero de 2009, estableciendo como fecha límite para los aditivos alimentarios 

que contienen Al en 2018 (UE, 2010a).

En 2013, la EFSA evaluó la exposición al Al procedente de cinco aditivos alimentarios que lo 

contienen (E-523, E-541 (i, ii), E-554, E-556 y E-559) en los escenarios de que todos los alimentos que 

contienen dichos aditivos se consumen y en sus límites máximos. En ambos escenarios, las inges-

tas estimadas superaban muy por encima la ISTP y la IST (EFSA, 2013a).

Los compuestos de Al permitidos en la fabricación de aditivos se encuentran regulados en el 

Reglamento (UE) Nº 380/2012, por el que se modifica el anexo II del Reglamento (CE) Nº 1333/2008 en 

lo que se refiere a las condiciones de utilización y los niveles de utilización de aditivos alimentarios 

que contienen Al (UE, 2012a). De hecho, los aditivos que contienen Al no están permitidos en las 

fórmulas infantiles ni alimentos procesados infantiles a base de cereales.
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El Panel de la EFSA sobre Aditivos Alimentarios y Fuentes de Nutrientes Agregados a los Alimentos 

(Scientific Panel on Food Additives and Nutrient Sources added to Food, ANS) emitió una opinión cien-

tífica reevaluando la seguridad de los sulfatos de Al (E-520, E-521, E-522 y E-523) y el fosfato de sodio  

y aluminio, ácido (E-541) como aditivos alimentarios en 2018, concluyendo que estos compuestos no 

son motivo de preocupación para la seguridad en los usos y niveles de uso autorizados actuales 

(EFSA, 2018).

3.2.4 Migración

La contribución de los alimentos cocinados en utensilios de Al, del papel de Al utilizado como en-

voltorio o de los botes de bebida es prácticamente inapreciable (del orden de 0,1 mg/día). La única 

excepción ocurre al cocinar o almacenar por largo tiempo en recipientes de Al sin proteger alimen-

tos de alta acidez o salinidad (EFSA, 2008a).

El Reglamento (UE) 2016/1416 de la Comisión, que modifica el Reglamento (UE) Nº 10/2011 sobre 

materiales y objetos plásticos destinados a entrar en contacto con alimentos (por ejemplo, papel de 

Al), establece un límite de migración del Al de 1 mg por kg de alimento (UE, 2016).

3.2.5 Grupos de población

Los grupos de población más vulnerables a los efectos tóxicos del Al son los fetos (el metal atra-

viesa la placenta), lactantes (el metal se transfiere en la leche materna), y población infantil en ge-

neral, ya que su capacidad de absorción de este metal es mucho mayor que en la población adulta.

3.3 Estrategias de gestión de riesgos

Las conclusiones del informe la AESAN de 2009 (AESAN, 2009) fueron: 1) la escasez de datos sobre 

del contenido de Al en alimentos en nuestro país; 2) la necesidad de realizar controles específicos 

de los niveles de Al en ciertas fórmulas para lactantes; 3) llevar a cabo estudios de toxicidad sobre 

los aditivos alimentarios que contienen Al en la población adulta y 4) disponer de estimaciones de 

la exposición dietética al mismo en nuestro país, incluyéndose métodos que permitan identificar 

sus fuentes, intrínseco o adicionado (aditivos, consecuencia del procesado, migraciones a partir de 

envases de almacenamiento, etc.), dado el potencial neurotóxico de este metal.

Hasta el momento no se ha avanzado mucho en estos aspectos.

Dado que no se puede disminuir la presencia de Al en el medio natural, se pueden emplear alter-

nativas a su uso en la fabricación de aditivos y materiales en contacto con alimentos. Así, en el caso 

del tratamiento de las aguas residuales se ha propuesto la utilización de coagulantes vegetales, al 

constituir las aguas tratadas una de las principales vías de ingestión de este elemento (Matías-Cer-

vantes et al., 2018). El uso excesivo de Al asociado con los aditivos alimentarios debe controlarse 

de manera efectiva (Ding et al., 2021).

Por su parte, la EFSA identificó las siguientes incertidumbres y/o lagunas de información a la 

hora de evaluar la exposición alimentaria al Al (EFSA, 2008a):

•	 Falta de representatividad de la totalidad de Europa en los datos de ingesta de Al (datos de 
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Finlandia, Reino Unido, Francia y España).

•	 Grandes variaciones entre los diferentes países que aportan datos, y, dentro de un país, dife-

rencias entre los tipos de encuestas.

•	 Necesidad de más datos en los diferentes grupos de población.

•	 No se pudo determinar los compuestos individuales de Al ni las fuentes específicas que con-

tribuyen al contenido de Al de un alimento específico debido a que los estudios dietéticos y los 

métodos analíticos utilizados solo determinan el contenido total de Al en los alimentos.

Debido a que no se puede excluir el riesgo relacionado con la exposición dietética al Al para cier-

tos grupos de consumidores, se deben continuar los esfuerzos para reducir la contaminación y la 

exposición.

La guía técnica del Consejo de Europa publicada en 2013 incluye la siguiente recomendación 

general: “El almacenamiento de alimentos líquidos ácidos (por ejemplo, zumos de fruta), alcalinos 

(masas con sosa) o salados, en utensilios de Al sin recubrir, debe limitarse para minimizar la libe-

ración” (EDQM, 2013).

4. Antimonio 

4.1 Identificación y caracterización del peligro

El antimonio (Sb) es un metaloide que se encuentra a bajos niveles en el medio ambiente, predo-

minantemente en su forma trivalente (trihidróxido de antimonio (Sb(OH)3), procedente tanto de la 

erosión natural del suelo, como de fuentes antropogénicas (EPA, 1979) (Mok y Wai, 1990).

Su absorción por vía gastrointestinal es escasa (1-10 %) y dependiente de diversos factores como la 

forma química y la solubilidad del Sb ingerido, la edad y la dieta. Varios estudios han evaluado los facto-

res que contribuyen a la carga corporal de Sb. Un estudio de mujeres noruegas que nunca estuvieron 

embarazadas encontró que el aumento de la edad (25 a 40 frente a 18 a 24 años), una dieta omnívora (en 

comparación con una dieta vegetariana) y el consumo de tabaco se asociaron con niveles más altos de 

Sb sérico (Fløtre et al., 2017). Se distribuye por todo el organismo, siendo en pulmones, tracto gastrointes-

tinal, glóbulos rojos, hígado, riñones, huesos, bazo y tiroides donde se alcanzan los niveles más elevados 

(Kirkland et al., 2007). El Sb trivalente se excreta predominantemente en las heces, con cantidades más 

pequeñas en la orina, y el Sb pentavalente se excreta principalmente en la orina.

El trióxido de Sb es clastogénico in vitro, pero no mutagénico, en ensayos de mutación genética en 

bacterias y en células de mamíferos cultivadas (ATSDR, 2019), si bien no se expresa in vivo (Kuroda et 

al., 1991) (Gurnani et al., 1992). La International Agency Research on Cancer (IARC, 2015) ha determinado 

que el trióxido de Sb es posiblemente cancerígeno para los humanos (Grupo 2B) y el trisulfuro de Sb no 

es clasificable en cuanto a carcinogenicidad en humanos (Grupo 3). La EPA no ha evaluado la carcino-

genicidad del Sb. El Programa Nacional de Toxicología de Estados Unidos (National Toxicology Program, 

US-NTP) estableció que el Sb2O3 es un carcinógeno humano según las pruebas de carcinogenicidad 

en organismos modelo y los resultados de investigaciones mecánicas (NTP, 2018). Aun así, los datos 

disponibles relacionados con la carcinogenicidad del Sb en humanos son insuficientes para evaluar la 

relación entre las personas expuestas al Sb2O3 y el riesgo de cáncer humano (Bolan et al., 2022).
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Tras un estudio subcrónico de agua potable con tartrato de potasio y Sb, se propuso un NOAEL de 

6,0 mg antimonio/kg p.c./día. Utilizando este NOAEL y un factor de incertidumbre de 1000 (100 para 

la variación intraespecies y entre especies, y 10 para el uso de un estudio subcrónico), se obtuvo 

una Ingesta Diaria Tolerable (IDT) de 0,006 mg antimonio/kg p.c./día (o 0,36 mg Sb/persona/día) 

(OMS, 2003a). En base a los datos anteriores y considerando diversas exposiciones, se aplica una 

restricción de 0,04 mg antimonio/kg de alimento. Hay que tener en cuenta que el límite de migración 

podría superarse a temperaturas muy altas. Esta restricción permitiría que el 10 % de la IDT se 

asigne a materiales en contacto con alimentos (ATSDR, 2019).

Hasta el momento, no se han fijados límites máximos en el ámbito estatal ni comunitario con res-

pecto a la presencia de Sb en alimentos. Sí está establecida una concentración máxima admisible 

para el agua potable de 5 µg/l en la Unión Europea (BOE, 2003). Según el Reglamento (UE) Nº 10/2011 

de la Comisión, los fabricantes tienen que asegurar que los envases de plástico no transfieran can-

tidades de Sb superiores al valor límite de migración específico de 40 µg/kg, incluso si la cocción del 

alimento se realiza cuando todavía está envasado (UE, 2011a). En Estados Unidos, mientras que el 

agua del grifo está regulada por la EPA con un nivel máximo de contaminante (Maximum Contaminant 
Level, MCL) para el agua potable de 6 μg/l (EPA, 2018), el agua embotellada se considera un producto 

alimenticio y, por lo tanto, cae dentro del alcance de la FDA (FDA, 2017) que no ha especificado un 

límite de migración para el Sb de los materiales de envasado de PET (tereftalato de polietileno). 

Tras la exposición directa (inhalación o ingestión) o indirecta (a través de la cadena alimentaria), 

el Sb y los compuestos derivados del Sb reaccionan con los sulfhidrilos en el tejido humano, provo-

cando hipoxia celular al inhibir la acción enzimática y alterar el equilibrio iónico celular. Todo ello 

conllevaría un mal funcionamiento metabólico y deterioro del sistema nervioso y órganos vitales 

(Yang et al., 2015). La ingestión excesiva de Sb por parte de los humanos puede provocar náuseas, 

diarrea, erupciones cutáneas y trastornos respiratorios (Hua et al., 2021) (Bolan et al., 2022).

Los principales efectos adversos se producen en el corazón (alteraciones en las lecturas de 

electrocardiograma), tracto gastrointestinal (náuseas, dolor abdominal, vómitos, diarrea, anorexia), 

sistema musculoesquelético (mialgia, artralgia), hígado (aumentos en alanina y aspartato amino-

transferasas), páncreas (aumentos en los niveles de amilasa sérica) y sistema nervioso (dolor de 

cabeza, mareos) (Zaki et al., 1964) (Dancaster et al., 1966) (Sundar et al., 1998) (Thakur, 1998) (Pala-

cios et al., 2001) (Andersen et al., 2005) (Lawn et al., 2006) (Neves et al., 2009). 

Están disponibles los siguientes datos toxicológicos tras una exposición oral: aguda, nivel mínimo 

de riesgo (Minimal Risk Levels, MRL) 1 mg antimonio/kg p.c./día; NOAEL de 99 mg antimonio/kg p.c./

día (NTP, 1992); subcrónica, MRL 0,0006 mg antimonio/kg p.c./día; NOAEL de 0,064 mg antimonio/kg 

p.c./día (Poon et al., 1998), no existiendo suficientes datos para la derivación de un MRL crónico 

(ATSDR, 2019).

Por otra parte, se han encontrado asociaciones entre los niveles de Sb en orina y el riesgo de 

diabetes (datos obtenidos de la encuesta 1999-2010 National Health and Nutrition Examination Sur-
vey, NHANES) (Menke et al., 2016), problemas del sueño y somnolencia diurna (datos obtenidos de 

la encuesta 2005-2008 NHANES) (Scinicariello y Buser, 2016), autismo y desórdenes del espectro 

autista (Saghazadeh y Rezaei, 2017).
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A mediados de la década de 1990, se planteó la hipótesis de que el crecimiento microbiano en el 

colchón de la cuna podría generar estibinas a partir del trióxido de Sb en los retardantes de llama. 

