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Resumen 

1. El éter de decabromodifenilo disponible en la red comercial (c-decaBDE) es una formulación 
de éter de difenilo polibromado (PBDE) que consiste en éter de decabromodifenilo (BDE-209), con 
pequeñas cantidades de éter de nonabromodifenilo y éter de octabromodifenilo. Durante más de diez 
años se han estado investigando los posibles efectos del c-decaBDE para la salud y el medio ambiente 
y en algunos países y regiones se han impuesto restricciones a su uso, así como medidas de gestión del 
riesgo de carácter voluntario.  

2. El consumo de c-decaBDE registró su nivel máximo a principios del siglo XXI, aunque 
todavía se le utiliza en todo el mundo. El c-decaBDE se utiliza como aditivo pirorretardante y tiene 
muy diversas aplicaciones, entre ellas en los plásticos/polímeros/compuestos, textiles, adhesivos, 
selladores, revestimientos y tintas. Los plásticos que contienen c-decaBDE se usan en carcasas de 
computadoras y televisores, alambres y cables, tuberías y alfombras. Se usa en textiles comerciales, 
fundamentalmente en edificios públicos y el transporte público, y en textiles para muebles domésticos. 
En todas las etapas de su ciclo de vida se producen emisiones de c-decaBDE al medio ambiente, 
aunque se supone que las más elevadas se registran mientras se esté utilizando y cuando se convierte 
en desecho. También pueden ser significativas las emisiones de fuentes industriales puntuales. El uso 
de c-decaBDE en la producción de textiles y dispositivos electrónicos da lugar a emisiones al medio 
ambiente y a la contaminación atmosférica transfronteriza ya sea directamente a partir de los artículos 
o durante la producción y eliminación. 

3. La solubilidad del BDE-209 en el agua es baja (< 0,1 µg/l a 24°C), y en el medio ambiente se 
adsorbe firmemente a la materia orgánica y se reparte con facilidad entre los sedimentos y el suelo. Es 
muy persistente y se informa de que sus períodos de semidesintegración ambiental en esos medios 
suele rebasar los 180 días.  

4. El uso del BDE-209 se ha generalizado y es uno de los PBDE que más prevalece en el medio 
ambiente mundial. Cuando se detecta BDE-209 en el medio ambiente y la biota, lo característico es 
que se encuentre junto con otros PBDE. Los datos de vigilancia indican altas concentraciones de 
BDE-209 en los sedimentos y en el suelo, aunque también se encuentra en la biota de todas partes del 
mundo, ya que se registran altos niveles en algunas especies. Por regla general, los niveles más altos se 
registran en regiones urbanas, cerca de los desagües de aguas residuales y en zonas próximas a plantas 
de reciclado y tratamiento de desechos electrónicos. En el aire, el BDE-209 se enlaza con partículas 
que protegen al producto químico de la degradación fotolítica y puede ser transportado a largas 
distancias. El período estimado de semidesintegración en la atmósfera es de 94 días, pero puede 
superar los 200 días. En muestras ambientales y biológicas tomadas en regiones apartadas se detecta 
también BDE-209, que es uno de los PBDE predominantes en el aire y en las muestras de 
deposiciones del Ártico. Los datos sobre las tendencias temporales del BDE-209 en el aire del Ártico y 
en algunos organismos de esa región correspondientes a 2002-2005 arrojaron un incremento en los 
niveles, aunque posiblemente en estos momentos esos niveles se estén estabilizando. 

5. El BDE-209 tiene una biodisponibilidad limitada debido a su gran tamaño que restringe sus 
posibilidades de atravesar las membranas celulares mediante difusión pasiva. No obstante, los datos de 
vigilancia biológica indican que el BDE-209 es biodisponible y es absorbido por los seres humanos y 
otros organismos. Se ha hallado BDE-209 en muy diversos organismos y en matrices biológicas, en 
particular el suero de sangre humana, la sangre del cordón umbilical, la placenta, el feto, la leche 
materna y en la leche de vacas lactantes. En algunas especies, se han registrado niveles cercanos a las 
concentraciones registradas que producen efectos adversos. En los roedores y las aves, se ha 
observado que pequeñas cantidades de BDE-209 atraviesan la barrera sangre-cerebro y entran en el 
cerebro. También hay pruebas de la transmisión de BDE-209 de peces y aves adultos a sus huevos y 
de su transmisión efectiva por medio de la placenta al feto en los mamíferos. En el caso de los seres 
humanos, las estimaciones disponibles sobre la ingesta de BDE-209 apuntan también a la importancia 
de la exposición al polvo, en particular de los niños pequeños. Los niveles más altos de PBDE y 
BDE-209 se registran entre los niños de edad preescolar y los menores y no en los adultos. En los 
organismos acuáticos, la absorción por medio de la dieta parece ser la forma de exposición más 
importante. 

6. Distintas pruebas demuestran que el BDE-209 es bioacumulativo, al menos en algunas 
especies. La ambigüedad de los datos de que se dispone sobre la bioacumulación refleja en gran 
medida las diferencias en la absorción, el metabolismo y la eliminación entre especies y tejidos, así 
como las diferencias en la exposición y también las dificultades analíticas en la medición del 
BDE-209.  



UNEP/POPS/POPRC.10/10/Add.2 

5 

7. En algunas evaluaciones se considera que la desbromación del BDE-209 en las matrices 
ambientales y la biota a PBDE más persistentes, tóxicos y bioacumulativos, en particular los ya 
incluidos en el Convenio de Estocolmo (COP-BDE) es motivo de preocupación. En la biota y también 
en el medio ambiente, se han detectado varios congéneres de los PBDE que no son parte de ninguna 
mezcla comercial, que se considera que constituyen prueba de la desbromación del BDE-209. Debido 
a la desbromación del c-decaBDE y a las liberaciones anteriores de éter de penta y octabromodifenilo 
de calidad comercial, con frecuencia los organismos quedan expuestos a muchos PBDE.  

8. Los estudios sobre la toxicidad del BDE-209 aportan pruebas de los posibles efectos adversos 
para la salud reproductiva y las crías de algunas especies, así como sus efectos neurotóxicos y en el 
desarrollo. El BDE-209 y sus productos de degradación o todos ellos pueden actuar también como 
disruptores endocrinos y afectan la homeostasis de la hormona tiroidea. A juzgar por los modos de 
actuación común (no establecidos del todo) y los resultados adversos comunes, la posibilidad de que 
el BDE-209 y otros PBDE actúen en combinación, por adición o de manera sinérgica, e induzcan la 
neurotoxicidad para el desarrollo tanto en seres humanos como en la fauna y flora silvestres en 
concentraciones considerables desde el punto de vista del medio ambiente es motivo de preocupación. 
Las concentraciones extraídas de estudios controlados en laboratorio, que guardan relación con el 
aumento de la mortalidad de las aves y los efectos en el desarrollo de los batracios, son motivo de 
preocupación debido a la posibilidad de que se produzcan efectos con concentraciones ambientalmente 
realistas.  

9. La gran persistencia del BDE-209, sumada a la exposición simultánea de los organismos a 
muy diversos PBDE y al hecho de que disruptores endocrinos como el BDE-209 y sus productos de 
degradación o todos ellos pueden inducir efectos adversos, incluso a niveles ambientales bajos, 
aumenta la probabilidad de que se produzcan efectos adversos perdurables.  

10. Las pruebas disponibles permiten llegar a la conclusión de que el c-decaBDE, con su 
componente principal, el BDE-209, probablemente como resultado de su transporte a larga distancia 
en el medio ambiente, tenga efectos adversos importantes para la salud humana y el medio ambiente 
que justifiquen la adopción de medidas a nivel mundial. 
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1. Introducción  

11. El 13 de mayo de 2013, Noruega en su condición de Parte en el Convenio de Estocolmo, 
presentó una propuesta de inclusión del éter de decabromodifenilo (mezcla comercial, c-decaBDE) en 
los anexos A, B o C del Convenio. La propuesta (UNEP/POPS/POPRC.9/2) fue presentada de 
conformidad con el artículo 8 del Convenio y fue examinada por el Comité de Examen de los COP en 
su novena reunión celebrada en octubre de 2013.  

12. En el presente documento se utiliza la abreviatura c-decaBDE en relación con los productos de 
decaBDE de calidad técnica o comercial. El éter de decabromodifenilo (BDE-209) se refiere al único 
PBDE totalmente bromado, que a veces en otros documentos significa decaBDE.  

1.1 Identidad química de la sustancia propuesta  

13. El perfil de riesgo versa sobre el c-decaBDE y sus productos de degradación, de conformidad 
con el anexo E del Convenio. El c-decaBDE es una formulación comercial de PBDE que se usa 
ampliamente como aditivo pirorretardante en textiles y en los plásticos, además se usa en adhesivos y 
en revestimientos y tintas (ECHA 2013b). El c-decaBDE consiste primordialmente del congénere 
BDE-209 (≥97%), con bajos niveles de otros congéneres de éter de difenilo bromado, como el éter de 
nonabromodifenilo (0,3 a 3%) y el éter de octabromodifenilo (0 a 0,04%). Chen (2007a) informó de 
que el contenido de octaBDE y nonaBDE de dos productos del c-decaBDE procedentes de China era 
del orden de 8,2 a 10,4%, lo que da indicios de que en algunas mezclas comerciales se pueda encontrar 
un mayor grado de impurezas. Históricamente, se ha informado de 77,4 a 98% de decaBDE y de 
cantidades más pequeñas de los congéneres de nonaBDE (0,3 a 21,8 %) y octaBDE (0 a 0,85%) 
(ECHA 2012a, US EPA 2008, RPA 2014). Es usual que los tri, tetra, penta, hexa y heptaBDE estén 
presenten en concentraciones que no llegan al 0,0039 % del peso (ECB 2002, ECHA 2012a). También 
pueden presentarse como impurezas las trazas de otros compuestos, que se consideran compuestos de 
difenilo hidroxibromado. Además, en algunos productos con c-decaBDE se ha calificado de impurezas 
a las dibenzo-p-dioxinas polibromadas y los dibenzofuranos polibromados (PBDD/F) (Ren 2011).  

14. Según la información de que se dispone, actualmente se puede obtener c-decaBDE de varios 
productores y proveedores a nivel mundial (Ren 2013a, RPA 2014) y se está comercializando con 
nombres comerciales diferentes (cuadro 1).  

15. Los datos químicos sobre el BDE-209, componente principal del c-decaBDE, se indican en la 
figura 1 y los cuadros 1 y 2 a continuación (ECHA 2012a). Al igual que otros PBDE, el BDE-209 
comparte similitudes estructurales con los PCB. Los datos químicos sobre el octaBDE y el nonaBDE, 
que son constituyentes menores del c-decaBDE comercial, figuran junto con otra información 
complementaria en un documento justificativo del perfil de riesgo (UNEP/POPS/POPRC.10/INF5). 
En la sección 2.2.2 y en UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 figura información sobre los productos de 
degradación del c-decaBDE.  

 
 



UNEP/POPS/POPRC.10/10/Add.2 

7 

Cuadro 1. Identidad química del c-decaBDE y su principal componente el BDE-209 

Número de CAS: 1163-19-51  

Nombre CAS: Benceno, 1,1'-oxibis[2,3,4,5,6-pentabromo-] 

Nombre IUPAC: 2,3,4,5,6-Pentabromo-1-(2,3,4,5,6-pentabromofenoxi)benceno  

Número EC: 214-604-9 

Nombre EC: Éter de bis(pentabromofenilo) 

Fórmula molecular: C12Br10O 

Peso molecular: 959,2 g/mol 

Sinónimos: éter de decabromodifenilo, óxido de decabromodifenilo, óxido de bis(pentabromofenilo), óxido 
de decabromobifenilo, decabromo fenoxibenceno, benceno 1,1’ oxibis-, decabromo derivado, 
decaBDE, DBDPE2, DBBE, DBBO, DBDPO 

Nombres 
comerciales  

DE-83R, DE-83, Bromkal 82-ODE, Bromkal 70-5, Saytex 102 E, FR1210, Flamecut 110R. El 
FR-300-BA, que se producía en los años 1970, ya no existe en la red comercial (ECA, 2010).  

1 Anteriormente se usaban también los números de CAS 109945-70-2, 145538-74-5 y 1201677-32-8, que ya se han suprimido 
oficialmente, aunque es posible que todavía lo utilicen en la práctica algunos proveedores y fabricantes. 
2DBDPE se usa también como abreviatura del etano de decabromodifenilo núm. de CAS 84852-53-9. 

Cuadro 2. Sinopsis de las propiedades fisicoquímicas pertinentes del c-decaBDE y del BDE-209, su principal 
componente 

Propiedad Valor Referencia 

Estado físico a 20°C y 101,3 kPa Polvo cristalino fino blanco a 
blanquecino 

ECB (2002) 

Punto de fusión/congelación 300ºC a 310°C Dead Sea Bromine Group (1993), 
citado en ECB (2002) 

Punto de ebullición Se descompone a >320°C Dead Sea Bromine Group (1993), 
citado en ECB (2002) 

Presión de vapor 4.63×10-6 Pa a 21°C Wildlife International Ltd (1997), 
citado en ECB (2002) 

Solubilidad en el agua <0.1 µg/l a 25°C (método de 
elución en columna)  

Stenzel y Markley (1997), citado en 
ECB (2002) 

Coeficiente de reparto n-octanol/ 
agua, Kow (valor de log) 

6,27 (medido por el método de 
generación de columnas) 9,97 
(estimado usando el método de 
cromatografía líquida de alta 
eficacia) 

MacGregor y Nixon (1997), Watanabe 
y Tatsukawa (1990) respectivamente, 
citado en ECB (2002) 

Coeficiente de reparto octanol-aire 
Koa (valor de log) 

13,1 Kelly (2007) 

1.2 Conclusión del Comité de Examen sobre la información prevista en el anexo D 

16. El Comité de Examen de los COP examine la propuesta presentada por Noruega relativa a la 
inclusión del c-decaBDE en el Convenio de Estocolmo sobre contaminantes orgánicos persistentes, así 
como la información científica adicional proporcionada por miembros y observadores en su novena 
reunión y llegó a la conclusión de que el éter de decabromodifenilo cumplía los criterios de selección 
especificados en el anexo D (decisión POPRC-9/4). 