También se planteó la hipótesis de que la estibina podría provocar el Síndrome de Muerte Súbita 

del Lactante (SMSL) (Richardson, 1994).

4.2 Evaluación de la exposición y riesgo

La población general puede estar expuesta al Sb a través de la ingestión de alimentos y agua po-

table, la inhalación de partículas del aire ambiental o la ingestión de tierra o polvo contaminados.

Los usos de Sb son numerosos. Shotyk et al. (2006) alertaron de la presencia de Sb en concen-

traciones significativas en aguas embotelladas, relacionándolas con el uso de Sb como catalizador 

en la producción de botellas de PET (Shotyk et al., 2006) (Shotyk y Krachler, 2007). Esto ocurre sobre 

todo cuando se dan condiciones de almacenamiento inadecuadas, incluidas la exposición a la luz 

solar y las altas temperaturas (Westerhoff et al., 2007) (Bach et al., 2013) (Fan et al., 2014), siendo la 

temperatura el factor más influyente en el aumento de la liberación de Sb (Greifenstein et al., 2013). 

Además, independientemente de la duración de la exposición a los rayos ultravioleta, la frecuencia 

de reutilización (hasta 27 veces) fue el factor principal que aumenta linealmente la lixiviación de Sb 

de las botellas de PET a todas las temperaturas probadas (Andra et al., 2012) (Filella, 2020).

Por su parte, Xu et al. (2021) estudiaron la lixiviación y biodisponibilidad in vivo de Sb en bebi-

das embotelladas en PET, especialmente cuando las bebidas se almacenan en malas condiciones, 

encontrando que las bebidas carbonatadas y ricas en proteínas exhibieron un mayor riesgo de ex-

posición debido a la elevada lixiviación de Sb y la alta biodisponibilidad en comparación con otras 

categorías de bebidas. Las bebidas consideradas fueron gaseosas, zumos de frutas, té, bebidas 

deportivas, bebidas proteicas y bebidas de café. La ingesta diaria crónica (Chronic Daily Intake, 

CDI) de Sb a través de estas bebidas establecidas fue, por orden: zumo > refrescos (incluidas las 

bebidas carbonatadas, deportivas y proteicas) > té > café, con valores de 13,2, 9,30, 1,0 y 0,24 ng/kg 

p.c./día para niños de 2 a 18 años. Para adultos (≥19 años), la CDI total fue, por orden: té > refrescos 

> café > zumo con valores de 8,78, 4,63, 2,92 y 2,19 ng/kg p.c./día. Entre todas las bebidas, los zumos 

representaron la mayor contribución al consumo de Sb en niños (39,1 % del CDI total), mientras que 

el té representó la mayor contribución en el caso de los adultos (47,4 % del CDI total). Además de 

las bebidas, se ha demostrado que la ingesta de otros alimentos constituye una ruta significativa 

para la exposición humana a Sb (Chen et al., 2014) (Cao et al., 2016).

En el caso de los zumos, Hansen et al. (2010) apuntaron la posibilidad de que el Sb provenga de 

algún ingrediente contaminado o del equipo de producción y no solo del PET.

Se han publicado muchos estudios sobre la presencia de Sb y los factores que influyen en bote-

llas de PET, aunque según Filella (2020) no se ha profundizado en su conocimiento debido a deficien-

cias en el diseño de los estudios, como son el escaso número de muestras, falta de tratamientos 

estadísticos, etc., que conducen a conclusiones poco sólidas y deben ser corregirse en el futuro.

Son escasos también estudios de dieta total. Uno de ellos realizado en Cataluña en 2015, con-

cluyó que los grupos de población estudiados tenían ingestas diarias muy por debajo del nivel de 

seguridad toxicológico establecido por la OMS en 6 μg antimonio/kg p.c./día. Los alimentos que más 
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Sb aportaban fueron el pan, los cereales y las frutas (ACSA, 2015). Glorennec et al. (2016), encon-

traron que la dieta representaba más del 77 % de la exposición total al Sb en niños franceses de 

3 a 6 años de edad. Por su parte, Pearson y Ashmore (2020), al caracterizar la peligrosidad del Sb, 

observaron que el grupo de los bebés estaban expuestos a valores que superaban los estimados 

como saludables. 

4.3 Estrategias de gestión de riesgo

Se han realizado experimentos de gestión de riesgos a nivel de laboratorio respecto a la reducción 

de Sb en suelos contaminados, mediante la aplicación de determinados materiales que adsorban el 

metaloide, disminuyendo su biodisponibilidad en las plantas (Kumar et al., 2020) (Palansooriya et al., 

2020) (Bolan et al., 2022) , así como el uso de comunidades microbianas que modifiquen la toxicidad y 

movilidad de los compuestos de Sb mediante procesos redox (He et al., 2019) (Jeyasundar et al., 2021).

Para reducir los riesgos asociados a la exposición a Sb a través de la dieta es necesario la realiza-

ción de estudios orientados a determinar la cesión y biodisponibilidad del Sb en diferentes matrices 

alimentarias (Xu et al., 2021). Además, sería interesante llevar a cabo estudios de toxicidad crónica.

Respecto a la lixiviación de Sb a partir de botellas fabricadas con PET, se pueden dar distintas 

pautas para reducir este proceso como, por ejemplo, lavar las botellas nuevas antes del primer uso, 

ya que la contaminación por este metaloide deriva del proceso de producción (Cheng et al., 2010), 

no almacenar estas botellas de PET en condiciones de alta temperatura (por ejemplo, maleteros de 

automóviles) y la no reutilización de las botellas (Filella, 2020).

Se necesitan estudios de seguimiento para bebés y niños pequeños, especialmente porque exis-

te la posibilidad de exposición a partir de la ropa y los artículos del hogar tratados con retardantes 

de llama que contienen Sb.

5. Cromo (VI) 

5.1 Identificación y caracterización del peligro

El cromo (Cr) es un metal presente en la naturaleza, formando parte de la crocoíta como cromato de 

plomo, siendo el elemento aislado por primera vez en 1798. La forma más frecuentemente encontra-

da en la naturaleza es el Cr (III), mientras que la presencia natural del Cr (VI) es poco habitual ya que 

se forma fundamentalmente en procesos industriales (Klaassen, 2019). El Cr (VI) se ha identificado 

como la forma más tóxica de cromo al atravesar rápidamente las membranas celulares y reducirse 

a Cr (III) causando efectos tóxicos (Ahmed et al., 2013).

5.1.1 Toxicocinética

La exposición oral al Cr (VI) tiene lugar fundamentalmente a través del agua de bebida. No obs-

tante, la exposición ambiental al compuesto también es relevante. Tras la exposición oral a Cr, su 

absorción en el hombre es baja (<10 % de la dosis ingerida). No obstante, en el caso del Cr (VI) la 

absorción es mayor (2-10 %) que en el compuesto trivalente (0,5-2 %) (ATSDR, 2012). En ambos ca-

sos, la absorción del Cr es mayor en estado de ayuno que con el estómago lleno (O’Flaherty, 1996). 

Concretamente, la administración conjunta de Cr (VI) con zumo de naranja se ha visto que reduce 
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la absorción oral (Kerger et al., 1996). Además, la absorción intestinal parece estar dificultada por el 

contacto con los jugos gástricos tanto en humanos como en ratas (De Flora et al., 1987). 

El Cr (VI) atraviesa la membrana celular fácilmente a través de los transportadores de sulfatos 

y fosfatos (ATSDR, 2012). Una vez entra en la célula, el Cr (VI) es reducido a Cr (III) por el ácido 

ascórbico, glutatión o cisteína. Debido a este proceso, se generan radicales libres con formación 

de aductos de ADN que parecen ser los responsables de la toxicidad del Cr (VI) que se detallará 

más adelante (Reynolds et al., 2012) (Sun et al., 2015). Tras la ingestión, también existe metabolismo 

reductor de Cr (VI) a Cr (III) por la saliva y en mayor medida por los jugos gástricos (De Flora, 2000) 

(EFSA, 2014). Una vez el Cr (VI) se absorbe y pasa a la sangre, entra en el eritrocito donde puede 

quedar retenido. Los compuestos de Cr se distribuyen por todo el organismo con nivel altos en el 

hígado, bazo, riñones y médula ósea. En el caso de las partículas de Cr pueden quedar retenidas en 

los pulmones durante años (Klaassen, 2019). 

La excreción de Cr se da mayoritariamente por orina. La vida media de eliminación del Cr (VI) 

es de 35-40 horas (Sedman et al., 2006). Se ha visto que la eliminación del Cr (VI) es más rápida en 

el caso de la absorción oral frente a otras vías de exposición, reflejando claramente el paso a Cr 

(III) antes de la absorción gastrointestinal (Coogan et al., 1991). No obstante, se ha estimado que la 

eliminación total de organismo del Cr (VI) es de 22 días (OMS, 2000).

5.1.2 Efectos tóxicos

Por exposición ambiental, el Cr (VI) es corrosivo y puede causar ulceración crónica y perforación 

del tabique nasal, así como ulceración en otras zonas de la piel, dermatitis alérgica por contacto 

y asma (Gibb et al., 2000a) (ATSDR, 2012). La ingestión accidental de altas dosis de Cr (VI) puede 

provocar fallo renal agudo caracterizado por proteinuria, hematuria y anuria, aunque el daño en 

el riñón por exposición crónica a niveles más bajos no está demostrado (ATSDR, 2012). Tras una 

exposición oral aguda a altas dosis de Cr (VI) se producen efectos respiratorios, hematológicos, 

hepáticos, renales y del tracto gastrointestinal, habiéndose observado que dosis entre 4-360 mg 

cromo (VI)/kg p.c. fueron letales (EFSA, 2014).

En estudios a dosis repetidas se han reportado diferentes NOAEL, siendo el NOAEL más bajo en-

contrado 0,21 mg cromo (VI)/kg p.c./día establecido en ratas expuestas durante 2 años a este metal, 

que desarrollaron efectos tóxicos a nivel hemático y hepático, además de infiltraciones celulares 

histiocíticas en los ganglios linfáticos mesentéricos y duodeno (NTP, 2008). Los órganos más afec-

tados según estos estudios de dosis oral repetida de Cr (VI) son: sistema hemático, hígado, riñón y 

tracto gastrointestinal (Kumar y Rana, 1982) (Kumar et al., 1985) (Vyskocil et al., 1993) (Chopra et al., 

1996) (Acharya et al., 2001) (NTP, 2007, 2008). Se ha observado igualmente alteración en la reproduc-

ción y el desarrollo de ratas y ratones a los que se administró el metal por vía oral, comprobándose 

que el Cr (VI) es capaz de atravesar la barrera placentaria y acumularse en el feto (EFSA, 2014).

Uno de los efectos más estudiados del Cr es la carcinogénesis. Se ha demostrado la relación 

entre la exposición ambiental y laboral al Cr (VI) y el cáncer de pulmón (Gibb et al., 2000b). De hecho, 

el Cr (VI) está clasificado en el Grupo 1 por IARC como carcinógeno en humanos, para el cáncer de 

pulmón e incluso de nariz y senos nasales basada en la evidencia de la exposición laboral (IARC, 



125

revista del com
ité científico nº 

1990), mientras que el Cr (III) está clasificado en el Grupo 3. Por otro lado, se ha sugerido la relación 

entre la ingestión de agua de bebida contaminada con Cr (VI) y la aparición de cáncer de estómago 

(Sedman et al., 2006) (Smith y Steinmaus, 2009), aunque no está totalmente confirmado dicho efecto 

en el hombre (IARC, 2012). Además, debido a estos limitados datos en el hombre, no se ha podido 

establecer una relación dosis-repuesta hasta el momento.

Los compuestos de Cr (VI) tienen efectos genotóxicos, mientras que los compuestos de Cr (III) 

son habitualmente no genotóxicos, probablemente debido a su baja capacidad de entrar en la célu-

la (Klaassen, 2019). Se ha comprobado que el Cr (VI) entra rápidamente en la célula y allí se reduce a 

otras especies de cromo, principalmente a Cr (III), que parece ser el último responsable del daño al 

ADN. Durante este proceso de reducción se pueden generar diferentes lesiones como aductos de 

Cr-ADN, uniones proteínas-ADN, reacciones cruzadas intrahebra Cr-ADN y oxidación de las bases 

del ADN (O’Brien et al., 2003) (Macfie et al., 2010). Además, también se ha visto que el Cr (VI) es mu-

tagénico tanto en modelos experimentales bacterianos como en mamíferos (O’Brien et al., 2003). Es 

importante destacar que los efectos genotóxicos observados in vivo son discordantes dependiendo 

de la vía de administración del Cr (VI), lo que indica que la capacidad reductora del tracto gastroin-

testinal es un factor determinante, ya que puede reducir significativamente la absorción del Cr (VI) 

cuando se administra vía oral (EFSA, 2014). 