1.3 Fuentes de datos 

17. El perfil de riesgo no es un examen exhaustivo de todos los datos disponibles, sino que 
presenta más bien los estudios y las pruebas más decisivas que afectan a los criterios establecidos en 
los anexos E y D del Convenio. Se centra en el componente principal del c-decaBDE, el BDE-209, sus 
productos de degradación, en particular los PBDE bromados en menor grado, que se forman mediante 
degradación abiótica y biótica (descritas en la sección 2.2.2). Dado que varios de los productos de 
degradación de los PBDE bromados en menor grado gozan de amplio reconocimiento como sustancias 
persistentes, bioacumulativas y tóxicas o muy persistentes y muy bioacumulativos o como COP, 
se consideró redundante volver a evaluar las propiedades de estos compuestos (POPRC 2006, 
POPRC 2007, ECHA 2013a, b, ECA 2010, cuadros 3.2 a 3.4, UNEP/POPS/POPRC.10/INF5). No 
obstante, en la sección 2.4.6 se analiza el potencial de toxicidad de la mezcla entre el BDE-209 y 
otros PBDE.  

18. El perfil de riesgo se elaboró utilizando la información presentada por Noruega en relación con 
el anexo D en 2013 y la información presentada por las Partes y otros interesados, entre ellos las 
organizaciones no gubernamentales y la industria, en relación con el anexo E. Las siguientes Partes y 
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observadores presentaron información en relación con el proceso del anexo E: Alemania, Argentina, 
Austria, Bulgaria, Canadá, China, Croacia, Dinamarca, Estados Unidos, Japón, Marruecos, México, 
Nepal, Nueva Zelandia, Países Bajos, Serbia, Suecia, el Bromine Science and Environmental Forum 
(BSEF) y la Red Internacional para la eliminación de los contaminantes orgánicos persistentes (IPEN), 
junto con el Consejo Circumpolar Inuit. Todas las comunicaciones presentadas en relación con el 
anexo E pueden consultarse en el sitio web del Convenio (www.pops.int). 

19. Se evaluó la bibliografía científica actualizada obtenida de bases de datos científicos, como la 
Web of Science del Instituto para la Información Científica y PubMed, así como publicaciones “no 
convencionales”, como informes gubernamentales, evaluaciones del riesgo y el peligro, fichas 
descriptivas de la industria, etc. Para ofrecer la mejor sinopsis posible de los datos y las publicaciones 
existentes, que abarcan más de 984 informes y publicaciones científicas analizadas por expertos 
(Kortenkamp 2014), se hizo hincapié en ofrecer fragmentos de las evaluaciones del riesgo y los 
informes, cuando se dispuso de esa información, así como descripciones más pormenorizadas de las 
publicaciones más recientes.  

20. Antes, las evaluaciones del c-decaBDE y de su componente principal, el BDE-209, se 
realizaban y publicaban en la Unión Europea (UE), el Canadá, los Estados Unidos de América y el 
Reino Unido (ECB 2002 2004, ECHA 2012a, ECA 2006, 2010, EA 2009 del Reino Unido, EPA 2008 
de los Estados Unidos de América). Estado del producto químico respecto de otros convenios y foros 
internacionales.  

21. El c-decaBDE ha sido objeto de examen en relación con sus posibles efectos en la salud y el 
medio ambiente durante más de diez años. En varios países y regiones, así como en algunas de las 
principales empresas electrónicas, se han adoptado medidas para restringir el uso del c-decaBDE (para 
una sinopsis: UNEP/POPS/POPRC.9/2, Ren 2011). 

22. En 1992, se atribuyó prioridad al c-decaBDE y otros pirorretardantes bromados en el plan de 
acción de OSPAR y en 1998 se incluyó al BDE-209 juntos con los demás PBDE en la Lista de 
Productos Químicos que requieren acción prioritaria, así como en el Programa conjunto de evaluación 
y supervisión del OSPAR. El OSPAR ha patrocinado medidas en la UE sobre estrategias de reducción 
de los riesgos e relación con la legislación sobre c-decaBDE y los desechos electrónicos.  

23. En 1995, los países miembros de la OCDE acordaron supervisar un compromiso voluntario de 
la industria contraído por algunos de los fabricantes mundiales de pirorretardantes bromados, 
el c-decaBDE entre ellos, con miras a adoptar determinadas medidas de gestión del riesgo. El 
compromiso voluntario de la industria se aplicó en los Estados Unidos, Europa y el Japón. Desde 
entonces dejó de fabricarse -decaBDE en Europa, y sigue eliminándose gradualmente en los 
Estados Unidos (véase más adelante la sección 2.1.1). En el Japón, se está cumpliendo el compromiso 
voluntario de la industria. Paralelamente a esta labor, la OCDE realizó una investigación de las 
prácticas de tratamiento de los desechos en los países miembros con respecto a productos que 
contienen pirorretardantes bromados. Los resultados de esta investigación se incluyen en el Informe 
sobre la incineración de productos que contengan pirorretardantes bromados (OCDE 1998). En el 
marco del Programa de la OCDE sobre Medio Ambiente, Salud y Seguridad se preparó un Perfil de 
evaluación inicial del SIDS sobre el BDE-209, que fue aprobado en la SIAM 16, y más tarde hizo 
suyo la Reunión Conjunta de la OCDE en 2003. Las notas informativas sobre peligro/riesgo relativas 
al c-decaBDE y otros cuatro pirorretardantes bromados fueron actualizadas en 2005, 2008 y 2009 
(OCDE 2014). Los PBDE, en particular el BDE-209, se incluyen entre los productos químicos que son 
motivo de preocupación en el “State of the science of endocrine disrupting chemicals” (Estado del 
conocimiento científico sobre los productos químicos que alteran el sistema endocrino) de la OMS y el 
PNUMA (PNUMA/OMS 2013). En la UE, el c-decaBDE se incluyó en la Lista de sustancias 
candidatas que son motivo de gran preocupación, para su autorización con arreglo al Reglamento 
REACH (CE) 1907/2006, sobre la base de sus propiedades, a saber, persistente, bioacumulativo y 
tóxico, así como muy persistente y muy bioacumulativo, sus altos volúmenes y sus amplios usos 
dispersivos. 

2. Información resumida de interés para el perfil de riesgo  

2.1 Fuentes 

2.1.1 Producción, comercio, reservas  

24. El consumo mundial de c-decaBDE industrial registró su nivel máximo en los primeros años 
de la década del 2000 (Earnshaw 2013). Sin embargo, debido a que las restricciones reglamentarias 
son limitadas, el c-decaBDE todavía se utiliza en todo el mundo (cuadros 2.1 a 2.3, 
UNEP/POPS/POPRC.10/INF5). Los datos anteriores sobre la producción indican que el c-decaBDE 
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representaba cerca del 75% de toda la producción mundial de PBDE (RPA 2014). La producción total 
de c-decaBDE en el período 1970-2005 rondaba entre 1,1 y 1,25 millones de toneladas parecida a la 
escala de la producción de PCB (POPRC 2010c, Breivik 2002). A nivel mundial, la demanda total 
de c-decaBDE en el mercado difiere considerablemente entre países y continentes (cuadros 2.2 y 2.3, 
UNEP/POPS/POPRC.10/INF5).  

25. En estos momentos se desconoce la escala general de la producción actual de c-decaBDE y 
solo se dispone de datos sobre la producción, el comercio y las reservas en relación con algunos 
países. También hay muy poca información sobre los tonelajes que se pueden importar en mezclas 
(formulaciones químicas, también resinas, polímeros y otros substratos) y artículos (ya sea 
semiterminados, materiales o componentes, o productos terminados). Existen instalaciones de 
producción de pirorretardantes bromados en todas las regiones del mundo (p.ej. ACAP 2007, 
RPA 2014, anexo E IPEN). En la actualidad se desconoce en cuántas de estas instalaciones se 
produce c-decaBDE. Entre los principales países productores de pirorretardantes bromados, se sabe 
que China y la India producen y exportan c-decaBDE (Xiang 2007, Chen 2007b, Xia 2005, Zou 2007, 
anexo E IPEN y China). El Japón produce c-decaBDE, pero todo se consume en el país (anexo E, 
Japón). La producción de c-decaBDE ha cesado en la UE o el Canadá, pero sigue eliminándose 
gradualmente en los Estados Unidos (ECB 2002, ECHA 2012a,b, ECA 2008, US EPA 2012). 

26. En la actualidad, China es el mayor productor y proveedor de c-decaBDE con una producción 
anual cercana a las 21.000 toneladas (Ni 2013). Cerca de 20 empresas chinas diferentes afirman ser 
proveedoras de c-decaBDE (anexo E IPEN). El Japón produce aproximadamente 600 toneladas 
métricas de c-decaBDE anuales (anexo E, Japón), y son dos los productores japoneses en estos 
momentos (anexo E IPEN). En 2002, la demanda de c-decaBDE en el Japón fue de 2200 toneladas al 
año y las reservas se mantuvieron en cerca de 60.000 toneladas (Sakai 2006). En 2013, el Japón 
importó 1.000 toneladas de c-decaBDE, que elevó el consumo total a 1.600, suponiendo que no se 
hayan realizado exportaciones. N la India hay seis fabricantes y proveedores (anexo E IPEN), pero se 
desconoce la producción total. En Europa, se dejó de producir c-decaBDE en 1999, aunque todavía se 
importa en cantidades considerables (ECB 2002, ECHA 2012a, c, RPA 2014 (en prensa)). En los 
Estados Unidos, los principales productores e importadores se comprometieron a poner fin a todos los 
usos para fines de 2013. En 2012, el volumen de producción nacional, que incluye tanto la producción 
interna como la importación, fue de 8215 toneladas/año. En el Canadá quedó prohibida en 2008 la 
fabricación de octa, nona y decaBDE y los tres principales fabricantes se comprometieron a eliminar 
voluntariamente de forma gradual todas las exportaciones al país para 2013 (ECA 2008, 2013).  

27. Además de las reservas de c-decaBDE puro, en artículos tratados de la tecnosfera se hallan 
presentes cantidades sustanciales de c-decaBDE (EA del Reino Unido 2009, Sakai. 2006).  

2.1.2 Usos 

28. El c-decaBDE es un aditivo pirorretardante de uso general, que físicamente se combina con el 
material en el que se utiliza para inhibir la ignición y retardar la celeridad con que se propagan las 
llamas. Es compatible con una amplia diversidad de materiales. Sus aplicaciones incluyen 
plásticos/polímeros/compuestos, textiles, adhesivos, selladores, revestimientos y tintas (p.ej. 
ECHA 2012c, 2013a, RPA 2014 (en prensa), Sakai 2006, cuadro 2.4, UNEP/POPS/POPRC.10/INF5).  

29. Algunos de sus usos finales en plásticos/ polímeros son carcasas de computadoras y 
televisores, alambres y cables, tuberías y alfombras (BSEF 2013, US EPA 2014, cuadro 2.5, 
UNEP/POPS/POPRC.10/INF5). Es característico que el c-decaBDE se use en plásticos/polímeros en 
cargas de 10% a 15% por peso, aunque en algunos casos se ha informado de cargas de hasta el 20% 
(ECHA 2012c). En un estudio realizado en el Japón, se informa de que el c-decaBDE representa cerca 
del 98% del contenido de bromo hallado en las partes plásticas de televisores más antiguos 
(Tasaki 2004). También se encuentra BDE-209 en productos fabricados a partir de plásticos 
reciclados, entre ellos materiales que han estado en contacto con alimentos (Samsonek y Puype, 2013). 

30. En el sector textil, se puede usar c-decaBDE para tratar una amplia gama de fibras sintéticas, 
mezcladas y naturales (ECHA 2013a). Los principales usos finales son en tapicería, persianas, 
cortinas, forros de colchones, material para carpas (p. ej. tiendas de campaña de uso militar y general, 
también marquesinas comerciales, toldos y lonas) y el transporte (p.ej. vestidura de los asientos de 
autos, vagones de pasajeros de ferrocarril y aviones). El método más común de aplicar pirorretardantes 
a las telas es al dorso del revestimiento. Por regla general se suele aplicar entre 7,5 y 20%. También 
durante los procesos de colocación del relleno y de estampado se pueden aplicar tratamientos 
pirorretardantes (ECHA 2012a,c).  

31. Según información obtenida durante consultas públicas en Europa, el c-decaBDE se puede 
usar en adhesivos en el sector aeronáutico para aplicaciones civiles y de defensa (ECHA 2012d). Las 
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autoridades noruegas señalan también usos del c-decaBDE en la superficie adhesiva de las cintas 
reflectantes para ropa de trabajo como las usadas en los uniformes de los bomberos, el personal de las 
plataformas petroleras, en el sector energético y otros (CPAN 2012a). El contenido de c-decaBDE en 
las cintas reflectantes es del orden de 1% a 5% (según el peso del material reflectante). Otros usos 
pueden ser los revestimientos en aplicaciones para el sector de edificaciones y construcción y en tintas 
(RPA 2014 (en prensa)). 