El Cr (VI) puede reaccionar igualmente con otros componentes celulares durante su proceso de 

reducción dentro de la célula. Se generan especies reactivas de oxígeno que inhiben la síntesis 

de proteínas y detiene la replicación del ADN. El Cr (VI) interrumpe la ruta de señalización del p53; 

altera el control del ciclo celular ATM/ATR; induce apoptosis e interfiere en la reparación del daño 

del ADN (Zhitkovich, 2005) (Salnikow y Zhitkovich, 2008). También puede reaccionar directamente 

activando las enzimas de señalización celular como la familia de las Src quinasas, estimulando la 

cascada de señales que conduce a la represión de la transcripción de importantes proteínas pro-

tectoras de las células (O’hara et al., 2003) (Nemec y Bachowsky, 2009) (Nemec et al., 2010).

5.2 Evaluación de la exposición y riesgo

A pesar de la conocida exposición laboral y ambiental al Cr, en el informe de la EFSA de 2014 en 

el que se analizaron datos de contenidos de cromo en alimentos y agua de bebida se ha estimado 

que la mayor contribución a la exposición global al Cr tiene lugar por la vía oral, a la que habría que 

sumar la inhalación de compuestos de Cr, como los presentes en el humo del tabaco (EFSA, 2014). 

Hay que destacar que la presencia de Cr (VI) en el agua de bebida suele ser deberse a una con-

taminación antropogénica. De esta forma, el contenido natural de Cr en agua superficial es de 1-10 

μg/l. Sin embargo, aunque el contenido habitual en agua de bebida es menor a 2 μg/l, en aguas muy 

contaminadas esta concentración puede aumentar hasta 120 µg/l (OMS, 2003b).

En el informe de la EFSA mencionado anteriormente se recogió el análisis de 88 muestras de 

agua en las que se determinó para el agua de grifo un límite inferior de 0,2 µg/l y un límite superior 

de 1,9 µg/l. En el caso del agua embotellada los valores oscilaron entre 0,3 µg/l y 3,4 µg/l (EFSA, 

2014). El panel supuso que todo el Cr presente en el agua analizada procedía del Cr (VI) por dos moti-

vos: la relación de Cr (VI)/total fue de 0,97, y, además, el agua destinada al consumo humano se trata 
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habitualmente con agentes oxidantes en su proceso de potabilización, lo que favorecería la presen-

cia del Cr (VI) frente al Cr (III). Este informe concluye que existe preocupación por la ingesta media 

de Cr (VI) a través del agua potable para los lactantes. Los expertos establecieron como puntos de 

referencia para realizar la evaluación de los efectos no cancerígenos el nivel más bajo de BMDL10 

(Benchmark Dose Lower Confidence Limit) para la hiperplasia epitelial difusa en ratones hembra y 

el nivel más bajo de BMDL05 para la toxicidad hemática en ratas macho en un estudio de toxicidad 

crónica de 2 años de duración. Los márgenes de exposición (Margin of Exposure, MOE) indican que 

no existe preocupación para los efectos no cáncer teniendo en cuenta la exposición actual al Cr 

(VI) a través del agua de bebida. Para los efectos cancerígenos se seleccionó como punto de refe-

rencia el nivel más bajo de BMDL10 para la combinación de adenomas y carcinomas en intestino 

delgado de ratón. De esta forma, los MOE calculados indicaron baja preocupación en relación con 

la exposición a Cr (VI) a través del agua de bebida para todos los grupos de edad excepto para los 

lactantes (0-1 años). En este sentido, se ha considerado que las exposiciones más elevadas al Cr 

(VI) a través de cualquier tipo de agua de bebida se dan en las poblaciones más jóvenes (0-3 años), 

por lo que podría existir riesgo en niños de otros grupos de edad además de los lactantes. Por todo 

ello, el informe indica que para mejorar esta estimación sería necesario disponer de más datos 

del contenido de Cr en el agua. Por último, habría que tener en cuenta también otras formas de 

ingestión del Cr (VI) como el consumo de determinados alimentos que emplean agua para su prepa-

ración como el café, infusiones, sopas, leche en polvo o zumos de frutas deshidratados. En el peor 

escenario posible en el que no habría reducción del Cr (VI) al Cr (III), se estimó que la exposición al 

metal se podría duplicar con relación al consumo de agua de bebida exclusivamente (EFSA, 2014).

Hasta la fecha, no existe un nivel máximo legislado de contenido en alimentos para el Cr (VI). 

Aunque sí existe a nivel europeo un nivel paramétrico de 50 µg de Cr/l para el contenido de Cr total 

en agua destinada al consumo humano (UE, 1998) y un límite máximo de 50 µg/l para el contenido 

total de Cr en agua mineral natural (UE, 2003). Actualmente, este valor de presencia del Cr en agua 

está siendo evaluado por la OMS, por lo que recientemente se ha establecido un valor paramétrico 

de 25 µg/l para el que se da un plazo de cumplimiento hasta el año 2036 (UE, 2020). 

Por otro lado, la presencia de Cr (III) en alimentos sí es habitual, y se ha establecido una IDT de 

0,3 mg/kg p.c./día. En el caso del Cr (VI) no se ha podido establecer un nivel seguro de ingesta de-

bido a su demostrada relación con el cáncer (EFSA, 2014). Aunque hay una gran carencia de datos 

de la presencia del Cr (VI) en alimentos, los expertos han indicado que la presencia del Cr (VI) en 

éstos podría contribuir sustancialmente a la exposición al mismo, por lo que debería considerarse. 

5.3 Consideraciones futuras

Es importante poner de manifiesto la falta de datos de contenido de Cr (VI) tanto en alimentos como en 

agua de bebida. En el caso de los alimentos, parece ser que la absorción de este metal está favorecida 

en caso de ayuno, por lo que su presencia en alimentos dificulta su propia absorción. Hasta el momento, 

la mayor preocupación de exposición al Cr (VI) parece ser a través del agua de bebida, en particular en el 

grupo de edad de 0-1 años. No obstante, la escasez de datos impide realizar una correcta evaluación de 

riesgo, por lo que se deben realizar controles del contenido del Cr (VI) tanto en agua como en alimentos.
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6.  Antraquinonas 

6.1 Identificación y caracterización del peligro

La antraquinona (C14H8O2; 208,216 g/mol; CAS: 84-65-1; EC: 201-549-0, 9,10-antraquinona, ATQ) es un 

compuesto orgánico aromático con un anillo 9,10-dioxoantraceno (ECHA, 2022a) (Figura 1). La ATQ 

pertenece a una familia muy heterogénea de compuestos químicos denominados genéricamente 

antraquinonas, ya que su estructura polihidroxilada permite múltiples zonas y tipos de sustitución 

(-CH3, -CH2OH, -CHO, -COOH). De hecho, puede existir cierta confusión en la literatura científica, 

pero el término ATQ únicamente se refiere al isómero 9,10-antraquinona donde las posiciones 9 y 10 

del anillo central de la molécula del antraceno han sido oxidadas a grupos carbonilo. Algunas de las 

antraquinonas más estudiadas son las derivadas del hidroxiantraceno, como son la aloe-emodina, 

crisofanol y reina entre otros, presentes en el ruibarbo y en la planta de aloe vera (IARC, 2018). Este 

documento se centra en la ATQ y no en sus derivados hidroxilados.

Figura 1. Estructura química de la antraquinona (9,10-dioxoantraceno, ATQ). Fuente: (ECHA, 2022a).

La ATQ presenta diferentes vías de formación. En la vía exógena, las antraquinonas se forman a par-

tir de la oxidación de los Hidrocarburos Aromáticos Policíclicos (HAPs) generados por la combus-

tión incompleta del material orgánico. Genéricamente, se denominan antraquinonas a las formas 

oxidadas de los HAPs (oxi-HAPs). La ATQ es la quinona derivada del antraceno, y por ello también 

se la considera un contaminante ambiental. La toxicología de los HAPs ya está establecida y están 

legislados niveles máximos (2 µg/kg benzo[a]pireno, y 12 µg/kg para la suma de los cuatro principa-

les HAPs) en alimentos (IARC 1987) (EFSA 2008b).

En la vía endógena, la ATQ puede generarse de manera natural por la actividad metabólica de 

diferentes organismos. Las antraquinonas son metabolitos secundarios presentes en la corteza y 

la raíz de muchas familias de plantas como son las Polygonaceae, Rhamnaceae, Rubiaceae, Fa-
baceae, Xanthorrhoeaceae, Leguminosae y Liliacae. Las antraquinonas mayoritariamente están 

presentes como glicósidos ya que esta estructura les confiere mayor solubilidad y reduce su reac-

tividad química hacia otros compuestos orgánicos. Los principales azúcares implicados son la ram-

nosa y la glucosa, que suelen unirse en las posiciones C-6 y C-8. Las formas glicona son convertidas 

a la correspondiente aglicona por acción de las β-glicosidasas o a través de reacciones oxidativas. 

La ATQ se encuentra en el rizoma y raíz de determinadas plantas (por ejemplo, Rheum palmatum 

L. y Rheum officinale Baillon) en niveles del 2,2 al 6,0 % (EFSA, 2020a). La planta de aloe vera (Aloe 

spp.) contiene diferentes antraquinonas que están principalmente localizadas en la parte exterior 
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de la pulpa de la hoja (Rahman et al., 2017). La ATQ es eliminada de los productos de aloe vera antes 

de su uso comercial mediante diferentes métodos como son la maceración, el reflujo con aplica-

ción de calor, la extracción asistida por microondas, entre otros (Zhao et al., 2011). Esta extracción 

también elimina otras antraquinonas sustituidas como la fisciona, crisofanol, aloe-emodina y reina. 

Las antraquinonas también son constituyentes naturales en hongos (Aspergillus sp., Eurotium sp., 

Emericella sp., Fusarium sp., Penicillium sp., Mycosphaerella sp., Microsporum sp., etc.), bacterias 

(Streptomyces sp.), líquenes e insectos de la familia Coccidos.

Se han descrito algunas aplicaciones terapéuticas para determinadas antraquinonas naturales 

basadas en su actividad antioxidante, estrogénica, vasodilatadora, laxante y diurética, así como 

antiosteoporótica, antiinflamatoria, antidiabética, antiviral, neuroprotectora y antimicrobiana (Du-

val et al., 2016). Es por ello que las antraquinonas, y principalmente sus derivados hidroxilados, se 

pueden encontrar en una amplia variedad de suplementos dietéticos, preparados farmacológicos 

tradicionales chinos y medicamentos (Malik y Muller, 2016). Sin embargo, en las últimas décadas se 

han planteado problemas de toxicidad, que incluyen hepatotoxicidad (Wu et al., 2018), nefrotoxici-

dad (NTP, 2001), cardiotoxicidad (Malik y Muller, 2016), carcinogenicidad (Doi et al., 2005) y diarrea 

severa (Pelletier et al., 2000). Estos riesgos deben ser evaluados antes de utilizar suplementos que 

contienen antraquinonas como tratamientos terapéuticos crónicos (Guo y Mei, 2016).

Las antraquinonas tienen multitud de usos industriales. Una de las principales aplicaciones es 

como pigmento natural muy utilizado en la industria textil al ser una molécula muy estable al lavado 

y al calor (Yu, 2002) (IARC, 2018). También se usa como aditivo en el procesado alcalino de la pulpa 

de papel o como electrolito en baterías de flujo que proporcionan almacenamiento eléctrico a largo 

plazo. Específicamente, la ATQ se usa como acelerador para la separación de lignina y celulosa en 

la preparación de fibras de celulosa. La ATQ es un potente repelente de aves, por lo que es utilizada 

en la formulación de plaguicidas, insecticidas y fungicidas. Sin embargo, en la Unión Europea no 

está permitido su uso ni como plaguicida, ni en materiales de contacto con alimentos (UE, 2009).