32. Según datos de VECAP, los textiles y los plásticos representan 52% y 48% respectivamente 
del volumen de c-decaBDE vendido en Europa (VECAP 2012). En el Japón, 60% del c-decaBDE se 
usa en asientos de vehículos, 19% en materiales de construcción y 15% en textiles. El 6% restante se 
usa con otros fines. En Suiza, 45% del c-decaBDE se consumió en productos eléctricos y 
electrónicos, 30% en vehículos automotores importados y 25% en materiales de construcción 
(Buser 2007b). El consumo de c-decaBDE en los Estados Unidos podría desglosarse de la manera 
siguiente (excluida la importación en artículos): vehículos automotores y transporte 26%, 
edificaciones y construcción 26%, textiles 26%, equipo eléctrico y electrónico 13% y otros usos 9% 
(Levchick 2010).  

2.1.3 Liberaciones al medio ambiente  

33. Como aditivo pirorretardante, el c-decaBDE no crea enlaces químicos con el producto o el 
material en el que se usa. De aquí que haya posibilidades de que se produzcan ‘fugas’ al entorno. Las 
emisiones de c-decaBDE al medio ambiente pueden producirse en todas las etapas de su ciclo de vida, 
es decir, durante la producción, formulación y otros usos de primera y segunda línea en aplicaciones 
industriales o profesionales, así como durante el uso de los artículos, su eliminación como desecho y 
las operaciones de reciclado (ECHA 2012c, Ren 2014, Gao 2013, VECAP 2010a,b, 2014). Los datos 
de vigilancia han permitido confirmar la liberación y distribución de c-decaBDE al medio ambiente 
por esas vías (véanse las secciones 2.3.1 a 2.3.4), y probablemente ocurra durante un período 
prolongado. 

34. Como pirorretardante de uso general, el c-decaBDE se usa y libera al entorno en muchas 
instalaciones industriales y profesionales (p.ej. VECAP 2012, 2014, Li 2013, Gao 2011, 
Odabasi 2009). Solo en la UE hay más de 100 casos en que se usa en segunda línea 
(mezcladores/formuladores, dosificadores principales, moldeadores por inyección y pulidoras) 
(ECHA 2012a). A nivel mundial, hay otras fuentes puntuales (anexo E IPEN) que contribuye a las 
emisiones de c-decaBDE, entre ellas las plantas de producción de c-decaBDE, así como otras fuentes 
industriales como los usuarios de segunda línea, las plantas de reciclado y las acererías y otras fábricas 
metalúrgicas (p.ej. Odabasi 2009, Wang 2010d, Lin 2012, Ren 2014, Gao 2011, Tang 2014). Se han 
medido niveles elevados de BDE-209 en las cercanías de instalaciones industriales (p.ej. Zhang 2013d, 
Wang 2011d), y aunque las estimaciones de VECAP indican otra cosa (VECAP 2010a,b, 2012, 2014), 
las liberaciones desde fuentes puntuales industriales al entorno inmediato pueden ser considerables 
(ACAP 2007). Por ejemplo, en los Estados Unidos, la producción de c-decaBDE en 2003 liberó a la 
atmósfera hasta 31 toneladas solo de ese producto (ACAP 2007).  

35. Las emisiones de c-decaBDE durante su uso y la eliminación de productos que lo contienen se 
consideran importantes. En la evaluación realizada recientemente en la UE se halló que la vida de 
servicio es la principal fuente de liberación, seguida de la producción de artículos y la etapa de 
desechos (RPA 2014). Una evaluación hecha anteriormente por la Agencia del Medio Ambiente del 
Reino Unido señalaba que la principal fuente de esas emisiones eran los vertederos y la incineración 
de desechos, seguidas de las liberaciones de las aguas residuales y las liberaciones a la atmósfera 
procedentes de productos en uso. Las principales fuentes eran los polímeros y los textiles en artículos 
y desechos (UK EA 2009). Otros autores informan también de resultados análogos (ECHA 2012c, 
ACAP 2007, Sakai 2006, OSPAR 2009). Además, el reciclado puede ser también una fuente 
importante de liberaciones de BDE-209 al medio ambiente (Yu 2008, Gao 2011, Tang 2014 y sus 
referencias). 

36. El ensayo con productos controlados indican que los productos de caucho sintético 
vulcanizado emiten poco BDE-209 o ninguno (Kemmlein 2003). Sin embargo, se sabe de emisiones 
de BDE-209 a la atmosfera a partir de textiles y carcasas de televisores (Kemmlein 2006, 
Kajiwara 2013a). Además, se informa de niveles más altos de BDE-209 en interiores donde existen 
muchos productos que contienen c-decaBDE, como oficinas, interiores de aviones, etc. 
(Björklund 2012, Allen 2013). Se informa también que el BDE-209 es el congénere de PBDE 
predominante en el polvo y el aire en interiores (p.ej. Harrad 2010, Fredriksen 2009a, Besis y 
Samara 2012, Fromme 2009, Coakley 2013, EFSA 2011). El BDE-209 en interiores es también una 
importante fuente de contaminación del aire urbano exterior (Björklund 2012, Cousins 2014), y de 
exposición humana (véase la sección 2.3.4). Las mediciones de las liberaciones estimadas de BDE-209 
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procedentes de la tecnosfera en lodos cloacales de Europa registran 168,6 toneladas anuales y 4122 
mg anuales por persona o 0,2% de uso anual de c-decaBDE en Europa (Ricklund 2008). De ahí que el 
uso de c-decaBDE en la producción de textiles y equipo electrónico libere BDE-209 y otros PBDE al 
medio ambiente, ya sea durante la producción o directamente de los artículos o durante la fase de 
eliminación (RPA 2014 (en prensa), VECAP 2010) y contribuye de esa manera a las liberaciones al 
medio ambiente y a la contaminación del aire transfronterizo. La abrasión física, la desintegración y la 
ablación continental, así como la fotolisis, el aumento de las temperaturas y el estrés térmico son 
factores que contribuyen todos ellos a la liberación de c-decaBDE y de PBDE bromados en menor 
grado contenidos en los productos (Earnshaw 2013, Chen 2013, Kajiwara 2008, 2013 a, b). 

37. Durante el tratamiento de las aguas residuales no se eliminan los PBDE (Danon-Schaffer 2007, 
Kim 2013b) y una cantidad sustancial del c-decaBDE emitido por los productos que están en uso y 
como desechos van a parar a las plantas de tratamiento de aguas residuales durante la eliminación del 
agua con que se ha limpiado el polvo contaminado de lugares cerrados, el lixiviado de productos 
descargados en los vertederos que contengan PBDE y las descargas de plantas industriales que 
procesan materiales que contienen PBDE y, por último, biosólidos (Kim 2013a,b). En consonancia con 
esto, se ha informado de niveles elevados de BDE-209 en los sedimentos cerca del desagüe de las 
plantas de tratamientos de aguas residuales y se ha llegado a la conclusión de que el lodo (biosuelo) es 
una vía importante para las emisiones de BDE-209 al suelo, cuando se aplica como fertilizante 
agrícola (Sellström 2005, de Wit 2005). 

38. Algunos países han llevado a cabo estimaciones de las emisiones (p.ej. ECB 2002, 
Morf 2003, 2007, 2008, Palm 2002, Sakai 2006, citado en Earnshaw 2013, Buser 2007a). Una 
comparación de las estimaciones disponibles hechas en Europa muestra grandes diferencias en el 
pronóstico de las emisiones de BDE-209 al medio ambiente para todos los compartimentos 
ambientales y en particular para el aire (tres órdenes de magnitud, Earnshaw 2013). Es probable que 
las disparidades reflejen diferencias específicas de los países en la producción, el uso y la eliminación 
de desechos, así como incertidumbres/diferencias en las estimaciones de las emisiones y son un indicio 
general de que las estimaciones de las liberaciones deberían examinarse a la luz de los datos de 
vigilancia ambiental.  

39. Con respecto a las tendencias temporales, las estimaciones de las emisiones correspondientes 
al período de 1970 a 2020, calculadas por Earnshaw (2013), usando un modelo de análisis del flujo 
dinámico de las sustancias y los datos de consumo disponibles indican que las emisiones de BDE-209 
a la atmósfera en Europa aumentaron constantemente a partir de los años setenta y en 2004 alcanzaron 
un máximo de 10 toneladas anuales. Las emisiones al suelo y a la hidrosfera son más bajas pero 
muestran una tendencia análoga a aumentar a partir de los años setenta, con un máximo a finales 
del 2000 y posteriormente disminuyen. Las emisiones al suelo alcanzaron un máximo de 4 toneladas 
anuales en 2000, mientras que las de la hidrosfera registraron cifras máximas de 3,5 toneladas anuales 
en 2010. En Suiza, se calculan que las emisiones registraron cifras máximas en los años noventa 
(Buser 2007b, Morf 2007). Solo en 2003 se liberaron 31 toneladas de BDE-209 a la atmósfera según 
el Comunicado sobre datos públicos del Inventario de Liberaciones Tóxicas de la EPA de los 
Estados Unidos. (ACAP 2007), en 2011 las liberaciones a la atmósfera habían disminuido 
a 3,1 toneladas (http://www.epa.gov/tri/).  

40. En la sección 2.3.1 se ofrece más información sobre las posibles fuentes de emisión y los 
niveles ambientales resultantes de las liberaciones de c-decaBDE al medio ambiente. En general, como 
indican los niveles ambientales medidos, las liberaciones al medio ambiente son mayores en las zonas 
urbanas e industrializadas que en las zonas rurales y agrícolas, donde existen menos fuentes (véase la 
sección 2.3.1). Los niveles en el medio ambiente suelen ser más bajos en regiones apartadas como 
el Ártico. 

2.2 Destino ambiental 

41. El destino ambiental del BDE-209 se han evaluado en diversos informes publicados por la UE, 
el Canadá y el Reino Unido (ECB 2002, 2004, ECHA 2012a, ECA 2006, 2010, UK EA 2009). Los 
modelos de fugacidad elaborados pronostican que la mayor parte del BDE-209 (> 96%) que se 
encuentra en el medio ambiente se distribuye entre los sedimentos y el suelo (ECA 2010, 
ECHA 2013a). Cabe esperar que menos del 3,4% del BDE-209 tenga que ver con liberaciones 
abundantes a la atmósfera y a la hidrosfera. Debido a sus propiedades intrínsecas, es decir, un 
coeficiente de distribución de agua y carbono orgánico (Koc) del orden de 150.900 a 149.000.000 l/kg, 
se sabe que el BDE-209 se adsorbe firmemente a la materia orgánica en las partículas en suspensión, 
lodos cloacales, los sedimentos y el suelo (ECHA 2013a). Debido a su baja solubilidad en el agua y a 
la fuerte afinidad de sus partículas, su movilidad en los suelos probablemente también sea baja 
(ECHA 2013a). Por consiguiente, su traslado a otros compartimentos ambientales, mediante erosión 
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del suelo y escorrentía, dependerá del transporte en partículas a las que se ha aderido. En el medio 
ambiente, el BDE-209 es persistente y se encuentra en niveles elevados en el suelo y los sedimentos. 

42. También se ha determinado que el BDE-209 es uno de los principales congéneres de PBDE en 
la nieve y el hielo del Ártico (Hermanson 2010, Meyer 2012), indicio de que los niveles detectados en 
el aire en las latitudes más bajas contribuye al transporte a larga distancia y a la contaminación de 
zonas apartadas. También se encuentra BDE-209 en la biota, a veces en altos niveles, donde junto con 
otros PBDE se bioacumula y biomagnifica mediante la cadena alimentaria (véanse las 
secciones 2.2.4, 2.3.1. y 2.3.2). Como se analizó en detalla en las secciones 2.2.2 y 2.4.6, la 
desbromación del BDE-209 a PBDE bromados en menor grado en las matrices ambientales y la biota 
tienen importantes repercusiones para el riesgo que el c-decaBDE impone al medio ambiente, debido a 
las propiedades persistentes, bioacumulativas y tóxicas o muy persistentes y muy bioacumulativas y de 
COP de sus metabolitos. 

2.2.1 Persistencia  

43. La fotodegradación y la biodegradación son los principales mecanismos de transformación del 
BDE-209 en el medio ambiente (ECA 2006, 2010). En vista de la falta de grupos funcionales que se 
presten de inmediato a la hidrólisis y de la muy baja solubilidad del BDE-209 en el agua, < 0.1 µg/l 
a 25°C (Stenzel y Markley 1997), es poco probable que la hidrólisis sea un proceso de degradación 
importante en el medio ambiente (ECHA 2012a). Sin embargo, la fotodegradación podría ser un factor 
que contribuye a la degradación del BDE-209 en el aire y la capa superficial del suelo (véase la 
sección 2.2.2). No obstante, en el compartimento atmosférico, el BDE-209 casi exclusivamente 
se adsorberá a las partículas en el aire. Dado que las partículas en el aire protegen la molécula de 
BDE-209, es poco significativa la degradación en el aire mediante fotolisis (véase la sección 2.2.2).  

44. En varios estudios se demostró la gran persistencia del BDE-209 en el suelo, los sedimentos y 
el aire que parece depender de lentos procesos de biodegradación y el grado de exposición a la luz 
(ECHA 2012a, ECA 2010). El tipo de partícula con la que se enlaza el BDE-209 puede influir también 
en la rapidez de la degradación. Por ejemplo, estudios de la degradación fotolítica realizados en 
diversas matrices sólidas han evidenciado períodos de semidesintegración de 36 y 44 días del 
BDE-209 adsorbido a la montmorillonita o la caolinita respectivamente, aunque se produce una 
degradación mucho más lenta cuando se adsorbe a sedimentos orgánicos naturales ricos en carbono 
(t1/2 =150 días) (Ahn 2006). Se llegó a la conclusion de que el período de semidesintegración en la 
arena era solo de 35 a 37 horas, mientras que en los sedimentos y el suelo se calculó en 100 y 200 
horas respectivamente (Söderström 2004 y Tysklind 200, citado en ECHA 2012a). En las aguas 
naturales, la presencia de otras sustancias orgánicas, como las húmicas, puede limitar la 
fotodegradación mediante absorción de la luz o interacciones hidrofóbicas con la molécula de 
BDE-209 (Leal 2013). Asimismo se ha demostrado que las partículas de arena recubiertas de ácido 
húmico pueden ralentizar la degradación del BDE-209 cuando se irradian con luz ultravioleta 
(Hua 2003). Además, son importantes la naturaleza de la materia orgánica disuelta, la cantidad de 
partículas en suspensión, la adsorción de BDE-209 a superficies sólidas y la profundidad (Leal 2013). 
El aumento de la adsorción a la matriz del suelo o los sedimentos con el transcurso del tiempo puede 
contribuir a la prolongación del período de semidesintegración en el medio ambiente en condiciones 
naturales (ECHA 2013a). 