6.1.1 Toxicocinética

Las posibles vías de exposición a la ATQ son oral, dérmica y por inhalación. En experimentos de ad-

ministración oral con 14C-ATQ en ratas, la ATQ en la forma aglicona se absorbe rápida y eficazmente 

(>99,8 %), siendo distribuida a todos los órganos y tejidos del organismo, aunque puede concentra-

se parcialmente en el tejido adiposo (NTP, 2005). No se han descrito procesos de bioacumulación 

en ningún tejido en particular. Pasadas 96 horas tras la ingesta, el 95 % de la ATQ es metabolizada 

y eliminada a través de la bilis en las heces y en la orina. La vida media de ATQ en plasma es de 

10-12 horas. Recientemente se ha evidenciado la posibilidad de transformación de los derivados 

hidroxilados de las antraquinonas entre sí, por ejemplo, entre la aloe-emodina y la reina (Wang et 

al., 2021). Las principales vías metabólicas de las antraquinonas son la hidrólisis, glucuronidación, 

y la sulfatación, y secundariamente la metilación y desmetilación, hidroxilación y deshidroxilación, 

oxidación/reducción (hidrogenación), acetilación y esterificación por la microbiota intestinal y las 

enzimas metabólicas hepáticas. En el hígado, la ATQ sufre hidroxilación en su anillo aromático por 

acción de las enzimas citocromo P450 (CYP1A2 y CYP2B1) y, posteriormente, tiene lugar la conjuga-

ción con el ácido glucurónico y el sulfato para ser excretada (Doi et al., 2005). Los metabolitos de la 
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ATQ son, principalmente, la 2-hidroxi-antraquinona (CAS 605-32-3) y secundariamente 1-hidroxi-an-

traquinona, junto con otros conjugados minoritarios (IARC, 2018). La 2-hidroxi-antraquinona tam-

bién es un metabolito natural que se encuentra en determinadas plantas como la Rubia tinctorum, 
Primula hedyotidea y Galium odoratum.

6.1.2 Mecanismo de acción

Aunque los efectos carcinogénicos de la ATQ aún no han sido totalmente elucidados, se considera 

que la toxicidad sería equivalente al compuesto del cual deriva, el antraceno (Shukla et al., 2017). La 

toxicidad se evaluó en ratas F344 hembra en condiciones de exposición dietética subcrónica (Dodd 

et al., 2013). Se observaron alteraciones microscópicas en el hígado (hipertrofia centrolobulillar 

leve), bazo (proliferación y pigmentación de células hematopoyéticas leves) y riñones (gotas hiali-

nas mínimas). Se estableció un NOAEL de 31,3 mg antraquinona/kg p.c./día en base a la ausencia de 

histopatología hepática. La exposición oral crónica en ratones B6C3F constató el incremento de la 

incidencia de adenoma y carcinoma hepático (individuales o combinados), independientemente del 

sexo, en los grupos de exposición entre 265-235 mg atranquinona/kg p.c./día (NTP, 2005).

En 2013, la IARC clasificó la ATQ como posible carcinógeno (Grupo 2B) en humanos, siendo el 

hígado y los riñones los principales órganos diana (IARC, 2013). La IARC indicó que los resultados 

toxicológicos sobre la mutagénesis y genotoxicidad bacteriana recogidos en la literatura científica 

y disponibles hasta esa fecha eran contradictorios. El principal inconveniente encontrado en la eva-

luación del riesgo fue que algunos de los estudios no declaraban la pureza del compuesto de partida, 

donde el 9-nitroantraceno podía aparecer como excipiente en niveles del 0,09 %. Sin embargo, la 

2-hidroxi-antraquinona ha mostrado una actividad mutagénica y genotóxica bacteriana relevante. En 

base a ello, IARC indica que hay suficiente evidencia experimental en animales para establecer la 

probable carcinogenicidad de la ATQ en humanos. Las evidencias directas sobre la carcinogenicidad 

en humanos son aun incompletas, y se limitan a trabajadores expuestos durante la fabricación de ATQ 

como colorante que también están expuestos simultáneamente a otros químicos. 

6.1.3 Niveles máximos legislados

De acuerdo con la Decisión de la Comisión 2007/565/CE, el uso de la ATQ como biocida está prohi-

bido en la Unión Europea desde el 22 de agosto de 2008 (UE, 2007). El Reglamento (UE) Nº 1146/2014 

de la Comisión relativo a los Límites Máximos de Residuos (LMR) establece el valor por defecto de 

0,01 mg/kg para cítricos, frutas con pepitas, frutas con hueso y otras frutas, hortalizas frescas y 

congeladas, plantas aromáticas, leguminosas frescas, setas y cereales, y de 0,02 mg/kg para frutos 

con cáscara, semillas y frutos oleaginosos, té e infusiones (UE, 2014). En 2012, la EFSA indica que 

la información toxicológica es insuficiente para establecer un límite máximo que pueda proveer 

de una protección suficiente al consumidor, por lo que recomienda mantener el valor establecido 

de 0,01 mg/kg. El Reglamento (UE) Nº 1146/2014 considera que determinados alimentos de cultivo 

orgánico, podrían presentar niveles superiores a 0,01 mg/kg de ATQ (EFSA, 2012, 2019) (UE, 2014). 

Posteriormente, este Reglamento confirmó el LMR para la ATQ en el límite de detección de 0,01 mg/

kg, aunque para determinados grupos de productos alimenticios (especias, hojas de té e infusiones 

herbales) el LMR se permite ampliarlo a 0,02 mg/kg por limitaciones analíticas (UE, 2014).
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Se han descrito diferentes métodos cuantitativos para la determinación de ATQ en alimentos que 

están basados principalmente en cromatografía de líquidos con detección por espectrometría de 

masas (HPLC-MS/MS), fluorescencia o diodos, mediante cromatografía de gases-masas, y elec-

troforesis capilar y cromatografía en fluidos supercríticos (Schneiderman et al., 1987) (De Santis y 

Moresi, 2007) (Shi et al., 2007) (Dongxiu et al., 2009) (Malik et al., 2010) (Stodůlková et al., 2010) (Supe, 

2011) (Shi et al., 2014) (Aichner y Ganzera, 2015) (Duval et al., 2016) (Feng et al., 2017) (Kitano et al., 

2018) (Huang et al., 2019). Se ha constatado la posible interferencia de la cafeína y la teobromina en 

la determinación de la ATQ en café y té (Diaz-Galiano et al., 2021).  

6.2 Evaluación de la exposición y riesgo

La presencia de ATQ en los alimentos ha sido principalmente asociada a la contaminación am-

biental, pero también se plantea que puede ser generada durante el procesado, aunque se desco-

nocen los detalles del mecanismo y las variables que inciden sobre su presencia en los alimentos 

(DG-SANTE, 2017). En las posibles vías de contaminación ambiental, además del procedente de los 

gases de combustión, también hay que considerar la contaminación externa durante el cultivo y el 

procesado de los vegetales (por ejemplo, tés, hierbas, especias) por acción de bacterias o insectos 

que pueden bionsintetizarla, el agua de riego, así como el uso de fertilizantes formulados con ATQ. 

Por otra parte, se conoce que diferentes familias de plantas, como las Polygonaceae, Rhamnaceae, 

Rubiaceae, Fabaceae, Liliacae, Anthorrhoeaceae y Leguminosae, pueden producir ATQ de manera 

natural como un metabolito secundario (Shukla et al., 2017). Aun así, la evaluación del riesgo de la 

presencia de ATQ en alimentos ha sido tratada mayoritariamente como un contaminante ambiental. 

En este caso, la contaminación externa puede darse de manera no intencionada como:

•	 Contaminante ambiental derivado de la degradación térmica oxidativa de contaminantes orgá-

nicos persistentes procedentes de la maquinaria agrícola.

•	 Residuo en alimentos provenientes de países extracomunitarios por el uso de repelentes de 

aves, plaguicidas y biocidas no permitidos en la Unión Europea.

•	 Migración al alimento desde el material de embalaje al ser un residuo en la producción de 

papel y cartón. Se han determinado niveles de 196,1 ng en la corteza de la pizza indicando una 

migración del 3,96 % de ATQ desde el envase de cartón (Louch, 2008). El BfR (2013) estimó que 

la migración desde un embalaje de cartón de pizza sería de 0,04 mg antraquinona/kg pizza, 

excediendo el límite máximo permitido.

•	 Como potenciador del color en tés (De Liberto y Werner, 2016) (IARC, 2018) (Wang et al., 2018). 

En 2012 se detectó por primera vez la presencia de ATQ en un nivel superior al límite legal en ali-

mentos (tés e infusiones herbales) provenientes de terceros países (no pertenecientes a la Unión 

Europea). El informe de la EFSA sobre residuos de plaguicidas en la Unión Europea indica que la 

ATQ fue detectada en 6 de 124 alimentos procedentes de la Unión Europea, y en 14 de 102 alimentos 

no procedentes de la Unión Europea (EFSA, 2019). Por otra parte, en el periodo desde marzo de 2018 

a marzo de 2022 (5 años), se han notificado 20 alertas en el RASFF (Rapid Alert System for Food and 
Feed) en varios países de la Unión Europea (España, Alemania, Finlandia, Polonia, Países Bajos y 
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Bélgica) relativas a la presencia de ATQ en alimentos, siendo 3 en 2020, 10 en 2021 y 7 en 2022 las 

que han motivado la retención del producto en frontera. Los alimentos implicados son, mayorita-

riamente, yerba mate procedente de Argentina y tés procedentes de China, y en menor medida 

especias (cardamomo, pimentón) procedentes de la India y Vietnam, y alimentos elaborados en 

países de la Unión Europea como té de mate de Países Bajos. La concentración de ATQ en estas 

notificaciones osciló entre 15 y 360 μg/kg (RASFF, 2022).

La formación de ATQ durante el procesado de diferentes alimentos ha sido objeto de estudio 

desde que fue detectada por primera vez en té negro. Anggraini et al. (2020) evaluaron la pre-

sencia de ATQ en cada etapa del proceso de fabricación de té verde y negro. Para el té verde, la 

ATQ estuvo presente en la hoja sin tratar y aumentó la concentración hasta el inicio de la etapa 

de secado. En el caso del té negro, el contenido en ATQ aumentó significativamente en la primera 

etapa de secado, mientras que la concentración disminuyó en la etapa final. Los investigadores 

sugieren que la presencia de ATQ es debida principalmente al humo emitido por el fuego de leña 

utilizado para impulsar la maquinaria de procesado, y en menor medida por la formación endó-

gena como consecuencia de la temperatura aplicada durante el secado. Resultados similares 

fueros encontrados por Wang et al. (2018) donde los niveles iniciales de ATQ disminuyeron entre 

un 63,0 y 82,9 % durante el procesado del té negro. Los autores sugieren que la presencia de 

ATQ en las hojas de té proviene mayoritariamente de la deposición externa por la contaminación 

ambiental. La presencia de ATQ en la bebida de té está relacionada con los niveles en la hoja y 

presenta una baja solubilidad (1,35 mg/l a 25 ºC), donde solo entre el 1,6-13,7 % de la ATQ pasaría 

a la infusión de té.

Zastrow et al. (2019) estudiaron el contenido de ATQ junto con el de varios HAPs (antraceno 

y la suma del contenido de cuatro HAPs) en salchichas estilo Frankfurt ahumadas. El contenido 

más bajo de ATQ (<LOQ, Limit Of Quantification; LOQ= 1 µg/kg) se obtuvo cuando se utilizó humo 

generado por fricción, y el nivel más alto (3,2 µg/kg) en condiciones de alta densidad de humo y en 

tiempo de ahumado prolongado. Sin embargo, no se pudo establecer una correlación directa entre 

el contenido de ATQ y de HAPs en el alimento. Los investigadores resaltan la mayor volatilidad de la 

ATQ y el antraceno con respecto al resto de HAPs que les hacen más sensibles a variaciones en la 

temperatura y la ventilación empleados el ahumado.