45. En condiciones en que la atenuación de la luz y la protección de la matriz (p.ej. sedimentos de 
las profundidades marinas) afectarían en general la exposición a la luz solar y la posibilidad de 
fotodegradación, parece ser alta la persistencia del BDE-209 (ECHA 2012a y sus referencias). Por 
regla general, el cálculo de los períodos de semidesintegración en el agua se complican debido a la 
poca solubilidad en el agua del BDE-209 y porque dependen mucho de las condiciones en que se 
realiza el experimento. Ahora bien, en fecha reciente se ha propuesto que, cuando se rectifica para el 
uso de disolventes y se tienen en cuenta las condiciones de la luz natural, los periodos de 
semidesintegración en el medio ambiente fluctúan de algunas horas hasta 660 días en el agua 
(Kuivikko 2007 en Leal 2013). El período de semidesintegración en el medio ambiente más 
prolongado fue señalado por Tokarz (2008), quien en un experimento realizado en el microcosmos de 
un laboratorio durante período de tres años y medio a 22°C en condiciones de oscuridad, llegó a la 
conclusión de que el período de semidesintegración del BDE-209 en los sedimentos fluctuaba entre 6 
y 50 años, con una media que rondaba los 14 años. Los resultados a los que llegó Tokarz cuentan con 
el respaldo de observaciones sobre el terreno. Kohler (2008) investigó concentraciones y tendencias 
temporales del BDE-209 en los sedimentos de un pequeño lago situado en una zona urbana de Suiza. 
El BDE-209 apareció primeramente en capas de sedimentos correspondientes a mediados de los años 
setenta y los niveles aumentaron constantemente hasta 7,4 ng/g de peso seco en 2001 con una 
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duplicación del tiempo de unos 9 años. En el estudio, que se llevó a cabo durante casi 30 años, no se 
hallaron pruebas de procesos de transformación prolongada en los sedimentos. 

46. En los estudios sobre los lodos y el suelo se proporcionan nuevas pruebas de la persistencia del 
BDE-209. Liu (2011a) no observe degradación alguna del BDE-209 al cabo de 180 días en muestras 
del suelo contaminadas con BDE-209 en la oscuridad. En otro estudio sobre suelos modificados con 
lodos, se determinó, suponiendo una descomposición exponencial, que la vida media de la 
degradación primaria extrapolada en condiciones aeróbicas y anaeróbicas era de >360 días 
(Nyholm 2010, 2011, citado en ECHA 2012a). En un experimento controlado en laboratorio a 37°C en 
condiciones anaeróbicas de oscuridad usando lodos cloacales fermentados contaminados con 
BDE-209, la concentración de BDE-209 disminuyó en solo 30% durante el tiempo de incubación 
de 238 días (Gerecke 2005). Esos resultados se reafirman además en los estudios sobre el terreno. 
Eljarrat (2008) examinó el destino de los PBDE en lodos cloacales de cinco plantas de tratamiento de 
aguas residuales municipales tras la aplicación agrícola del lodo a la capa superficial del suelo en seis 
lugares donde se aplicaron lodos y un lugar que sirvió de referencia. Según los autores, las 
concentraciones de BDE-209 en el suelo seguían siendo altas (7,7 ng/g de peso seco) incluso en un 
lugar en donde no se había aplicado lodo durante cuatro años, lo que era una muestra de la persistencia 
del BDE-209 en los suelos. De igual modo, Sellström (2005) midió los niveles de PBDE en los suelos 
agrícolas de lugares que habían recibido en el pasado aplicaciones de lodos cloacales y se determinó 
que los niveles en el suelo de una finca eran de entre 0,015 a 22.000 ng/g de peso seco, pese a que 
durante muchos años no se habían aplicado lodos cloacales contaminados al suelo. Se detectaron los 
niveles más altos en una finca que durante 20 años no había recibido aplicaciones. 

2.2.2 Degradación y desbromación 

47. Pese a la persistencia y a los prolongados períodos de semidesintegración del BDE-209 en 
los sedimentos, el suelo y el aire, hay muchas pruebas de que el BDE-209 se desbroma a PBDE 
menos bromados en un entorno abiótico, así como en la biota (ECHA 2012a,c, 2013a,b, EA del 
Reino Unido 2009, ECA 2010, POPRC 2010c, 2013a, NCP 2013). Los productos de desbromación 
observados que se han detectado son mono a nonaBDE, e incluyen COP incluidos en la lista como 
tetra a heptaBDE y bromofenoles, así como sustancias reconocidas como persistentes, bioacumulativas 
y toxicas o muy persistentes y muy bioacumulativas, como las dioxinas y los furanos bromados 
(PBDD/ PBDF) y el hexabromobenceno (Cristiansson 2009, EA del Reino Unido 2009, 
ECHA 2012a,c, ECA 2010, véase los cuadros 3.1 a 3.4 UNEP/POPS/POPRC.10/INF5). En particular, 
la biotransformación del BDE-209 en la biota se considera motivo de preocupación en algunos 
informes y estudios publicados recientemente (ACHS 2010, ECHA 2012a,c, EFSA 2011, ECA 2010, 
POPRC 2010a,b,c, Ross 2009, McKinney 2011a).  

48. En los estudios sobre degradación abiótica se ha demostrado la formación de nona a triBDE 
(analizados en ECHA 2012c). La prueba más inequívoca de que se produce fotodesbromación en el 
suelo, los sedimentos, el aire y otras matrices se han obtenido en estudios controlados en laboratorio 
con luz solar natural. Pese a que en algunos estudios la identidad de los productos de degradación no 
se da por concluyente (Örn 1997, Palm 2003, Gerecke 2006), en otros estudios se aportan pruebas 
satisfactorias de la formación de congéneres de hepta y hexaBDE en sedimentos, suelos y arenas 
recién contaminadas tras la exposición a la luz en condiciones de laboratorio (Sellström 1998a, 
Tysklind 2001, Söderström 2003, 2004, ECHA 2013a, Jafvert y Hua 2001a, Eriksson 2004). 
Ahn (2006) llegó a la conclusión de que la desbromación del BDE-209 adsorbido a minerales era una 
reacción gradual, que al principio formaba nonaBDE y, después, congéneres de octa y heptaBDE al 
cabo de 14 días de exposición a la luz solar, pero si se incrementaba el tiempo de exposición, también 
se formaban hexa a triBDE. En algunos estudios que no son necesariamente representativos de 
condiciones ambientales, se ha demostrado que los microorganismos pueden influir en la degradación 
del BDE-209 en el suelo y los sedimentos, ya que son capaces de transformar deca, nona y octaBDE 
en al menos hepta y hexaBDE (Robrock 2008, Lee y He 2010, Deng 2011, Qiu 2012). También se ha 
estudiado la fotodegradación y desbromación del BDE-209 en material abiótico como el polvo, los 
plásticos y los textiles expuestos a la luz, y se han detectado productos de degradación desde hexa 
hasta nonaBDE (Stapleton y Dodder, 2008, Kajiwara 2008, 2013a,b). Otros productos de degradación, 
como los PBDD/ PBDF, el pentabromofenol y el hexabromobenceno se pueden formar además a partir 
del BDE-209 durante el tratamiento (reciclado), la producción de plásticos, la fotolisis, la preparación 
de alimentos (cocción de peces) y la eliminación de desechos (Vetter 2012, Kajiwara 2008, 2013a,b, 
Hamm 2001, Ebert y Bahadir 2003, Weber y Kuch 2003, POPRC 2010b, Thoma y Hutzinger 1987, 
Christiansson 2009). Esa formación depende muchísimo de condiciones como la temperatura y la 
pureza del pirorretardante. 
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49. Los datos de vigilancia aportan pruebas que confirman que la degradación del BDE-209 se 
produce en condiciones ambientales (ECHA 2012c, Hermanson 2010, Xiao 2012). Los resultados 
proporcionan pruebas de la formación de pequeñas cantidades de nona y octaBDE durante un período 
de 30 días en sedimentos lacustres (Orihel 2014 en prensa, véase también ECHA 2012c). Algunos 
estudios demuestran la degradación del BDE-209 (fundamentalmente a nona y octaBDE) en lodos 
cloacales (Stiborova 2008, Gerecke 2006, ECHA 2012c), así como en la precipitación 
(Arinaitwe 2014). Se ha observado también un cambio en la proporción entre congéneres en los lodos 
en comparación con las formulaciones comerciales (Knoth 2007). Aunque en ocasiones anteriores se 
ha informado de una desbromación mínima durante el tratamiento de las aguas residuales (Kim 2013a, 
Zennegg 2013), los resultados confirman el planteamiento de que el BDE-209 en los lodos cloacales 
pueden ser deshalogenados a congéneres menos bromados (Hale 2012). En el suelo, la presencia de 
plantas contribuye a la desbromación del BDE-209 (Du 2013, Huang 2010a, 2013, Lu 2013, 
Wang 2011a, 2014). La modalidad de distribución de los PBDE bromados en menor grado en los 
tejidos vegetales fue distinta de la observada en suelos contaminados con BDE-209, indicio de que se 
había producido la desbromación del BDE-209 en el suelo y de que además se podría producir la 
desbromación en las plantas (Du 2013, Wang 2011a, 2014). En los cuadros 3.3 y 3.4 del documento 
UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 figura una sinopsis de los productos de degradación en matrices 
abióticas. 

50. En estudios realizados con vertebrados superiores, entre ellos aves, peces y roedores 
(ECHA 2012a, c, EA del Reino Unido 2009, ECA 2010, POPRC 2013a), se evidencia la 
desbromación. Pese a que la mayoría de los vertebrados parecen capaces de degradar el BDE-209 a 
PBDE bromados en menor grado, posiblemente diferentes especies tengan diferente capacidad para 
desbromar el BDE-209, puesto que la desbromación se produciría más rápidamente y en mayor 
medida en algunas especies y no tanto en otras (McKinney 2011a). No obstante, la cantidad 
metabolizada se ve limitada por la cantidad absorbida y por la capacidad metabólica. 

51. En varios experimentos de laboratorio y estudios de peces sobre el terreno se ha observado la 
desbromación del BDE-209 después de la exposición a la dieta o al agua o después de una inyección 
de BDE-209 (Kierkegaard 1999, Stapleton 2004, 2006, Kuo 2010, Munschy 2011, Vigano 2011, 
Nosí 2011, 2013, Zeng 2012, Wan 2013, Feng 2010, 2012, Luo 2013, Bhavsar 2008, Orihel 2014 en 
prensa o en su forma revisada en ECHA 2012c). Se han detectado algunos productos evidentes de 
degradación, que son PBDE bromados en menor grado, que van de monoBDE a octaBDE. En varios 
estudios se han detectado congéneres (BDE-49, BDE-126, BDE-179, BDE-188, BDE-202) no 
presentes en ningún producto técnico que contenga PBDE, que se consideran prueba de la 
biotransformación del BDE-209 (Munschy 2011, Wan 2013, Vigano 2011). Las concentraciones de 
BDE-209 y sus productos de degradación varió entre las diferentes especies de peces, lo que podría 
explicarse por las diferencias específicas de cada especie en la capacidad de bioacumulación y el 
metabolismo entre las especies de peces (Stapleton 2006, Luo 2013, Roberts 2011). También se ha 
informado de la formación de hidroxiBDE y metoxiBDE, que son productos de la degradación 
(Feng 2010, 2012, Zeng 2012). 

52. Algunos estudios también han revelado la desbromación del BDE-209 en aves o huevos de 
aves (examinados por Chen y Hale 2010, Park 2009, Van den Steen 2007, Letcher 2014, Holden 2009, 
Munoz-Arnaz 2011, Mo 2012, Crosse 2012). En los cernícalos americanos expuestos al BDE-209 
mediante la dieta, se estimó en 14 días el período de semidesintegración del BDE-209 sobre la base de 
las concentraciones de plasma medidas durante los períodos de absorción y eliminación 
(Letcher 2014). Además, se observaron productos de desbromación de nonaBDE a heptaBDE. Al 
igual que se observó en los peces, no se detectó BDE-202, junto con otros congéneres no identificados 
no presentes en el c-decaBDE, en los huevos de aves y se considera prueba de la desbromación 
(Park 2009, Holden 2009, Mo 2012). Por otra parte, la proporción entre nonaBDE y los congéneres de 
BDE-209 en los huevos de peces de presa superó la proporción observada en la mezcla comercial que 
indicaba la biotransformación del BDE-209 en las aves/los huevos de aves (Holden 2009, Mo 2013). 
Los perfiles de los congéneres en los huevos de aves difieren marcadamente de lo que se ha informado 
en la biota marina y acuática, donde predominan los congéneres (tetraBDE y pentaBDE) bromados en 
menor grado. Es posible que estas diferencias en los perfiles de congéneres obedezca a una 
biodisponibilidad más baja al BDE-209 en comparación con los congéneres bromados en menor 
grado, la desbromación y el agotamiento del BDE-209 en la biota marina y acuática 
(McKinney 2011a, Huwe 2008). Los indicios de biotransformación del BDE-209 en el medio terrestre 
se evidenciaron también en las elevadas cantidades de BDE-208 detectadas en las lombrices de tierra 
tras la exposición al BDE-209 (Sellstrøm 2005, Klosterhaus y Baker 2010). En los cuadros 3.1 y 3.2 
del documento UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 se ofrece una sinopsis de los productos de degradación 
en la biota UNEP/POPS/POPRC.10/INF5. 
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53. Los datos sobre los mamíferos indican que la desbromación (nonaBDE a heptaBDE) es el 
primer paso en la biotransformación de BDE-209, seguido de la hidroxilación a fenoles y catecoles 
(Riu 2008, Wang 2010a, Huwe 2007), y que la desbromación ocurre o bien en el intestino mediante la 
función metabólica de la microflora intestinal o en el metabolismo de primer paso de las enzimas del 
citocromo P450 en la pared intestinal tras la absorción (Mörck 2003, Sandholm 2003).  

54. Es harto conocida la toxicidad de los congéneres bromados en menor grado, de ahí que la 
desbromación del BDE-209 a congéneres bromados en menor grado contribuya a la toxicidad del 
c-decaBDE (Kodavanti 2011). Se ha informado sobre degradación ambiental o biotransformación del 
BDE-209 que indican degradación/transformación a BDE que son COP (BDE-47, 99, 153, 154 y 183) 
(Wan 2013, Letcher 2014, She 2013, Zhang 2014, Munschy 2011, Stapleton 2004, Feng 2010, 
Luo 2013, Lu 2013, Huang 2013, véase UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, cuadros 3.1 a 3.4). Debido a la 
distribución generalizada y a la gran persistencia, los organismos están constantemente expuestos 
durante su ciclo de vida a una mezcla compleja de BDE-209, BDE bromados en menor grado y otros 
productos de degradación del BDE-209 (ECHA 2012), lo que aumenta la probabilidad de que se 
produzcan efectos adversos (Ross 2009, McKinney 2011a, Kortenkamp 2014). En un estudio realizado 
por He (2011) quedó demostrado que la exposición crónica prolongada a dosis bajas de BDE-209 no 
solo afecta el crecimiento y la reproducción de las F0, sino que induce alteraciones neuroconductuales 
en las crías F1. Se observó bioacumulación y biotransformación del BDE-209 en concentraciones 
bajas del nonaBDE al hexaBDE del congénere y los autores plantearon el riesgo de toxicidad de la 
mezcla. De ahí que la absorción y bioacumulación de BDE-209, junto con su biotransformación a 
metabolitos más bioacumulativos y tóxicos en los organismos, posiblemente traiga consigo efectos 
adversos significativos como resultado de las exposiciones combinadas (véase la sección 2.4.6). 
Nosí (2011) y Chen (2012a) han informado de resultados análogos. 

2.2.3 Biodisponibilidad y distribución tisular 

55. La biodisponibilidad del BDE-209 es poca debido a su gran peso molecular que afecta su 
difusión pasiva a través de las membranas biológicas (Frouin 2013, Mizukawa 2009) y su fuerte 
afinidad con partículas, como los sedimentos y el suelo (Tian y Zhu 2011, véase también la 
sección 2.2.1). Pese a lo anterior y como confirman los datos de vigilancia recibidos de todas partes 
del mundo (véanse la sección 2.3 y los cuadros 5.1 y 5.2, UNEP/POPS/POPRC.10/INF5) y los 
estudios de laboratorio disponibles, se han medido niveles de BDE-209 detectables y a veces elevados 
en una amplia diversidad de tejidos, redes alimentarias y superpredadores.  

56. Como se analiza en la sección 1.1, es poca la solubilidad del BDE-209 en el agua y se informa 
de que su biodisponibilidad mediante exposición directa en entornos acuáticos es muy limitada 
(Ciparis y Hale 2005, Klosterhaus y Baker 2010). Ahora bien, se han hallado algunos indicios de la 
biodisponibilidad del BDE-209 en la medaka común tras su exposición directa en el agua (Luo 2013). 
Debido a su propensión a enlazarse con partículas, se considera que el BDE-209 está biodisponible en 
alimentos y mediante la ingestión de partículas como polvo, sedimentos, suelo o arena (ECHA 2012c). 
La ingesta de BDE-209 en la dieta se evaluó en los peces (Kierkegaard 1999, Stapleton 2004, 2006), 
en lo que se registró un 0,02% a 3,2% según la especie y si se tuvieron en cuenta los productos de la 
desbromación del BDE-209 al calcular la ingesta total. En muchos estudios que demuestran la ingesta 
de BDE-209 en aves se documenta la biodisponibilidad del BDE-209 en especies terrestres 
(Letcher 2014, Sagerup 2009, revisado por Chen y Hale 2010), información que se apoya en datos de 
vigilancia que demuestran también la ingesta en otras especies de fauna y flora silvestres y en seres 
humanos (sección 2.3). En las ratas, se informa de absorción oral del orden de 1% a 26%, se considera 
insignificante la absorción por inhalación (El Dareer 1987, Mörk 2003, Sandholm 2003, Riu 2008) y 
en un experimento in vitro, se registró una absorción dérmica de menos del 20% (Hughes 2001). Por 
otra parte, en una evaluación in vitro en que se utilizó un modelo de tracto gastrointestinal humano, se 
demostró que el BDE-209 era bioaccesible (14%) tras la exposición a muestras de polvo de interiores 
(Abdallah 2012). En la rata y la vaca, la mayoría del BDE-209 administrado se recupera en las heces 
como compuesto original (Kierkegaard 2007, Huwe 2008, Riu 2008, Biesemeier 2010). 

57. Los estudios han demostrado que el BDE-209 queda atrapado preferentemente en tejidos ricos 
en sangre como músculos, hígado, intestinos, branquias (peces), y en menor medida al tejido adiposo 
(p.ej. Shaw 2012, Wan 2013, EFSA 2011, ECB 2002, 2004). El hecho de que el BDE-209 crea enlaces 
con las proteínas tal vez explique por qué queda atrapado en tejidos ricos en sangre (Hakk 2002, 
Mörck 2003). En los esturiones chinos, los lípidos no desempeñaron una función importante en la 
distribución del BDE-209 (Wan 2013). Se detectó BDE-209 en concentraciones relativamente altas en 
órganos que participan en la absorción, ingesta y metabolismo, como el hígado, las branquias y los 
intestinos, mientras que la más alta concentración de BDE-209 se registró en el hígado, seguido de las 
branquias. Además, los coeficientes de distribución estimados entre los tejidos y la sangre fueron 
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superiores a los de los BDE menos bromados, lo que significa que la baja proporción de la distribución 
de la sangre a los tejidos daría lugar a una elevada bioacumulación de BDE-209, especialmente en los 
órganos donde se produce absorción (Wan 2013). Dado que este organismo prácticamente deja de 
alimentarse durante el período de migración en el río Yangtze, cabe suponer que el esturión se 
encontraba en un período de depuración. Algo parecido se observó en un estudio de bioacumulación 
en las focas comunes (Shaw 2012). Las concentraciones medias de ΣPBDE (tri a octaBDE) en el 
hígado fueron parecidas a la media de ΣPBDE (mono a hexaBDE) en la grasa de la foca común, como 
se informa en Shaw (2008). En cambio, las concentraciones de BDE-209 en el hígado prácticamente 
quintuplicaron las de la grasa, lo que coincide con las observaciones de que el BDE-209 migra a 
tejidos abundantes en sangre, como los del hígado, en la biota. En las ratas, en relación con el peso 
fresco de los órganos, se hallaron las concentraciones más altas en las suprarrenales, el riñón, el 
corazón, el hígado y los ovarios (EFSA 2011, Seyer 2010, Riu 2008). En las vacas lactantes 
alimentadas con forraje contaminado en forma natural, el BDE-209 fue el congénere predominante en 
el pienso, los órganos, el tejido adiposo y las heces, pero no en la leche (Kierkegaard 2007). En la 
exposición de los cernícalos americanos mediante la dieta, se observaron niveles más altos en la grasa 
que en el hígado por peso húmedo al final del período de depuración (Letcher 2014).  

58. Los datos sobre seres humanos demuestran que el BDE-209 es absorbido y distribuido a 
la grasa, la sangre, la sangre del cordón umbilical, la placenta, los fetos y la leche materna 
(Frederiksen 2009a, Zhao 2013; UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, cuadro 4.1). Se ha determinado 
también la transmisión de BDE-209 de la madre a los huevos y las crías en peces, ranas, aves, ratas y 
renos (Vorkamp 2005, Lindberg 2004, Johansson 2009, Garcia-Reyero 2014, Nyholm 2008, Rui 2008, 
Biesemeier 2010, Cai 2011, Holma-Suutari 2014, Liu 2011c).  

2.2.4 Bioacumulación 

59. Antaño se suponía baja la bioacumulación de BDE-209 en la biota, que se atribuye en su 
mayor parte al gran tamaño de la molécula y a las grandes propiedades hidrofóbicas y la baja 
biodisponibilidad del BDE-209 (Hale 2003). Sin embargo, la baja bioacumulación se puede explicar 
también por factores como una baja absorción o una gran capacidad para eliminar o metabolizar el 
BDE-209 mediante su excreción y desbromación (Hale 2003, Arnot 2010). Por otra parte, la 
variabilidad de los resultados de la bioacumulación se pueden explicar también por las dificultades 
analíticas para medir el BDE-209 (Ross 2009, de Boer y Wells 2006, Covaci 2003, Kortenkamp 2014) 
o la desbromación a PBDE inferiores. Como señaló ECA (2010), en una evaluación completa del 
potencial de bioacumulación de una sustancia se debería tomar en consideración la posibilidad de 
bioacumulación tanto de la sustancia madre como de su(s) producto(s) metabólico(s). Los estudios de 
vigilancia ambiental demuestran que el BDE-209 está presente en diversas especies, así como en los 
seres humanos en todo el mundo, y aportan pruebas que confirman la bioacumulación (véase la 
sección 2.3.1 y el cuadro 5.2 de UNEP/POPS/POPRC.10/INF5). Los valores del coeficiente de 
distribución octanol-agua (log Kow) correspondientes al BDE-209 que figuran en las publicaciones 
son sumamente variables y van de 6,27 a 12,11, según el método de medición o cálculo utilizado 
(CMABFRIP 1997, Dinn 2012, ECA 2010, Kelly 2007, Tian 2012, US EPA 2010, Watanabe y 
Tatsukawa 1990). Si bien se consideran bioacumulativos los compuestos con un log Kow >5, 
productos químicos (como el BDE-209) con un log Kow > 7,5 se califican de menos bioacumulativos 
debido a las disminuciones previstas en el potencial de absorción mediante la dieta (Arnot y 
Gobas 2003). No obstante, en los resultados de los estudios de las redes alimentarias se demuestra que 
el BDE-209 se bioacumula (BMF>1) tanto en las especies acuáticas como en las terrestres 
(Yu 2011, 2013, Wu 2009a, EC 2010 y las referencias que contiene).  

60. Se ha estimado que el factor de concentración biológica (BCF) del BDE-209 en los peces 
es <5.000, sin que se pueda pronosticar una absorción acuosa apreciable, debido a su gran tamaño y a 
su poca solubilidad en el agua (ECHA 2012 a, ECA 2010). Sin embargo, el BCF no se considera un 
buen descriptor de la capacidad de bioacumulación de sustancias muy hidrofóbicas como el BDE-209. 
Los BCF representan procesos de absorción por un organismo acuático de un producto químico de un 
entorno acuoso ambiental a través de sus superficies respiratoria y dérmica sin tomar en consideración 
la dieta (Arnot y Gobas 2006). Conforme a las directrices revisadas de la OCDE relativas a los 
estudios de la bioacumulación, los ensayos mediante exposición acuosa pueden llegar a ser cada vez 
más difíciles a medida que las propiedades hidrofóbicas aumentan. De ahí que, en el caso de 
sustancias muy hidrofóbicas (log KOW >5 y solubilidad en el agua inferior a ~ 0,01-0,1 mg/l), se 
recomiende un ensayo basado en la dieta (OCDE 305, 2012).  

61. En el caso de organismos terrestres, el log KOW y el BCF no son buenos pronosticadores 
de la biomagnificación de productos químicos que tienen un log KOA de 6 y un log KOW de >2 
(Kelly 2007, 2009) y se ha demostrado que, en las cadenas alimentarias terrestres, los productos 
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químicos con log KOW<5 y BCF <5.000 se biomagnifican. Como se mencionó anteriormente, la ruta 
de exposición más importante para el BDE-209 en las redes alimentarias acuática y terrestre es la dieta 
(Shaw 2009, Kelly 2007). Se ha interpretado que los niveles acumulados de BDE-209 en organismos 
asociados con sedimentos y filtradores (mejillones, zooplancton, crustáceos, peces planos, 
invertebrados bénticos y gusanos acuáticos) son el resultado de la absorción de partículas que 
contienen BDE-209 adsorbido y no una prueba de bioacumulación; sin embargo, se considera que la 
absorción de partículas es una ruta de exposición para los niveles tróficos superiores de las redes 
alimentarias acuáticas (Shaw 2009 y sus referencias). En los ecosistemas terrestres, el BDE-209 se 
adsorbe firmemente a las partículas atmosféricas (es decir, a los aerosoles) debido a su alto coeficiente 
de distribución octanol-aire (KOA), y se depositará en la vegetación terrestre y el suelo mediante 
deposición húmeda y seca (Christensen 2005, ECA 2010, Mizukawa 2013, Yu 2011), lo que 
constituye una ruta de exposición para los organismos terrestres que ingieren suelos o plantas como 
fuente de alimentación. Por consiguiente, cuando se tiene en cuenta el comportamiento 
bioacumulativo del BDE-209, se considera que los factores de bioacumulación (BAF), los factores de 
biomagnificación (BMF) y los factores de magnificación trófica (TMF) calculados o medidos ofrecen 
información más pertinente que los BCF calculados o medidos (Shaw 2009, Kelly 2007, Powell 2013).  