Liang et al. (2021) investigaron los mecanismos moleculares involucrados en la acumulación de 

ingredientes medicinalmente activos, como las antraquinonas, durante el procesamiento postco-

secha del ruibarbo. Los niveles de antraquinonas en el ruibarbo están relacionados a la respuesta 

a episodios de estrés en la planta, y evidenciaron que un proceso fisiológico similar ocurría durante 

el secado que explicaría los mayores niveles de antraquinonas en el ruibarbo ahumado frente al 

secado a la sombra. El secado con humo generó un ambiente de fuerte estrés abiótico (alta tempe-

ratura y alta concentración de CO2) que fue más propicio para la acumulación de ATQ a través de la 

activación de las rutas metabólicas de biosíntesis.

Un estudio pionero aborda la ruta química de formación de la ATQ en alimentos como conse-

cuencia del procesado (Zamora e Hidalgo, 2021). La ATQ puede generarse a partir de reacciones 

de cicloadición entre la hidroquinona y 2-alquenal. En el caso concreto del té, la presencia de 
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ATQ en valores superiores al límite máximo se justificaría por la reacción entre la hidroquinona 

y el aldehído insaturado crotonoaldehído (C4H60) durante el proceso de secado de hojas de té  

(60 ºC/72 horas). Esta investigación concluye que la presencia de ATQ en alimentos debe consi-

derarse también como un contaminante de proceso al generarse de manera natural durante el 

tratamiento térmico, además de ser un residuo de la contaminación ambiental. 

6.3 Recomendaciones

La ATQ puede estar presente en los alimentos tanto por contaminación ambiental, al generarse o 

incorporarse durante el procesado, o por migración desde el envase (por ejemplo papel y cartón). 

Aunque los efectos carcinogénicos de la ATQ en humanos aún no están completamente elucidados, 

se considera que la toxicidad sería equivalente al antraceno. Los efectos adversos se refuerzan de-

bido a que el principal metabolito, la 2-hidroxiantraquinona, es un carcinógeno. La IARC indica que 

hay suficiente evidencia experimental en animales para establecer la probable carcinogenicidad 

de la ATQ en humanos (Grupo 2B). Si bien no es esperable la presencia de ATQ como plaguicida, en 

los últimos años se han identificado otras vías posibles de contaminación que pueden incrementar 

el riesgo para el consumidor.

Se recomienda incorporar el análisis de ATQ en los estudios colaborativos de agentes químicos 

sobre alimentos desecados y/o ahumados en general, y particularmente en aquellos que provienen 

de extractos de plantas (por ejemplo, tés, extractos herbales para infusión). La determinación de 

ATQ podría ser extendida a otras formas oxidadas de HAPs ya que la evaluación de la presencia 

de ATQ no debe considerarse de manera aislada. En línea con lo expresado por la DG-SANTE, la 

presencia de ATQ debe evaluarse conjuntamente con la presencia de los residuos de HAPs más 

frecuentes (DG-SANTE, 2017). De esta manera, el análisis simultáneo de ATQ con los HAPs ayudará 

a discernir si el origen de la presencia de ATQ está relacionado con un uso ilegal como plaguicida.

7. Aflatoxinas en avellanas 

7.1 Identificación y caracterización del peligro

En 2020 se publicó un nuevo informe de la EFSA sobre “Risk assessment of aflatoxins in food”. La 

información relativa a la identificación y caracterización del peligro se revisa ampliamente en dicho 

informe (EFSA, 2020b).

Brevemente, las aflatoxinas B1, B2, G1 y G2 (AFB1, AFB2, AFG1 y AFG2) son micotoxinas produ-

cidas principalmente por cepas toxigénicas de los hongos Aspergillus flavus y Aspergillus parasiti-
cus. La aflatoxina que se encuentra con mayor frecuencia en muestras de alimentos contaminados 

es la AFB1 y las otras tres generalmente no se encuentran en ausencia de AFB1.

En estudios a corto plazo (7 a 90 días), la AFB1 muestra múltiples efectos negativos en roedores, 

incluida la inhibición del crecimiento normal, daño hepático y renal, así como alteraciones sosteni-

das en la microbiota intestinal. La AFB1 es una sustancia genotóxica y cancerígena. Hay evidencia 

de efectos genotóxicos en ratones gestantes, fetos y animales jóvenes. A diferencia de la AFB1, 

hay menos estudios disponibles sobre la genotoxicidad de las otras aflatoxinas. Los estudios epi-

demiológicos informados desde 2006 refuerzan la evidencia de que la exposición a las aflatoxinas 
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está asociada con un riesgo de desarrollar carcinoma hepatocelular, con un mayor riesgo para las 

personas infectadas con los virus de la hepatitis B (VHB) y C (VHC). 

El Panel CONTAM (Contaminants in the Food Chain) de la EFSA consideró que la carcinogenici-

dad hepática de las aflatoxinas sigue siendo el efecto fundamental para la evaluación del riesgo. En 

vista de las propiedades genotóxicas, el Panel CONTAM consideró que no era adecuado establecer 

una IDT, y en su lugar seleccionó un BMDL10 de 0,4 µg/kg p.c./día para la incidencia de carcinoma 

hepatocelular en ratas macho después de la exposición a AFB1 para ser usado en un enfoque de 

margen de exposición (MOE).

7.2 Evaluación de la exposición y riesgo

En 2007, la EFSA emitió un informe en el que se evaluaba el riesgo en que se incurría aplicando un 

incremento del límite máximo de aflatoxinas vigente en aquel momento (2 μg aflatoxina B1/kg y 4 μg 

aflatoxinas totales/kg). Se partió de datos de contaminación aportados por los estados miembros que 

mostraron para la AFB1 una mediana, media, percentil 95 y máximo de 0-0,16, 0,85-0,95, 3,00 y 200 μg/

kg, respectivamente, y, para las aflatoxinas totales, de 0-0,30, 1,50-1,70, 6,20 y 200 μg/kg, respectiva-

mente. El porcentaje de muestras por debajo del límite de detección (Limit of Detection, LOD) fue del 

70,3 %, el de muestras por encima de 8 μg/kg de AFB1 del 1,7 % y las muestras por encima de 10 μg/

kg de aflatoxinas totales, del 2,9 %, lo cual demostraba el amplio rango de variabilidad (EFSA, 2007).

Para el caso específico de España se determinó teóricamente (basándose en los nuevos límites 

propuestos, 10 μg aflatoxinas totales/kg, en vigor a día de hoy) una exposición a aflatoxinas totales 

de 0,825-1,907 ng/kg p.c./día. La contribución del consumo de avellanas a dicha ingesta era <0,1 %,  

siendo el maíz y las semillas oleaginosas la principal vía de exposición. En dicho cálculo de la ex-

posición se consideró que los valores de contaminación no excederían en ningún caso los límites 

legales. Se concluyó que la modificación del nivel máximo para aflatoxinas totales en vigor en aquel 

momento de 4 a 10 μg/kg permitiría incrementar en un 2,7 % los lotes conformes y resultaría en un 

incremento de los niveles medios de contaminación de aflatoxinas totales desde 0,31-0,53 hasta 

0,57-0,78 μg/kg (EFSA, 2007).

Los MOE basados en la BMDL10 en animales indicaron una posible preocupación con respecto 

a la ingesta de aflatoxinas en todas las regiones de la Unión Europea. Sin embargo, los valores de 

BMDL10 y BMDL1 calculados en base a datos de estudios en humanos de poblaciones sensibles (solo 

hombres) que tienen una alta prevalencia de infección por VHB sugieren que los humanos pueden ser 

menos sensibles que los ratones utilizados para derivar el BMDL10 en animales (EFSA, 2007).

Sin embargo, recientemente, Ebrahimi et al. (2022) realizaron una revisión de los resultados de 

presencia de aflatoxinas en frutos secos publicados en los últimos años, y reportaron un nivel me-

dio de 17,33 μg de aflatoxinas totales/kg y de 10,54 μg de aflatoxina B1/kg en avellanas. En Turquía, 

Keskin y Gürsoy (2019) investigaron la presencia de aflatoxinas en muestras de avellana, avellana 

tostada y crema de avellana, con incidencias de 30, 14 y 45 %, respectivamente, y niveles de conta-

minación de 2,11-10,03, 0,1-4,04 y 0,2-6,02 μg/kg, respectivamente. Además, Demirhan y Demirham 

(2022) encontraron el 50 % de muestras positivas, con medias entre 0,21 y 1,03 μg/kg en crema de 

avellana. Gallo et al. (2021) analizaron los resultados obtenidos en el periodo 2017-2020 por un la-
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boratorio de control oficial situado en el sur de Italia, concluyendo que el 4,5 % de las muestras de 

lotes importados de países no pertenecientes a la Unión Europea sobrepasaban el límite máximo, 

de las cuales el 13,3 % correspondían a avellanas, siendo únicamente sobrepasadas por los pista-

chos (52 %). El 5,6 % de las muestras de avellana analizadas eran no conformes.

En los últimos años, la avellana y sus derivados han sido el cuarto producto que ha motivado ma-

yor número de notificaciones en el RASFF relacionadas con aflatoxinas, tras cacahuetes, pistachos 

e higos secos. En general, el número de notificaciones anuales se sitúa entre 30 y 50. Desde 2016, 

año en que la mayoría de notificaciones se debían a avellanas importadas de Turquía, el porcentaje 

ha ido bajando habiendo únicamente 4 en 2021. En su lugar, se ha dado un aumento de las notifica-

ciones debidas a nuevos países de origen, mayormente Azerbaiyán (a partir de 2017) y Georgia (a 

partir de 2019) (RASFF, 2022).

7.3 Estrategias de gestión de riesgos

Las estrategias convencionales para la prevención de la producción/contaminación de micotoxi-

nas requieren enfoques previos y posteriores a la cosecha. En precosecha se ocupan del control 

de la contaminación fúngica en el campo, mientras que en poscosecha se enfocan al procesado y 

almacenamiento. Sin embargo, las estrategias tradicionales no parecen ser suficientes, la presen-

cia de aflatoxinas es inevitable en determinadas condiciones ambientales y requiere un procesado 

adicional para la descontaminación. 

Aparte de los sistemas de prevención basados en muestreo, análisis y discriminación de lotes 

contaminados, en los últimos años se ha asistido a una investigación intensa y se han patentado 

tecnologías de descontaminación física basadas en selección por color de alta velocidad, por téc-

nicas espectroscópicas, y por métodos de análisis de imágenes hiperespectrales para eliminar las 

avellanas contaminadas de cada lote (Kalkan et al., 2011) (Wu et al., 2018).

En conclusión, la realidad actual parece demostrar la presencia de aflatoxinas de forma frecuen-

te tanto en avellanas, como en pistachos y cacahuetes. La gestión de este riesgo recae en la ac-

tualidad en el muestreo y análisis de los lotes que entran en la Unión Europea, bien por la autoridad 

competente, bien por los comercializadores de materias primas, o bien por cada industria procesa-

dora en particular. Sin embargo, se ha puesto de manifiesto las limitaciones de cualquier método de 

muestreo aplicado sobre grandes lotes, dada la heterogénea distribución de las aflatoxinas en los 

diferentes frutos que los componen. Así pues, se hace necesario el estudio prospectivo a nivel de 

alimentos a disposición del consumidor para evaluar el riesgo.

8. Melamina 

8.1 Identificación y caracterización del peligro

La melamina (2,4,6-triamino-1,3,5-triazina, CAS 108-78-1, C3H6N6) es un compuesto orgánico nitroge-

nado que se utiliza como aditivo en la síntesis de polímeros de melamina-formaldehído empleados 

para la fabricación de laminados, revestimientos, y polímeros moldeados como vajillas y utensilios de 

cocina (Figura 2). Además, la melamina se utiliza en la fabricación de materiales ignífugos, adhesivos, 

pinturas y fertilizantes. La melamina y sus derivados metilados se emplean en los recubrimientos de 
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latas de comida y envases por lo que la posible migración residual del monómero al alimento debe ser 

controlado. La melamina se utiliza en la elaboración de los adhesivos, el papel y el cartón resistente 

a la humedad. La migración inicial de melamina puede deberse al monómero residual en el polímero, 

mientras que la migración posterior puede resultar de la descomposición del polímero (Li et al., 2019). 

La melamina se produce a partir de la urea, el ácido ciánico y el amoniaco, generándose como pro-

ductos intermediarios el ácido cianúrico, amelida y amelina. La melamina también es un producto de 

la degradación de la ciromazina que se usa como plaguicida (acaricida e insecticida) y antiparasitario 

(ectoparasicida), y tiene establecidos límites máximos en el Reglamento (UE) Nº 37/2010 (UE, 2010b).

 

Debido a su alto contenido en nitrógeno, la melamina se usó fraudulentamente entre los años 50 

y 60 como fuente de nitrógeno no proteico en la alimentación de rumiantes, pero las evidencias 

de insuficiencia renal severa limitaron su uso. En 2004, se detectaron en países del sur asiático 

problemas de daño renal en perros causados por la presencia de melamina en piensos para 

animales. En 2008, tuvo lugar la denominada crisis de la leche en polvo procedente de China 

contaminada con melanina. Este fraude alimentario causó cálculos renales y daño agudo en 

los riñones de lactantes y niños de corta edad. Los análisis de los cálculos renales indicaron 

que la mayoría de estos urolitos estaban compuestos de cianurato de melamina (MCA) que es 

el complejo entre la melamina y el ácido cianúrico (Weng et al., 2016). Dependiendo del proceso 

de purificación, la melamina puede contener subproductos de estructura relacionada, particu-

larmente ácido cianúrico, amelida y amelina. Hay evidencias suficientes para constatar que la 

combinación de melamina y ácido cianúrico aumenta la nefrotoxicidad de ambos compuestos 

por separado (Li y Chow, 2017). La Comisión Europea estableció en la Decisión 2008/798/CE (UE, 

2008) un límite máximo de 2,5 mg melamina/kg de alimento y se prohibieron los productos impor-

tados desde China que contuviesen leche o derivados lácteos.

La melamina presenta una alta tasa de absorción (>90 %) en el tracto gastrointestinal. La vida 

media del compuesto varía de 2,7 a 4,9 horas en ratas y de aproximadamente 4 horas en cerdos. 

El metabolismo de la melamina en ratas es muy limitado y se elimina mayoritariamente a través de 

la orina en su forma original. La toxicidad inherente de la molécula de melamina se considera muy 

baja y las principales consecuencias adversas para la salud se debe a su capacidad de formar 

cristales que son la principal causa de los daños renales. Los riñones son el principal órgano diana 

del daño a la exposición a melamina. La evaluación histológica de los riñones de perros que han 

Figura 2. Estructura química de la melamina (CAS 108-78-1). Fuente: (ECHA, 2022b).



revista del com
ité científico nº 

136

ingerido alimentos contaminados con melamina revela la presencia de urolitos y nefritis intersticial 

linfoblástica. En ratas, la melamina y el ácido cianúrico causan la degeneración del túbulo proximal 

y su necrosis, así como picnosis nuclear, vesículas mitocondriales e inflamación celular. Además 

del daño a las células del tubo proximal, se observó el bloqueo de los túbulos distales y presencia 

de cristales en la vejiga (Melnick et al., 1984) (Baynes et al., 2008) (Zhu et al., 2009) (Xie et al., 2010) 

(Chen et al., 2014) (Guan y Deng, 2016) (Li y Chow, 2017). Aunque los estudios toxicocinéticos en 

animales muestran que la mayoría de la melamina ingerida es excretada, se han detectado bajas 

concentraciones de melamina en los tejidos comestibles de animales, en la leche y en los huevos 

de animales de granja (Sun et al., 2011) (Yang et al., 2011) (Tkachenko et al., 2015). La tasa de trans-

ferencia en cualquiera de los casos anteriores es inferior al 3,2 % de la melamina ingerida. La me-

lamina también puede afectar a otros órganos además del riñón, ya que se han descrito anomalías 

en la funcionalidad de los espermatozoides y efectos sobre la plasticidad sináptica del hipocampo 

y del comportamiento en ratas (Zhang et al., 2011) (Yan et al., 2012). Estudios farmacocinéticos en 

modelos animales establecieron una Dosis Letal (DL50) de 3161 mg melamina/kg p.c. Se ha estable-

cido un NOAEL de 63 mg melamina/kg p.c./día para la formación de cálculos urinarios basado en los 

ensayos en ratas y aplicando un factor 100 de incertidumbre (OMS, 2008).

En 2008, la nefrotoxicidad asociada a la melamina fue también descrita en niños de corta edad 

(6-18 meses) que consumieron leche infantil adulterada con melamina. La principal manifestación 

clínica fue la formación de urolitos, un incremento de la proteinuria, y nefritis crónica que condu-

cen a un daño renal severo (Wen et al., 2010, 2016). Otras evidencias sugieren que más allá de sus 

efectos renales, la melamina puede también actuar como disruptor endocrino y neurotoxina (Tian 

et al., 2016) (Bolden et al., 2017).

En 2010, la EFSA aprobó un dictamen científico relacionado con la presencia de melamina en 

la alimentación humana y animal donde el principal riesgo a la exposición dietética a la melamina 

es la formación de cristales en las vías urinarias y daño renal. La melamina no está considerada 

como una sustancia mutagénica para los humanos, pero si como posible carcinogénica (Grupo 2B) 

debido a suficientes evidencias en animales de experimentación, ya que el aumento de los cálculos 

se asoció también con una mayor incidencia de carcinoma de células transicionales en la vejiga 

urinaria (IARC, 2019). Se estableció una Ingesta Diaria Tolerable (IDT) de 0,2 mg melamina/kg p.c./

día, a partir de un BMDL10 de 0,74 mg melamina/kg p.c./día para un incremento en un 10 % de la 

incidencia de nefrolitiasis. Es muy importante resaltar que la co-exposición a la melamina y al ácido 

cianúrico en los todos los ensayos en animales de laboratorio mostró una mayor nefrotoxicidad, 

concretamente nefrolitiasis, en comparación con la melamina o el ácido cianúrico aisladamente. En 

base a esta evidencia, la EFSA recomienda la determinación simultánea de la presencia de melami-

na y sus análogos estructurales en alimentos y piensos. Sin embargo, no hay suficientes evidencias 

si la amelida y amelina pueden formar cristales con la melamina (EFSA, 2010).

La Comisión Europea estableció un Límite de Migración Específica (Specific Migration Limit, 
SML) de 0,5 mg/kg, asumiendo un consumo máximo de 1 kg de comida expuesta. Este SML sirvió 

como criterio para evaluar la idoneidad de las sustancias como material en contacto con alimentos. 

El Reglamento (UE) Nº 594/2012 por el que se modifica el Reglamento (CE) Nº 1881/2006, introduce 
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una nueva sección 7 en la que se fija el contenido máximo de melamina en los productos alimen-

ticios (UE, 2012b). Los niveles máximos son de 1,0 mg/kg en preparados en polvo para lactantes y 

preparados de continuación en polvo, y de 2,5 mg/kg en cualquier otro producto alimenticio. En 

2013, el Reglamento (UE) Nº 107/2013, modificaba el anexo I de la Directiva 2002/32/CE en lo relativo 

a los niveles máximos de melamina en los alimentos enlatados para animales de compañía ya que 

la migración en alimentos con alto contenido en humedad era mayor a la de los alimentos secos, 

fijándolo en 2,5 mg/kg en piensos sobre un contenido en humedad del 12 % (UE, 2013). 

La melamina se determina mediante HPLC-MS/MS con un LOD de 0,09 ng/ml, siendo el método 

de referencia (EFSA, 2010). Entre las técnicas de cribado más eficientes en cuanto a niveles de 

sensibilidad se puede destacar la espectroscopía de fluorescencia, la espectroscopía de infrarrojo 

y técnicas ELISA, ya que no requiere pretratamiento de la muestra y el tiempo del análisis se en-

cuentra entre 1 y 5 minutos (Rovina y Siddiquee, 2015).

8.2 Evaluación de la exposición y riesgo

Más allá de la exposición intencionada debida al fraude por adulteración, también puede ocurrir la 

exposición no intencionada debido a la migración de la melamina desde materiales en contacto con 

los alimentos que contienen plásticos de melanina-formaldehído, revestimientos de envases, papel, 

cartón y material adhesivo. La tasa de migración de melamina depende de la temperatura, acidez, 

tiempo de contacto y del tipo de simulante utilizado, así como como la calidad del producto. El riesgo 

se incrementa cuando el alimento tiene un pH ácido y cuando se calienta al microondas (EFSA, 2010).

La melamina es una sustancia autorizada en la fabricación de materiales plásticos termoestables 

en contacto con alimentos. El Reglamento (UE) Nº 284/2011 modifica los SML de melamina y formal-

dehído en los materiales plásticos en contacto con alimentos de origen chino, limitándolos de los 

30 mg/kg anteriores a 15 mg/kg. El Reglamento establece condiciones específicas y procedimien-

tos detallados para la importación de artículos plásticos de poliamida y melamina para la cocina 

originarios o procedentes de la República Popular China y de la Región Administrativa Especial de 

Hong-Kong (UE, 2011b, 2015).

En este contexto, las fuentes posibles de exposición a melamina son a través de: (i) vajilla elabo-

rada con derivados de melamina, (ii) comida enlatada con recubrimiento interior del envase con-

teniendo melamina, (iii) adhesivos y otros embalajes de alimentos, y (iv) agua procedente de la 

fabricación industrial de estos productos químicos.

Un estudio reciente ha evaluado las vías de exposición dietética de melamina en la población de 

Estados Unidos a través de la asociación entre el consumo de alimentos según los hábitos dieté-

ticos y la concentración de melamina en la orina de los sujetos (Melough et al., 2020). La investiga-

ción concluye que los hábitos dietéticos que incluyen el consumo de carnes procesadas, cereales 

integrales y posiblemente otros alimentos de origen vegetal pueden ser fuentes importantes de 

exposición a melamina en la población americana. Los investigadores plantean que el uso del pla-

guicida ciromazina puede provocar la contaminación con melamina de alimentos de origen vegetal, 

ya que este plaguicida se metaboliza en melamina a través de una reacción de desalquilación en 

plantas y animales. Sin embargo, una limitación importante de esta investigación es que no se con-
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sideró la exposición derivada de la migración de materiales en contacto con los alimentos como 

son los envases y los utensilios de cocina.

La melamina también es un contaminante ambiental al estar presente en el aire, el polvo, el suelo, 

los lodos de aguas residuales y sedimentos. Dado que la melamina es estable a la degradación, no 

es metabolizada por los animales y es rápidamente excretada, es probable su presencia en alimentos 

de origen vegetal. Este hecho puede explicar por qué el consumo de arroz se asoció con la presencia 

de melamina en la orina de ciudadanos en diferentes regiones de China. La melamina se detectó en 

más del 85 % de las muestras de orina con una concentración media de 2,524 μg/g (Shi et al., 2020).

Se ha estimado una IDT de 8100 ng de melamina/kg p.c./día basada en formación de cálculos en 

la vejiga de roedores (Wu y Zhang, 2013), y de 3150 ng de melamina/kg p.c./día basada en lesiones 

renales derivada de una alimentación combinada de melamina: ácido cianúrico (63:50) en ratas 

(Choi et al., 2010). Dado que se ha demostrado que la melamina y el ácido cianúrico tienen un 

fuerte efecto sinérgico sobre la urolitiasis (Jacob et al., 2011), la IDT de 3150 ng melamina/kg p.c./

día parece la mejor opción para limitar el riesgo asociado de exposición a la melamina. La EFSA 

estimó la exposición a melanina en la población adulta de media 7,97 µg melamina/kg p.c./día. En el 

peor escenario (>P95), la exposición no supera los 11 μg melamina/kg p.c./día, siendo muy inferior 

a la IDT de 0,2 mg melamina/kg p.c./día (EFSA, 2010). Las principales contribuyentes a la exposición 

son la leche, el agua, hortalizas y cereales, pero es debido al mayor consumo de estas categorías 

de alimentos que por la alta presencia de melamina en los mismos. Otros estudios han calculado 

la Ingesta Diaria Estimada (IDE) en función de la concentración de melamina en los alimentos, 

mientras que la información disponible sobre la exposición interna humana es muy limitada. Las 

IDE de melamina para lactantes estaban entre 1 y 2 órdenes de magnitud por debajo de la IDT (Zhu 

y Kannan, 2019). Sin embargo, la EFSA concluyó que la exposición teórica acumulada debido al uso 

de vajilla de plástico de melamina-formaldehído es más de 7 veces superior a la IDT en los 3 grupos 

de edad estudiados (lactantes, niños pequeños y adultos), aunque es aproximadamente 3 veces 

mayor en un niño de 1,5 años en comparación con la de un lactante de 6 meses y la de un adulto, 

que son similares (EFSA, 2010).