62. El BAF representa la bioacumulación de productos químicos en un organismo mediante todas 
las rutas de exposición, que incluyen la dieta y las fuentes ambientales. Históricamente, se ha contado 
con datos limitados para calcular los BAF del BDE-209, ya que numerosos estudios midieron la 
concentración de BDE-209 pero no compararon esos valores con los niveles ambientales. De resultas 
de ello, esas evaluaciones aportaron pruebas contradictorias acerca de la propiedad bioacumulativa del 
BDE-209 (ECHA 2012a, c, ECA 2010, EPA de los Estados Unidos. 2010). Desde entonces, en otros 
estudios se han medido los BAF del BDE-209 en la biota de las regiones incluidas en evaluaciones 
anteriores, así como de otras zonas. En particular, en un estudio realizado por Frouin (2013) los 
valores del logBAF basados en el peso en lípidos fueron superiores a 6 para invertebrados acuáticos, lo 
cual supera un logBAF de >3,7 correspondientes a un BAF>5000 (He 2012, ECA 2010), con lo cual 
cumplen los criterios sobre bioacumulación establecidos en el anexo D (BAF>5000). En los estudios 
que se acaban de mencionar, se midió la absorción de BDE-209 en organismos acuáticos y se comparó 
respecto de las concentraciones en el agua, además se calcularon los logBAF. 

63. Los BMF y los TMF extraídos de datos empíricos demuestran que el BDE-209 puede 
biomagnificarse en diversos organismos acuáticos y terrestres y en ambas redes alimentarias (BMF >1 
y TMF>1; véase más información en UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, cuadro 3.5). Los BMF fluctúan 
entre 1 y 7 en los organismos y las redes alimentarias terrestres, como se ha informado en 
publicaciones científicas (Yu 2011, Wu 2009a) y se ha calculado mediante la elaboración de modelos 
(Kelly 2007). En un estudio sobre la red alimentaria terrestre que abarcó varios niveles tróficos, se 
informó de BMF que fluctuaban entre 1,4 y 4,7 (Yu 2011, 2013). En otro estudio empírico con ranas 
(bajo la influencia de los medios acuático y terrestre), que se centró en la biomagnificación de gazapo 
a rana, los BMF variaron de 0,8 a 13,0 según el género (Wu 2009a). En los organismos acuáticos, los 
BMF variaron de 0,02 a 34. Se ha determinado que los BMF en la grasa y la sangre de las focas varían 
de 0,03 a 0,06 y de 8,3 a 20,8 respectivamente (Thomas 2005, informado en ECA 2010). Otros 
estudios informan de BMF entre 0,2 y 2,2 en el caso de las focas comunes (Jenssen 2007), 1,5 en la 
biota marina (Baron 2013) y 1,28 en la trucha arcoiris (Stapleton 2006, informado en ECA, 2010). Por 
otra parte, se informó de BMF entre 0,1 y 34 en un estudio realizado por Law (2006) de una red 
alimentaria acuática. En otros estudios del medio acuático, se ha informado de BMF que varían de 1,2 
a 5,1 (Mo 2012), 0,67 a 1,3 (Shaw 2009), 0.4 a 1.3 (Poma 2014), 4,8 a 12,7, aunque se señalaron 
algunas incertidumbres respecto de la red alimentaria (Tomy 2009) y entre 0,02 y 5 (Burreau 2004, 
2006, analizado en ECA 2010). En las redes alimentarias acuáticas, se ha informado de valores de 
TMF de 3,6 (Law 2006), 0,26 (Wu 2009b), 0,78 (Yu 2012, examinado en ECA 2010) y 0,3 (Tomy 
2008). La mayoría de los BMF y TMF sobre los que se ha informado en relación con el BDE-209 se 
han calculado utilizando musculo (peces, mamíferos y aves), todo el cuerpo (bivalvos, zooplancton y 
peces) o tejido adiposo (peces y mamíferos). Es posible que las diferencias entre los BMF y los TMF 
citados dependan de la especie y hayan estado influenciados por la condición general del organismo, la 
dieta, las exposiciones y los tejidos analizados, el metabolismo, el sexo y la estructura de la red 
alimentaria.  

64. La dilución trófica (TMF<1) observada en varios estudios podría obedecer a la 
biotransformación del BDE-209 a través de las redes alimentarias, ya que se han notificado TMF>1 en 
productos de biotransformación del BDE-209 (Wu 2009b, Poma 2014). Además, se han notificado 
BMF de productos de biotransformación conocidos, como el BDE-202, que no están presentes en 
ninguna formulación de PDBE disponible (Yu 2011, Mo 2012, Poma 2014). De ahí que, en algunos 
estudios, se haya observado la bioacumulación de los productos de la degradación, como el BDE-202, 
en lugar de la bioacumulación del propio BDE-209. 
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65. El factor de acumulación en la biota y los sedimentos (BSAF) representa la relación de 
concentración en estado estacionario de un contaminante entre un organismo y los sedimentos y puede 
proporcionar más información acerca de la posibilidad de bioacumulación y biomagnificación. En 
algunos estudios, los valores calculados de BSAF en los sedimentos para el BDE-209 indican un bajo 
potencial de biomagnificación (BSAF<1) (Klosterhaus y Baker 2010, He 2012, La Guardia 2012, 
Sellstrøm 2005,Tian y Zhu 2011, Xiang 2007, analizado en EC 2010). Pero otros estudios se 
obtuvieron BSAF más altos con un valor de > 3 en los sedimentos, que es indicio del potencial de 
bioacumulación en algunas especies de moluscos (deBruyn 2009, Wang 2009). En el estudio de 
deBruyn (2009), se obtuvieron concentraciones bajas de BDE-209 (BSAF≤ 1,48), o por debajo de los 
límites de cuantificación en muchas muestras, excepto en un lugar de referencia en que se calcularon 
BSAF de 3,53 en los sedimentos (deBruyn 2009). Sin embargo, en un estudio reciente de la red 
alimentaria de invertebrados en el suelo, los BSAF del BDE-209 fluctuaron de 0,07 a 10,5 tras la 
aplicación de biosólidos al terreno. En ese mismo estudio, los BMF variaron de 0,07 a 4,0, sin 
embargo, quedaron algunas incertidumbres respecto del análisis de isótopos N y los autores 
llegaron además a la conclusión de que el contacto con el suelo probablemente sea más importante que 
la condición trófica en la determinación de la acumulación de PBDE en los invertebrados del suelo 
que habitan lugares donde se aplican lodos (Gaylor 2014) (véase UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, 
cuadro 3.5 para más información). La interpretación de los valores del BSAF correspondientes al 
BDE-209 se complica por el hecho de que el metabolismo del BDE-209 varía muchísimo entre las 
especies, los niveles sumamente elevados en los sedimentos en algunos de los estudios empíricos y los 
problemas para obtener muestras de organismos que viven en los sedimentos que estén limpias y libres 
de sedimentos (ECHA 2012c, La Guardia 2012). 

66. En algunos estudios se ha observado una mayor potencial de biomagnificación o de aumento 
de la acumulación de BDE-209 en los organismos terrestres en comparación con los organismos 
acuáticos (Christensen 2005, Chen y Hale 2010b, Jaspers 2006, Kelly 2007, Voorspoels 2006a). Cabe 
esperar que esto sea así, dadas las propiedades físico-químicas del BDE-209 y las diferencias en la 
toxicocinética entre los organismos terrestres y acuáticos, como las define Kelly (2007). Kelly (2007) 
calculó factores de biomagnificación del BDE-209 más altos entre los carnívoros terrestres y los seres 
humanos (BMF=8) que en los mamíferos marinos (BMF=3), mientras que los valores del factor de 
biomagnificación del BDE-209 en los herbívoros terrestres y los organismos acuáticos fueron los más 
bajos (BMF=1). En este estudio se llegó a la conclusión de que los BMF de productos químicos muy 
hidrofóbicos como el BDE-209 eran más altos en los animales que respiran que en los que viven en el 
agua debido a una eliminación respiratoria más lenta y a la lenta eliminación por la orina, lo que 
reflejó altos valores de Koa y Kow del compuesto respectivamente. En cambio, en otros estudios se 
demuestra que la absorción de BDE-209 en algunos peces teleósteos se produce a un ritmo lento, lo 
que puede dar lugar a un menor potencial de bioacumulación y un mayor metabolismo (o 
desbromación) y una eliminación mayor de BDE-209 que los observados en las especies terrestres 
(Mörck 2003, Stapleton 2004, Kierkegaard 1999). Los datos disponibles indican también que hay otras 
variables que influyen en la bioacumulación de BDE-209. Por ejemplo, el BDE-209 se distribuye 
ampliamente entre los sedimentos y los suelos, es muy persistente y es el PBDE predomínate o uno de 
los más predominantes que se detectan en los compartimentos abióticos del medio ambiente mundial 
(véase la sección 2.3.1). Esta contaminación abiótica ubicua a veces a altos niveles puede facilitar la 
entrada del BDE-209 en las redes alimentarias y alcanzar niveles de estado estacionario en la biota 
pese al gran tamaño de las moléculas (peso molecular=959) y a su alto log Kow (Stapleton 2004). 

67. Se conoce poco acerca de la bioacumulación de BDE-209 (u otros PBDE) en las plantas y en 
los herbívoros. El BDE-209 se examinó en una pequeña cadena alimentaria herbívora (arrozales, 
espigas de arroz y gusanillos de la manzana) de un centro de reciclado de desechos electrónicos en 
China meridional. Los BMF del BDE-209 de la espiga de arroz y los gusanillos registró entre 1,2 y 6,3 
y demostró a las claras que el BDE-209 puede bioacumularse en la red alimentaria vegetal de los 
herbívoros (She 2013). Por otra parte, en un reciente experimento de laboratorio en que la dieta de los 
gusanillos de la manzana estuvo expuesta al BDE-209, no se observó bioacumulación (el BAF citado 
fue de <1) (Koch 2014). De ahí que en ninguno de los dos estudios se pueda llegar a una conclusión 
inequívoca sobre la bioacumulación en los gusanillos. Muchas de las concentraciones de BDE-209 en 
la biota que se han citado se basan en el supuesto de la presencia de lípidos normalizados. Aunque se 
trata de una práctica común al informar los niveles de sustancias bioacumulativas, en retrospectiva este 
podría no ser el mejor método analítico de sustancias que no se distribuyen de manera significativa a 
los lípidos (OCDE 2012), como posiblemente sea el caso del BDE-209 (véase la sección 2.2.3). Los 
estudios que demuestran que no hay biomagnificación del BDE-209 en peces y mamíferos se han 
basado en niveles detectados en los músculos o el tejido adiposo o han estado en lípido normalizado. 
Como se analiza en la sección 2.2.3, las pruebas demuestran que el BDE-209 es captado 
preferentemente por tejidos ricos en sangre, como el hígado, los intestinos, los músculos y las 
branquias, de ahí que en estudios anteriores no se haya seleccionado el tejido correcto y se haya 
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subestimado el potencial de bioacumulación y biomagnificación del BDE-209 (Stapleton 2004, 
Voorspoels 2006a, Wan 2013). Avances experimentales realizados recientemente en la ecología 
isotópica han demostrado que la utilización de un valor Δ15N fijo es inapropiado y que un valor Δ15N a 
escala es más significativo (Hussey 2014). En consecuencia, la corrección de los niveles tróficos da 
lugar a una incertidumbre aún mayor, especialmente en el caso de las redes alimentarias bien 
establecidas. 

68. La desbromación del BDE-209 a PBDE menos bromados y más bioacumulativos tras la 
absorción de BDE-209 en los organismos (véase la sección 2.2.2) aumenta la preocupación por el uso 
y las liberaciones de BDE-209, dado que algunos PBDE figuran ya en la lista del anexo A del 
Convenio de Estocolmo con miras a su eliminación mundial o son sustancias persistentes, 
bioacumulativas y tóxicas, así como muy persistentes y muy bioacumulativas en la UE 
(POPRC 2006, 2007, ECHA 2012a, ECA 2010). Los estudios del efecto tóxico y la desbromación a 
PBDE menos bromados se han realizado paralelamente a las observaciones de la bioconcentración y la 
bioacumulación de BDE-209 (Garcia-Reyero 2014, Nosí 2011, 2013, Kuo 2010). Por otra parte, la 
presencia de PBDE bromados en menor grado en los estudios empíricos puede obedecer a la 
desbromación del BDE-209 o ser el resultado de la exposición directa del c-pentaBDE o el 
c-octaBDE.  

2.2.5 Potencial de transporte a larga distancia en el medio ambiente  

69. El BDE-209 se encuentra junto a otros PBDE menos bromados en diversos compartimentos 
ambientales del Ártico y la Antártida, en particular el aire, los sedimentos, la nieve, el hielo, el suelo y 
la biota (UNEP/POPS/POPRC.10/INF, cuadros 5.1 y 5.2). 