La Recomendación (UE) 2019/794 de la Comisión relativa a un plan coordinado de control para 

establecer la presencia de determinadas sustancias que migran desde los materiales y objetos 

destinados a entrar en contacto con alimentos indica que las vajillas y utensilios de cocina de 

plástico, incluidos utensilios de cocina de plástico no convencionales y vajilla, como tazas de café 

reutilizables que usan aditivos en el plástico derivados de fuentes naturales como el bambú deben 

ser muestreados en relación a la presencia de melamina y formaldehído (UE, 2019).

Sin embargo, en los últimos años los estados miembros de la Unión Europea han constatado que cada 

vez se comercializa un número mayor de materiales y objetos en contacto con alimentos fabricados a 

partir de plástico y al que se le añade bambú u otras sustancias “naturales”. Un ejemplo son los uten-

silios de cocina o de mesa, como platos, tazones y vasos de café reutilizables. En paralelo, el sistema 

RASFF ha notificado 141 alertas desde 2021 de presencia de melamina en materiales en contacto ela-

borados con fibras de bambú. Se ha encontrado que en determinados casos los niveles de migración 

de melamina y formaldehído superan los SML de 2,5 y 15 mg/kg respectivamente, establecidos en el 
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Reglamento (UE) Nº 10/2011 de la Comisión, llevando a la retirada del producto del mercado. La AESAN 

evaluó la presencia de melamina en bebidas envasadas donde los niveles fueron todos inferiores al LOQ 

(0,5 mg/kg), y por lo tanto inferiores al límite establecido en 2,5 mg/kg (Bustos et al., 2015).

8.3 Recomendaciones

El aumento del uso de plásticos termoestables elaborados parcialmente con polímeros de mela-

mina-formaldehído de uso en vajillas, envases y utensilios puede incrementar el riesgo asociado a 

la presencia de melamina y de sus análogos estructurales. Ya que la coexposición a la melamina 

y al ácido cianúrico ha demostrado un mayor efecto nefrotóxico en comparación con la melamina 

aisladamente, se recomienda la evaluación conjunta de la melamina y sus análogos estructurales, 

principalmente el ácido cianúrico. La población infantil puede ser el grupo poblacional más vulne-

rable al presentar mayores tasas de exposición que la población adulta.

9. Análogos del bisfenol A (BPA) 

9.1 Identificación y caracterización del peligro

Durante los últimos años, se ha regulado el uso de bisfenol A (BPA) en diferentes países dado su 

conocido efecto como disruptor endocrino. La Ley 7/2022 de residuos y suelos contaminados para 

una economía circular prohíbe la utilización de BPA en envases (BOE, 2022). Por lo tanto, este 

compuesto se está reemplazando gradualmente por otros compuestos bisfenólicos en aplicaciones 

industriales. Análogos estructurales del BPA como el bisfenol S (BPS), bisfenol P (BPP), bisfenol F 

(BPF), bisfenol B (BPB), bisfenol E (BPE) y bisfenol AF (BPAF) (Figura 3) están siendo usados como 

alternativas al BPA en la producción de las resinas que se utilizan en materiales en contacto con los 

alimentos. Sin embargo, estos compuestos presentan una actividad disruptora endocrina similar o 

incluso superior al BPA, demostrada en numerosos trabajos experimentales (Andújar et al., 2019). 

Asimismo, se ha demostrado que los análogos del BPA presentan citotoxicidad, genotoxicidad, to-

xicidad reproductiva y neurotoxicidad en estudios de laboratorio (Chen et al., 2016).  

Figura 3. Estructura química de los análogos del bisfenol A. Fuente: (Andújar et al., 2019).
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En general, los estudios sobre la aparición de análogos de bisfenol en compartimentos ambientales, 

productos de consumo y productos alimenticios demuestran claramente que los análogos distintos 

del BPA están presentes en el medio ambiente y que los humanos están expuestos a través de 

múltiples rutas, siendo la alimentaria la más importante. Aunque el BPA es generalmente el bis-

fenol más dominante en diferentes matrices, algunos análogos se aproximan o superan al BPA en 

concentraciones en algunas muestras de alimentos, probablemente reflejando un cambio de BPA 

a otros sustitutos en materiales en contacto con los alimentos. Aunque el número de estudios está 

aumentando los conocimientos científicos actuales, son aparentemente insuficientes.

A nivel mundial se ha reforzado la regulación del BPA, mientras que la regulación de análogos 

ampliamente utilizados como el BPS y el BPF es insuficiente.  El incremento del uso de BPS ha lla-

mado la atención de la comunidad científica y de las agencias regulatorias como la European Che-
micals Agency (ECHA), y ha sido incluido en la EU’s Community Rolling Action Plan (CoRAP) desde 

2014 como sustancia sospechosa de tener actividad disruptora endocrina. El BPS está actualmente 

autorizado en virtud del Reglamento (UE) Nº 10/2011 para su uso como monómero en materiales 

plásticos en contacto con alimentos con un SML de 0,05 mg/kg de alimento (UE, 2011a). La Comisión 

Europea solicitó a la EFSA que evaluara el impacto en la autorización actual de BPS en materiales 

en contacto con los alimentos de plástico de los estudios recientes presentados por los solicitan-

tes de registro de BPS en respuesta a la Decisión de la ECHA sobre la evaluación de sustancias 

bajo el Reglamento (CE) Nº 1907/2006 (UE, 2006). Estos estudios incluyeron un estudio ampliado de 

toxicidad reproductiva de una generación (Extended One-Generation Reproductive Toxicity Study, 

EOGRTS), con cohortes de neurotoxicidad del desarrollo (Developmental Neurotoxicity study, DNT) 

e inmunotoxicidad (Developmental Immunotoxicity study, DIT) (directrices de prueba de la Organi-

zación para la Cooperación y el Desarrollo Económicos, OCDE, TG 443), y un estudio toxicocinético 

(Toxicokinetic study, TK) (OCDE TG 417) en ratas. El NOAEL más bajo del EOGRTS se identificó para 

la neurotoxicidad del desarrollo y la inmunotoxicidad del desarrollo en la dosis más baja de BPS 

probada de 20 mg/kg p.c./día. La dosis media de 60 mg bisfenol S/kg p.c./día fue el NOAEL para la 

toxicidad sistémica general, mientras que la neurotoxicidad del desarrollo, la fertilidad y el rendi-

miento reproductivo no se vieron afectados incluso con la dosis alta probada de 180 mg bisfenol S/

kg p.c./día. La EFSA recomienda la recopilación de datos sobre el uso de BPS en plástico presente 

en materiales en contacto con alimentos y sobre su aparición y migración a los alimentos en el 

contexto de su posible uso como alternativa al BPA (EFSA, 2020c). 

Respecto al BPF, este se ha considerado como “sustancia que requiere regulación” por la Secre-

taría Internacional de Sustancias Químicas (International Chemical Secretariat, ChemSec). En un 

estudio reciente, Lee et al. (2022) realizó un estudio de toxicidad a largo plazo (prueba de toxicidad 

de administración repetida de 90 días), genotoxicidad y estudios farmacocinéticos sobre BPF en 

ratas.  Los autores determinaron un NOAEL de 2 mg bisfenol F/kg p.c./día para animales macho y 5 

mg bisfenol F/kg p.c./día para hembras, y un NOEL (No Observed Effect Level) de 2 mg bisfenol F/

kg p.c./día para ratas macho y 1 mg bisfenol F/kg p.c./día para hembras, siendo el órgano diana el 

intestino delgado. 
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9.2 Evaluación de la exposición y riesgo 

Dado que la principal vía de exposición a los bisfenoles es la alimentaria, la EFSA ha reevaluado 

el riesgo de la presencia de BPA en los alimentos (EFSA, 2021). En su borrador de reevaluación 

del BPA, el panel de expertos ha establecido una nueva IDT de 0,04 ng bisfenol A/kg p.c./día. Al 

comparar la nueva IDT con estimaciones de la exposición de los consumidores al BPA a través de 

su dieta, la EFSA concluye que aquellos con exposición media y alta al BPA en todos los grupos de 

edad superan la nueva IDT, lo que indica potenciales problemas de salud. Sin embargo, a pesar de 

su demostrada presencia en los alimentos y su uso creciente, no se ha realizado una evaluación 

de la exposición alimentaria a los análogos del BPA por los organismos oficiales. Existen diferentes 

trabajos que demuestran la presencia de estos disruptores endocrinos en alimentos de consumo 

frecuente en diferentes países, principalmente BPS y BPF.

En Estados Unidos se encontró que BPF era el análogo del BPA más abundante presente en 

varios alimentos, incluidas bebidas, lácteos, grasas y aceites, pescados y mariscos, carnes, cerea-

les, frutas y verduras (Liao y Kannan, 2013). La media de las concentraciones de BPA y BPF en los 

alimentos de Estados Unidos fueron de 3 y 0,93 ng/g de peso húmedo, respectivamente. Se encontró 

que los alimentos enlatados contenían concentraciones más altas de bisfenoles individuales y to-

tales que los alimentos vendidos en vidrio, papel, o recipientes de plástico.

Liao y Kannan (2014), en un estudio realizado en China, determinaron la presencia de 8 bisfenoles 

en 13 categorías de alimentos. Los bisfenoles encontrados con mayor frecuencia fueron BPA y BPF, 

que se detectaron en concentraciones de valor medio de 4,94 ng/g y 2,50 ng/g de peso fresco, res-

pectivamente. La concentración general más alta (suma de 8 bisfenoles) se encontró en productos 

enlatados (27,0 ng/g), seguidos de pescados y mariscos (16,5 ng/g) y bebidas (15,6 ng/g). Por el 

contrario, la concentración general más baja se encontró en la leche y los productos lácteos, los 

aceites de cocina y los huevos (2-3 ng/g). Se detectaron niveles de concentración total más altos en 

alimentos enlatados (56,9 ng/g) que en alimentos en envases de vidrio (0,43 ng/g), papel (11,9 ng/g) 

o plástico (6,40 ng/g).

Otros estudios han mostrado la presencia de análogos de BPA en verduras, frutas y refrescos 

enlatados (Gallart-Ayala et al., 2011), así como en miel (Cesen et al., 2016), pescado (Sadeghi et 

al., 2016) y mostaza (Zoller et al., 2016). Se ha encontrado BPF en mostaza de semillas de mostaza 

blanca en niveles de mg/kg, siendo un producto de reacción natural que se forma durante su pre-

paración. La mostaza es uno de los condimentos más utilizados en todo el mundo y, según algunos 

autores, es la principal fuente de BPF en humanos, en Europa y probablemente en todo el mundo 

(Zoller et al., 2016). Además, BPF y BPS se han detectado en productos lácteos, carne, vegetales y 

cereales (Liao y Kannan, 2013).

En estudios que analizan alimentos en diferentes países europeos, el BPA sigue siendo el bisfe-

nol detectado con mayor frecuencia en los alimentos analizados. Otros bisfenoles detectados con 

frecuencia en Europa fueron BPF, BPS y BPB (Gallart-Ayala, 2011) (Cacho et al., 2012) (Grumetto et 

al., 2013) (Alabi et al., 2014) (Regueiro y Wenzl, 2015) (Gallo et al., 2017) (Cirillo et al., 2019) (Gonzá-

lez et al., 2020). En un estudio reciente que analiza la presencia de BPA y análogos en alimentos 

consumidos frecuentemente por la población infantil española (Gálvez-Ontiveros et al., 2021), un 
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total de 52 % de las muestras mostraron concentraciones detectables de bisfenoles. BPA fue el 

bisfenol detectado con mayor frecuencia en alimentos ultraprocesados (media= 43,28 ng/g). BPS 

fue el segundo bisfenol detectado con mayor frecuencia en las muestras de alimentos (26,5 %). 

Se encontró BPE en el 4,1 % de las muestras de alimentos. Sin embargo, BPF, BPAF, BPB y BPP 

no fueron encontrados en ninguna de las muestras analizadas. El valor más alto de bisfenol se 

encontró en alimentos procesados, en muestras de atún enlatado, con un valor medio de 409 ng/g 

de BPA y 187,8 ng/g de BPS. Una preocupación especial es que los alimentos enlatados de atún es 

uno de los productos pesqueros más consumidos (Russo et al., 2019). Además, la bioaccesibilidad 

del bisfenol es mayor en conservas de pescado y marisco que en otras matrices alimentarias con 

valores que oscilan entre 80 y 99 % (Cunha et al., 2017). Estos resultados son consistentes con otros 

estudios que muestran concentraciones más altas de bisfenoles individuales y totales en alimentos 

enlatados que en alimentos vendidos en vidrio, papel o envases de plástico (Liao y Kannan, 2013). 

9.3 Evaluación de la exposición

Los grupos de población más vulnerables a los efectos tóxicos de los análogos del BPA son las 

embarazadas y los niños en la vida posnatal temprana (bebés y niños pequeños).  Esto no es sor-

prendente, dado que es durante estos períodos (especialmente embarazo temprano) que se forman 

todos los órganos (cerebro, hígado, músculos, esqueleto) y que ciertos mecanismos de regulación 

endocrina no están maduros. Varias líneas de evidencia muestran que muchas enfermedades in-

fantiles y adultas, incluidas las enfermedades cardiovasculares, obesidad y trastornos metabólicos 

que incluyen diabetes tipo 2, ciertos cánceres reproductivos y enfermedades del neurodesarrollo 

pueden ser consecuencia de la exposición a los disruptores endocrinos durante el embarazo. Aun-

que hay menos datos sobre la infancia, diversos estudios en modelos animales y epidemiológicos 

muestran que la exposición a estos compuestos puede producir mayores efectos adversos en esta 

etapa de la vida (Demeneix y Slama, 2019).

9.4 Estrategias de gestión de riesgo

Teniendo en cuenta el último informe de la EFSA sobre los efectos en salud del BPA y las restriccio-

nes a su uso que se están produciendo en diferentes países es necesario la búsqueda de alterna-

tivas seguras. El uso actual de análogos del BPA como el BPS y el BPF debe ser controlado ya que 

diferentes estudios in vitro, in vivo y en humanos muestran que tienen efecto disruptor endocrino 

similar al BPA. A nivel mundial se ha reforzado la regulación del BPA, mientras que la regulación de 

sus análogos es insuficiente.

Aunque el número de trabajos está aumentando, los conocimientos científicos actuales son apa-

rentemente insuficientes para dilucidar las fuentes alimentarias de análogos de bisfenol a nivel 

nacional o mundial. Una evaluación integral de la exposición dietética a estos compuestos es ne-

cesaria, particularmente al BPS y BPF ya que su uso es elevado y ha sido demostrada su presencia 

en alimentos europeos. Se recomienda su análisis en alimentos en especial en latas de conserva y, 

en el caso del BPF, en mostaza, donde se ha visto que sus niveles son más elevados. 
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10. Esterigmatocistina 

10.1 Identificación y caracterización del peligro

La esterigmatocistina (STE) se aisló por primera vez en 1954 de cultivos de Aspergillus versicolor. 
Hoy se sabe que es una micotoxina producida por varias especies de hongos pertenecientes a 

los géneros Aspergillus, Bipolaris, Botryotrichum, Humicola y Penicillium, aunque los principales 

productores son los A. flavus, A. parasiticus y A. nidulans, hongos contaminantes comunes de maíz, 

arroz y piensos (Wagacha y Muthomi, 2008) (Rank et al., 2011) (Gruber-Dorninger et al., 2017). 

La STE comparte su vía biosintética con las aflatoxinas. En particular, la STE actúa como pre-

cursor biogénico de la aflatoxina B1 (AFB1) y la aflatoxina G1 (AFG1). En las especies de hongos 

aflatoxigénicas como A. flavus y A. parasiticus, en las que STE se convierte rápidamente en el pre-

cursor directo de AFB1 y AFG1, la STE rara vez se acumula. Sin embargo, los sustratos colonizados 

por A. nidulans y A. versicolor pueden contener altas cantidades de STE (Yabe y Nakajima, 2004).

En estudios in vivo, la STE es capaz de inducir efectos tóxicos en varias especies de animales, 

como ratones, ratas, monos, pollos, rumiantes y peces, variando el efecto según la especie, la vía 

y la frecuencia de administración. La DL50 obtenida después de la exposición a STE varió de 5 μg/

huevo en embriones de pollo de 5 días de edad a 166 mg/kg p.c. en ratas expuestas oralmente a 

la micotoxina (Purchase y van der Watt, 1969). Varios estudios indican que el hígado y los riñones 

representan los principales órganos diana de la toxicidad aguda (Sreemannarayana et al., 1988). 

También se ha demostrado que la exposición a STE induce un deterioro relacionado con el estrés 

oxidativo en el hígado y los riñones de rata (Sivakumar et al., 2001) (Dubravka et al., 2019).

Liu et al. (2012) también observaron una alteración de la función inmunitaria normal tras la expo-

sición a STE, proporcionando datos de cómo la inmunotoxicidad de STE contribuye a su carcinogé-

nesis. También está relacionada con una respuesta inmunitaria reducida y un equilibrio alterado del 

sistema inmunitario adaptativo, así como con la inducción de estrés oxidativo, apoptosis, disfunción 

mitocondrial y activación de vías específicas.

En consecuencia, a la luz de los estudios en animales realizados hasta la fecha y de los casos 

de cáncer humano analizados, la STE ha sido clasificada como posiblemente cancerígena para los 

humanos (Grupo 2B) por la IARC (1987).

A pesar de la evidencia de su carcinogenicidad, solo hay datos limitados sobre la detección de 

STE en sangre u orina humana disponibles en la literatura. Algunos estudios epidemiológicos mues-

tran posibles asociaciones entre la exposición a STE y el riesgo de desarrollo de cánceres cómo 

el cáncer gástrico, hepático y pulmón (Lou et al., 1995) (Huang et al., 2004). Asimismo, se usaron 

aductos de STE-ADN y STE como biomarcadores en muestras de sangre y orina, respectivamente, 

de pacientes con cáncer de hígado o estómago (Tian et al., 1995) (Cao et al., 2018).

La técnica HPLC-MS/MS permite la detección con alta sensibilidad de STE en alimentos, con un 

LOD en el rango de 0,05-0,15 μg/kg para cereales y nueces, y 0,005-0,01 μg/kg para cerveza (Versi-

lovskis et al., 2007) (Versilovskis et al., 2009). 

Los niveles máximos de STE no están regulados dentro de la Unión Europea. Antes de su ingreso 

en la Unión Europea, República Checa y Eslovaquia habían establecido límites de STE en 5 μg/kg 

para algunos cereales y leche (FAO, 2004) (Stroka et al., 2004). 
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Debido a la falta de programas oficiales de control de STE, no hay evaluaciones fiables de la 

exposición alimentaria humana y animal, ni se conocen niveles seguros en los alimentos (EFSA, 

2013). JECFA está trabajando actualmente en una evaluación de seguridad de STE propuesta por el 

Comité del Codex sobre Contaminantes en los Alimentos (FAO/OMS, 2015).

10.1.1 Presencia en alimentos 

Las concentraciones de STE en granos y productos a base de granos varían desde unos pocos μg/kg 

hasta más de mg/kg. Las concentraciones más altas de STE (en el rango de 3,8 a 4,3 mg/kg) fueron de-

tectadas por Takahashi et al. (1984) en granos de arroz integral almacenados en un almacén durante 2 

o 3 años después de la cosecha. Entre las micotoxinas estudiadas, la STE fue la micotoxina detectada 

con mayor frecuencia en 180 muestras de arroz italiano por Bertuzzi et al. (2019), con niveles detec-

tados en el rango de 0,16 a 8,34 μg/kg, que varían según la variedad de arroz. En cereales y alimentos 

japoneses recolectados entre 2016 y 2018, Yoshinari et al. (2019) demostraron la presencia de STE en 

el 19,9 % de todas las muestras, con concentraciones principalmente entre 0,05 y 0,5 μg/kg. También 

se encontró que el café estaba contaminado por STE. García-Moraleja et al. (2015) demostraron la 

aparición de STE en diferentes bebidas de café con una incidencia del 16 % y concentraciones que 

oscilan entre 7,65 y 63,19 μg/kg. En los quesos, la contaminación ocurre particularmente en la superfi-

cie, tras el deterioro por hongos durante la maduración y el almacenamiento.

En cuanto a los piensos, se encontraron niveles de 0,68-2,25 μg esterigmatocistina/kg en 14 mues-

tras de piensos (Biancardi y Dall’Asta, 2015). La contaminación por STE se detectó en el ensilaje y 

en el alimento de un molino comercial de maíz en Burkina Faso (Warth et al., 2012) (Panasiuk et al., 

2019). Sin embargo, no hay datos suficientes para evaluar la tasa de transferencia de STE a la leche 

u otros productos animales, como la carne y los huevos, cuando los animales están expuestos a 

alimentos contaminados (EFSA, 2013b).

Por lo tanto, a la luz de todo esto y de acuerdo con la definición de “micotoxinas emergentes” 

como “micotoxinas, que no se determinan de forma rutinaria ni se regulan legislativamente; sin em-

bargo, la evidencia de su incidencia está aumentando rápidamente”, existe una conciencia cada 

vez mayor sobre la importancia de establecer una mejor evaluación de riesgos para esta mico-

toxina y puede ser correcto considerar STE como una micotoxina emergente que necesita más 

investigación para no subestimar el riesgo potencial asociado con su exposición.

10.2 Prevención de la contaminación de alimentos por STE

Los planes de actuación convencionales utilizan estrategias físicas, químicas y biológicas previos y 

posteriores a la cosecha para reducir el crecimiento de hongos micotoxigénicos y la biosíntesis de 

micotoxinas en productos alimenticios (Kabak et al., 2006).

Dado que el uso de conservantes naturales para controlar el crecimiento fúngico y la producción 

de micotoxinas es de interés colectivo, en los últimos años se ha realizado un número creciente de 

estudios para tratar de contrarrestar los efectos adversos asociados a la exposición a micotoxinas 

con sustancias naturales (Krishnaswamy et al., 2010) (Fernández-Blanco et al., 2016) (Hu et al., 2017).



145

revista del com
ité científico nº 

Asimismo, los resultados revelaron que el tratamiento de muestras de queso inoculadas con hon-

gos y 250 ppm de propóleo tuvo un efecto significativo en la disminución de la producción de STE y, 

concentraciones a 500 y 1000 ppm, tuvieron un efecto inhibidor significativo en el crecimiento de moho 

(Aly y Elewa, 2007). Los aceites esenciales de cebolla y ajo también demostraron una actividad anti-

fúngica significativa sobre el crecimiento micelial de A. versicolor y una actividad antimicotoxígena 

sobre la producción de STE, tanto individualmente como en mezclas (Kocic-Tanackov et al., 2012). 

 

Conclusiones del Comité Científico

La presente revisión contempla una serie de sustancias químicas que pueden suponer riesgos para 

la salud de la población y que se consideran emergentes al no existir evidencias concretas sobre 

su peligro ni una regulación específica sobre su contenido en alimentos. El objetivo de esta revisión 

es proporcionar un punto de partida para la posible realización de estudios prospectivos, haciendo 

hincapié en indicar los alimentos que pueden ser de especial importancia en relación a los peligros 

contemplados. De ahí que en este informe no se realice una exhaustiva evaluación del riesgo de 

estos compuestos. Sí se ha incluido información específica sobre la descripción de la identificación 

y caracterización de cada uno de los peligros revisados, la evaluación de la exposición, así como 

una serie de recomendaciones para la gestión del riesgo y consideraciones futuras sobre las posi-

bilidades de control en la cadena alimentaria, que puede servir para mejorar el conocimiento de los 

mismos entre los consumidores y otros sectores involucrados.
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