70. En varios estudios se ha informado de que el BDE-209 es el PBDE predominante o uno de los 
más predominantes en el aire ártico (Wang 2005, Su 2007, Hermanson 2010, Hung 2010, 
Möller 2011b, Meyer 2012, NEA 2014, Salamova 2014). Los niveles de BDE-209 en la atmósfera del 
Ártico y los estudios que demuestran una importante deposición en el hielo (Hermanson 2010) y la 
nieve del Ártico (Meyer 2012) ponen de relieve el potencial del BDE-209 para ser transportado a larga 
distancia en el medio ambiente hasta regiones apartadas. Por ejemplo, en un estudio en el que se 
evaluó un total de 19 diferentes pirorretardantes bromados en muestras del hielo extraídas del Ártico 
noruego, se determinó que el BDE-209 ocupaba desde el aire hasta el hielo ártico el segundo lugar en 
la deposición de pirorretardantes bromados. Se determinó que la tasa de deposición del BDE-209 fue 
de 320 pg cm-2 y-1 en el período 1995-2005, superada solo por el HBCD, y fue sustancialmente 
superior a la de otros PBDE (Hermanson 2010). La detección de BDE-209 en las muestras de aire y 
deposición en la Antártida representan una prueba más del transporte de este compuesto a distancias 
extraordinariamente largas (Dickhut 2012).  

71. El BDE-209 depositado en el medio ambiente ártico está biodisponible para los organismos 
que allí viven y se ha generalizado en las redes alimentarias del Ártico (de Wit 2006 y 2010, 
ECA 2010, NCP 2013). Las muestras de la biota ártica contaminadas con BDE-209 son, por ejemplo, 
la vegetación, aves de rapiña, aves marinas y sus huevos, peces marinos y de agua dulce, diferentes 
anfípodos, zooplancton, camarones y almejas y mamíferos terrestres y marinos (de Wit 2006 y 2010, 
Letcher 2010, Tomy 2008). Es usual que la biota del Ártico se vea expuesta tanto al BDE-209 como a 
una multitud de otros PBDE y COP (de Wit 2006, 2010, Letcher 2010). Los datos de vigilancia 
biológica han demostrado que el BDE-209 contribuye significativamente a la carga total de PBDE en 
el organismo de algunas especies árticas y representa >50% de la carga total de PBDE en anfípodos 
del hielo, que se alimentan de detritus (Sørmo 2006), 60% en peces de carne roja y 75% en el bacalao 
del Ártico (Tomy 2008). El BDE-209 es también el congénere predominante en las muestras de musgo 
tomadas en lugares apartados de Noruega (Mariussen 2008).  

72. El BDE-209 se encuentra también en el aire de zonas apartadas de Asia en la Meseta Tibetana 
(Xiao 2012, Xu 2011). Muestras de la capa de nieve de las Montañas Tartra en Eslovaquia revelaron 
niveles extraordinariamente elevados de BDE-209 (Arellano 2011). La vigilancia sistemática que se 
realiza desde los buques en la alta mar ha demostrado también la abundancia de BDE-209 en muestras 
del aire de los océanos Ártico, Atlántico, Índico y Pacífico (Möller 2012, Möller 2011a,b, 
Lohmann 2013). Tanto los procesos oceánicos como atmosféricos contribuyen al transporte del 
BDE-209 en el medio ambiente (Su 2007, Möller 2011a,b, Breivik 2006). Debido a que el BDE-209 
tiene una presión de vapor muy baja, es improbable que la volatilización contribuya de manera 
significativa al transporte a larga distancia en el medio ambiente, más bien parece ser que el transporte 
a larga distancia en la atmósfera está controlado por la movilidad atmosférica de las partículas a las 
que se adhiere (Breivik 2006, Wania y Dugani 2003). Las partículas más finas (con un diámetro de 
alrededor de pocos micrómetros) podrían permanecer en el aire durante horas o días, siempre y cuando 
no sean eliminadas mediante deposición húmeda (Wilford 2008, Meyer 2012). Además, las partículas 
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pueden proteger la molécula de BDE-209 de la fotolisis y prolongan su permanencia en el aire 
hasta >200 días (Breivik 2006, Raff e Hites 2007, citado en de Wit 2010). En el Ártico, se ha 
determinado que la deposición de partículas transportadas por el aire es mayor durante la bruma ártica 
(Su 2007, AMAP 2009). En el Asia tropical, el transporte de PBDE a larga distancia en el medio 
ambiente, incluido el BDE-209, vinculado al gas, a partículas o a ambos, es impulsado por el monzón 
(Xu 2011). 

73. Basándose en la reacción del radical hidroxilo, se estima que el período de semidesintegración 
del BDE-209 en la atmósfera es de 94 días, según cálculos basados en la estructura química realizados 
utilizando el programa AOP de la Syracuse Research Corporation y suponiendo una concentración del 
radical hidroxilo de 5x105 moléculas/ cm-3 y una tasa de reacción de 1,7x10-13 cm3 molécula-1 s-1 
(ECB 2002). Otras aplicaciones, como EPISuite 4.1 (módulo AOPwin) y PBTProfiler, calculan una 
velocidad de reacción diferente (3.37x10-14 cm3 molecule-1 s-1) y, por consiguiente, pronostican 
períodos de semidesintegración más prolongados de 317 días (12 h diarias, 1.5 x 106 OH radicales 
cm-3) y 470 días (24 h día, 5x105 moléculas cm-3) respectivamente.  

74. Aunque tal vez existan algunas fuentes locales de liberaciones (Hale 2008, 
Danon-Schaeffer 2007, Li 2012c), los datos disponibles de regiones apartadas denotan en general que 
el BDE-209 detectado en esos lugares es resultado del transporte a larga distancia en el medio 
ambiente. 

2.3 Exposición  

2.3.1 Niveles y tendencias ambientales  

75. El BDE-209 se encuentra muy disperso en el medio ambiente mundial y está presente en 
matrices bióticas y abióticas de todo el mundo. En varios estudios se ofrece una sinopsis de los niveles 
en el medio ambiente (de Wit 2006, 2010, ECA 2010, Letcher 2010, Law 2014 y en 
UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, cuadros 5.1 y 5.2). El BDE-209 coexiste en la mayoría de las matrices 
ambientales con otros PBDE y es el principal PBDE o uno de los PBDE predominantes detectados. 

76. El BDE-209 se detecta en el aire de regiones urbanas, rurales y apartadas 
(UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, cuadro 5.1), así como en la precipitación (Ma 2013, Robson 2013, 
Arinaitwe 2014 y sus referencias). En entornos urbanos y rurales, los niveles detectados fluctúan 
entre 4,1 y 60 pg m-3 (como se examina en Syed 2013), mientras que las concentraciones en el aire 
ártico van de no detectable a 41 pg m-3 (según analiza de Wit 2010). Se ha informado en lugares de 
origen fuera del Ártico sobre niveles que varían de no detectable a 29 pg m−3, es decir más altos que 
los detectados en el Ártico y más bajos que los registrados en el medio ambiente urbano y rural 
(Xiao 2012, Möller 2011a,b, 2012). Sin embargo, recientemente Lohman (2013) informó de la 
presencia de BDE-209 en fase gaseosa o adherido a partículas en el aire de la zona tropical del Océano 
Atlántico en concentraciones de hasta 43,89 y 260 pg m−3 respectivamente. Sobre la base de estas 
mediciones, Lohman (2013) calculó la deposición total de BDE-209 en el Océano Atlántico en 
aproximadamente 27,5 toneladas anuales y en 20 y 7,5 toneladas en la fase gaseosa y adherido a 
partículas respectivamente. Esos resultados indican que los niveles en la atmósfera y la deposición en 
los océanos mundiales puede ser mayor de lo que se pensaba. Como se explicó en otros párrafos, tanto 
en el Ártico como en los trópicos, el transporte de BDE-209 en la atmósfera está bajo la influencia de 
fenómenos meteorológicos estacionales (Xu 2011, Su 2007, AMAP 2009). El análisis de la trayectoria 
de retorno de las masas de aire indica que las principales regiones de fuentes potenciales de BDE-209 
están situadas mayormente en zonas industrializadas y urbanizadas de Asia tropical (Xu 2011).  

77. La mayoría de los datos existentes que registran niveles de BDE-209 en el suelo proceden de 
zonas afectadas. Los niveles en el suelo de todo el mundo sobre los que se informa van de no 
detectable hasta 8.600 pg g-1 de peso seco en suelos de zonas contaminadas, aunque posiblemente 
sean mucho más altos (revisado por 2010b). Se detectó BDE-209 en el suelo de los vertederos del 
Ártico canadiense (Danon-Schaeffer 2007, Li 2012c), pero los PBDE en el suelo fuera de los 
vertederos arrojaron niveles parecidos a los medidos en el suelo de otros lugares muestreados en el 
Ártico (de Wit 2006, 2010), lo que denota que en estos momentos las emisiones de BDE-209 y de 
otros PBDE al medio ambiente del Ártico que proceden de esas fuentes son pocas. En comparación 
con lugares apartados, los niveles de BDE en zonas urbanas y rurales son mucho más altos. Los 
niveles de BDE-209 en el suelo en lugares donde se tratan desechos electrónicos en particular, como 
las plantas de reciclado, los vertederos y las instalaciones industriales de China son muy altos 
(Wang 2011b, revisado por Wang 2010b, Gao 2011, Li 2012a). Se informa de que los lodos cloacales 
de diversos países contienen BDE-209 y que, cuando el suelo se fertiliza con lodos, el BDE-209 se 
transfiere al suelo y la biota (de Wit 2005, NEA 2012, NERI 2003, anexo E Dinamarca, 
Ricklund 2008a,b, Earnshaw 2013). Como apuntaron Sellstrøm (2005) y de Wit (2005), se registraron 
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niveles de BDE-209 entre cien y mil veces más altos en lugares fertilizados con lodos cloacales 
respecto de los lugares de referencia. En este estudio, el BDE-209 fue el congénere predominante en el 
suelo y las lombrices de tierra, y los niveles más altos se registraron en las lombrices de tierra, no en el 
suelo (Sellstrøm 2005). 

78. Los niveles de BDE-209 registrados en sedimentos de todo el mundo van de no detectable 
hasta 16.000 ng/g de peso seco, es decir algo más que en los suelos (véase Wang 2010b, Eljarrat 2007, 
Sellstrøm 1998b; POPRC/ INF cuadro 5.1). Las altas concentraciones en los sedimentos se suelen 
detector en las cercanías de instalaciones industriales (Wang 2010b, Eljarrat 2004, 2005, 2007, 
Sellstrøm 1998b). Al igual que ocurre con el suelo, el BDE-209 es el congénere predominante en los 
sedimentos y aporta casi el 100% del PBDE total medido en algunos estudios (Wang 2010b, 
Eljarrat 2005, Marvin 2013). Los niveles de BDE-209 en el suelo y los sedimentos en regiones 
apartadas son bajos (de Wit 2006, 2010, CPAN 2010, 2012b, Boitsov y Klungsøyr 2013, 
SFT 2008a,b), aunque se ha determinado que son elevados en algunos lugares afectados por la 
contaminación local, como en los vertederos y las proximidades de descargas de aguas residuales 
(Hale 2008, Danon-Schaeffer 2007, Li 2012c). El tiempo de duplicación correspondiente al BDE-209 
en estos sedimentos fluctúa entre 5,3 y 8,4 años (Chen 2007b, Kwan 2014, Zhu e Hites, 2005, 
Zegers 2003; UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 cuadro 5.1). 

79. El BDE-209 se detecta también en diversas especies terrestres y acuáticas de todo el mundo 
(de Wit 2006, 2010, Letcher 2010, ECA 2010, Chen y Hale 2010, NCP 2013; véase 
UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, cuadro 5.2). Se han realizado mediciones en plantas, aves marinas 
como eider, araos, gaviota hiperbórea y gaviota argéntea, diferentes aves de rapiña, peces e 
invertebrados marinos, crustáceos marinos, insectos y ranas, así como mamíferos marinos y terrestres. 
El BDE-209 se detecta en diversos tejidos en los adultos, así como en los huevos de organismos 
ovíparos.  

80. En el Ártico, se han registrado niveles en la biota que van de no detectable a 250 ng/g de peso 
en lípidos (UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, cuadro 5.2). La extrapolación de los datos de laboratorio 
sobre efectos a mediciones sobre el terreno sugieren que es probable que la salud de los peces del 
Ártico canadiense se vea afectada negativamente por los actuales niveles de exposición al decaBDE 
(Noyes 2013, Tomy 2008, 2009). Lo mismo es válido respecto de los peces de China meridional en 
que las mediciones de las concentraciones de decaBDE superan los niveles a los que se han observado 
efectos (Noyes 2013, Mo 2012). En las zonas más afectadas por la actividad antropógena se ha 
informado de niveles de hasta 12 000 ng/g de peso en lípidos. En ocasiones se han detectado altos 
niveles de BDE-209 en entornos terrestres que probablemente reflejen la poca volatilidad del 
BDE-209 y su gran afinidad con la materia orgánica en el polvo y los suelos (Chen y Hale 2010, 
Chen 2012d). Se están estudiando a fondo los niveles de BDE-209 en las aves y sus huevos en 
particular, que en ocasiones han sido muy elevados. El cernícalo común de China contiene niveles 
muy altos de BDE-209 con concentraciones de 2.150 y 2.870 ng/g de peso en lípidos en músculo e 
hígado respectivamente (Chen 2007a). Una de las muestras contenía hasta 6.220 ng/g de peso en 
lípidos en el músculo y 12 200 ng/g de peso en lípidos en el hígado. Estos niveles de BDE-209 figuran 
entre los más altos registrados en la flora y fauna silvestres (Chen 2007a), aunque en otros lugares se 
ha informado de niveles muy superiores (Bustnes 2007, Fliedner 2012, Johansson 2011, Sørmo 2011, 
Vorspooels 2006b, Gentes 2012, Chabot-Giguère 2013, Mo 2013, Chen 2010a, Chen y Hale 2010). 
Se informó de altos niveles también en el martín pescador, los gorriones molineros de Eurasia y el 
cernícalo común de China (Chen 2007a, Yu 2011, Mo 2012) y en los halcones peregrinos de 
Suecia (Johansson 2011). El BDE-209 se detectó también en diversas especies de aves árticas (de 
Wit 2006, 2010). El zorro rojo de las zonas urbanas y rurales de Bélgica presentó también niveles en el 
hígado de hasta 760 ng/g de peso en lípidos, a lo que el BDE-209 contribuyó usualmente hasta ~70 % 
de la carga total de PBDE (Voorpoels 2006a). También se detectaron niveles altos en las nutrias 
euroasiáticas del Reino Unido, con concentraciones de hasta 6800 ng/g de peso en lípidos en el hígado 
(Pountney 2014).  

81. Se dispone de datos limitados sobre los cambios temporales en los niveles de BDE-209 en el 
medio ambiente. En los pocos estudios que ofrecen datos de las tendencias temporales en la biota del 
Ártico, se determinó que los niveles de BDE-209 en el aire ártico canadiense aumentaron entre 2002 
y 2005 (Su 2007, Hung 2010), aunque no ocurrió lo mismo entre 2007 y 2009 (NCP, 2013). Durante 
el período 2002-2005, se informó de tiempos de duplicación del orden de 3,5 a 6,2 (Su 2007, 
Hung 2010). En lugares del Ártico noruego no se pudieron observar tendencias temporales del 
BDE-209 en el aire entre 2007 y 2013 (es decir en Zeppelin y el observatorio Andøya) (NEA 2014). 
En cambio, las concentraciones fluctuaron de un año a otro. Por el contrario, se informa de que los 
niveles en el hielo del Ártico fueron estables e invariables entre 2001 y 2007 (Dickhut 2012). En el 
aire urbano y rural y la precipitación, en que los niveles están bajo la influencia de fuentes tanto 
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difusas como puntuales, la situación es más compleja, lo que indica que no se han producido cambios 
significativos (Ma 2013) o que se ha producido en el transcurso del tiempo un aumento 
(Arinaitwe 2014) o una disminución (Robson 2013) de los niveles de BDE-209. Conviene señalar que 
en la mayoría de los estudios del aire o la precipitación, no se informa de claras tendencias temporales 
o espaciales. Aunque el BDE-209 se estabiliza adhiriéndose a partículas en el aire (de Wit 2010), la 
falta de tendencias temporales observables puede, en algunos casos, obedecer a la 
fotolisis/desbromación del BDE-209 a PBDE bromados en menor grado (Wang 2005, Xiao 2012, 
véase también Meyer 2012, Robson 2013, Arinaitwe 2014). En lo que respecta a las tendencias 
geográficas, las comparaciones geográficas de los datos de vigilancia del aire por regla general se 
dificultan por el hecho de que la mayoría de los estudios comunican datos de vigilancia episódicos. 

82. También hay información sobre las tendencias temporales y en la concentración del BDE-209. 
En las muestras de sedimentos de un lago apartado de Suiza, los niveles de BDE-209 aumentaron sin 
cesar entre los años noventa y 2001 con un tiempo de duplicación de unos 9 años (Kohler 2008). Las 
muestras de sedimentos extraídos de zonas urbanas y contaminadas indican tiempos de duplicación 
correspondientes al BDE-209 de entre 5,3 y 8,4 años (Chen 2007b, Kwan 2014, Zhu e Hites, 2005, 
Zegers 2003; UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, cuadro 5.1). A juzgar por un estudio realizado en el sur 
de China, al parecer en China comenzó a aumentar el BDE-209 en los sedimentos entre 10 y 20 años 
después que en América del Norte y Europa, lo que podría reflejar diferencias en las modalidades 
históricas de producción y uso del BDE-209 en esos continentes (Chen 2007b). En muestras fechadas 
de sedimentos extraídas de lagos de Ontario, Quebec y el norte del Estado de Nueva York a lo largo de 
un transecto latitudinal de América del Norte, por lo general solo se detectó BDE-209 en horizontes de 
sedimentos recientes, y se determinó la disminución exponencial de los flujos de sedimentación por 
latitud (Breivik 2006).  

83. Paralelamente a la observación del aumento de los niveles de BDE-209 en el aire ártico, 
Vorkamp (2005) observó una tendencia temporal al aumento significativo de las concentraciones de 
BDE-209 en los huevos de halcón peregrino de Groenlandia sudoccidental recogidos entre 1986 
y 2003. Las concentraciones medidas en este estudio fluctuaron entre 3,8 y 250 ng/g de peso en 
lípidos, con una media de 11 ng/ g de peso en lípidos. También se observó un aumento del BDE-209 
en los huevos de halcón peregrino de Suecia recogidos entre 1974 y 2007 de <4 a 190 ng/g de peso en 
lípidos (Johansson 2011). Se determinó que los niveles de BDE-209 en los huevos de halcón peregrino 
del Reino Unido aumentaron entre 1975 y 1995 y posteriormente disminuyeron de 1995 a 2001 
(Leslie 2011). También se informó de tendencias temporales al aumento de las concentraciones de 
BDE-209 en los huevos de la gaviota argéntea de los Grandes Lagos de América del Norte 
(Gauthier 2008). Entre 1982 y 2006, los tiempos de duplicación del BDE-209 fluctuaron de 2,1 a 3 
años. En cambio, se informó de niveles en estado estacionario en los huevos de gaviota argéntea de las 
costas de Alemania (Fliedner 2012). En ese mismo estudio, tampoco se observaron tendencias 
temporales significativas entre 1973 y 2001 de las concentraciones de BDE-209 en el tejido muscular 
del gavilán, aunque en años posteriores se observaron concentraciones más altas en algunas muestras. 
En Noruega, se observaron tendencias geográficas en los niveles de BDE-209 en el musgo 
(Mariussen 2008). Después del transecto de sur a norte, se observó una disminución de los niveles de 
BDE-209 en el musgo, lo cual es indicio de que el BDE-209 que tiene su origen en regiones del sur de 
Noruega se transporta hacia al Ártico mediante procesos atmosféricos y se deposita en el trayecto y da 
por resultado el gradiente geográfico decreciente observado. Todo parece indicar que los niveles de 
BDE-209 en el musgo de Noruega han aumentado con el tiempo, lo que probablemente refleja 
cambios análogos en los niveles atmosféricos (SFT 2002, Mariussen 2008, CPAN 2012b).  

2.3.2 Exposición humana 

84. El polvo, el aire en interiores y, en menor medida, los alimentos se consideran las fuentes más 
importantes y las vías de exposición de los seres humanos a los PBDE (US EPA 2010). En esta 
evaluación se determinó que los productos de consumo en el hogar eran la principal fuente de PBDE 
en el polvo de los hogares. Por el contrario, en una evaluación canadiense se señalaron como fuentes 
principales de la exposición en los adultos los alimentos y el polvo (HCA 2012). Las concentraciones 
de BDE-209 detectadas en el aire de interiores varían de <LOQ a 651 pg/m3 (Harrad 2010) y de 63 
a 10.000 ng/g en el polvo de Alemania, Suecia y el Reino Unido (Fromme 2009). Las concentraciones 
de BDE-209 en el polvo excedieron con creces el total de las de PBDE bromados en menor grado que 
se han detectado (Frederiksen 2009a, EFSA 2011, Besis y Samara 2012). Las concentraciones de 
BDE-209 en el polvo del interior de las casas de América del Norte fueron comparables a las de 
Europa (<500-2000 ng/g) (Fromme 2009). Además, la ocupación en automóviles y aviones puede ser 
una fuente importante de exposición a los PBDE, como se analiza en Besis y Samara (2012). Los 
niveles medios de BDE-209 en el polvo de automóviles superaron en unas 20 veces los del polvo de 
los hogares, aunque los niveles variaron sustancialmente entre ambos estudios. Esta afirmación 
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coincide con un reciente estudio realizado en Alemania, en el que la concentración media de BDE-209 
en muestras de polvo extraídas de automóviles, viviendas y oficinas fue de 940, 45 y 120 ng/g 
respectivamente (Brommer 2012). Se informó también de una correlación entre el BDE-209 en el 
polvo de los hogares y la leche materna, lo que significa que los niveles de BDE-209 en interiores 
influyen en la exposición de los lactantes (Coakley 2013).  

85. Es muy común encontrar BDE-209 en los alimentos y, según informes, sus concentraciones 
varían de ~2 a >50,000 pg/g de peso húmedo como señaló Frederiksen (2009a). Las concentraciones 
más altas de PBDE bromados en menor grado se midieron, por regla general, en los peces y los 
moluscos, mientras que el BDE-209 se detectó en las salchichas y los productos lácteos, aunque 
posiblemente se encuentre también en la envoltura de los alimentos (Schecter 2011, EFSA 2011 y 
Riviere 2014). A diferencia de lo que ocurre con la ingesta de alimentos, es poca la contribución del 
agua potable y el aire de exterior a la exposición indirecta al BDE-209 y a menudo la se considera 
insignificante. 

86. La dosis interna, p.ej. la determinada mediante vigilancia biológica de seres humanos, refleja 
una exposición integrada que abarca diversas fuentes y vías en el transcurso del tiempo. Se ha medido 
el BDE-209 en muestras de la placenta en concentraciones que van de 0,05 a 8,4 ng/g de peso en 
lípidos en un estudio llevado a cabo en Dinamarca y España, en que se registraron medias de 1,14 
y 1,0 ng/g de peso en lípidos respectivamente (Frederiksen 2009b, Gomara 2007). En ambos estudios 
se planteaba que el BDE-209 era el PBDE predominante y representaba cerca del 50% del total de 
PBDE. En un estudio reciente realizado en China se observó una situación parecida, en la que las 
concentraciones en la placenta antes del parto eran del orden de 1,33 a 8,84 ng/g de peso en lípidos 
(media de 2,64 g/g de peso en lípidos) (Zhao 2013). Los estudios de la sangre del cordón umbilical 
basados en la vigilancia biológica arrojaron concentraciones medias de BDE-209 del orden de <1,2 
a 27,1 ng/g de peso en lípidos (UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, cuadro 4.1). En sentido general, el 
BDE-209 representó la sustancia más abundante del total de PBDE. Las exposiciones al BDE-209 
continúan en la primera infancia debido a que está presente en la leche materna. El amplio examen 
realizado por Frederiksen (2009a) abarcó estudios publicados hasta 2007 y demostró que las 
concentraciones de BDE-209 fluctuaban entre 0,1 y 2,9 ng/g de peso en lípidos. En estudios más 
recientes se informa de concentraciones medias análogas (UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, cuadro 4.1), 
aunque los valores máximos varían considerablemente en una misma región geográfica o entre 
regiones. Se registraron concentraciones de BDE-209 en el suero o el plasma de las poblaciones 
adultas que no son objeto de exposición ocupacional del orden de 1 a 18,5 ng/g de peso en lípidos 
(Frederiksen 2009a). En estudios más recientes se registraron niveles análogos 
(UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, 4.1), si se excluyen los niveles sorprendentemente elevados (una 
media de 220 ng/g de peso en lípidos) registrados en Laizhou (China), zona en que en otra época se 
producían pirorretardantes halogenados (He 2013). En un estudio de Suecia se evaluó la concentración 
de BDE-209 en el suero de primíparas que vivían en Uppsala, de las que se extrajeron muestras 
entre 1996 y 2010 (Lignell 2011). La media de 36 muestras conjuntas de suero fue de 1,3 ng/g de peso 
en lípidos y no se observó tendencia temporal significativa alguna. Esto concuerda con la falta de 
tendencia temporal observada en la leche materna recopilada en las Islas Faroe en 1987, 1994 a 1995 
y 1999 (Fängström 2005a). En resumen, los datos de vigilancia biológica denotan exposiciones 
generalizadas y constantes al BDE-209 en todo el mundo, y confirman la exposición fetal y la 
absorción en los adultos.  

87. Los estudios de la exposición ocupacional se realizaron fundamentalmente en Escandinavia y 
Asia, que se centraron fundamentalmente en grupo de trabajadores muy expuestos como los 
desensambladores de aparatos electrónicos. En Suecia, se informó de un nivel medio de BDE-209 en 
sangre entre los que desmontan aparatos electrónicos y los técnicos informáticos de 4,8 y 1,53 ng/g de 
peso en lípidos respectivamente (Sjödin 1999, Jakobsson 2002), mientras que entre los trabajadores 
del caucho la media registrada fue de 35 ng/g de peso en lípidos (Thuresson 2005). Se ha estado 
prestando cada vez más atención al reciclado y desmontaje de desechos electrónicos en las 
condiciones primitivas de China. Las concentraciones medias de BDE-209 en Guiyu (Bi 2007) 
fueron 50 a 200 veces superiores a las registradas antes entre las poblaciones expuestas en el lugar de 
trabajo en Suecia. La concentración más alta de BDE-209 en el suero de seres humanos jamás 
registradas se observaron en un estudio de Qu (2007), a saber, 3.436 ng/g de peso en lípidos, que es 
aproximadamente 3.000 veces superior a la que se suele observar en las poblaciones en general. En 
cambio, en un estudio reciente (Yang 2013) no se observaron diferencias significativas entre los 
residentes de una zona donde se reciclan desechos electrónicos y el grupo de referencia.  
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88. La media estimada de ingesta diaria de BDE-209 de los consumidores medios en Europa 
fluctuó de 0,35 (límite inferior mínimo (LI)1 hasta 2,82 ng/kg de peso corporal (límite superior 
máximo (LS)) por día (EFSA 2011). Sobre la base de una ingesta diaria de 50 mg de polvo y un peso 
corporal de 70 kg, EFSA estimó en 0,045 a 7 ng/kg de peso corporal por día la exposición de adultos. 
Lorber (2008) estudió la exposición a los PBDE en los Estados Unidos y demostró que en el caso del 
BDE-209, la ingestión de suelo/polvo que registraba 104,8 ng/día constituía la mayor aportación a la 
exposición, seguida del suelo/polvo por contacto dérmico (25,2 ng/día). Se estimó la exposición total 
en hasta 147,9 ng/día, a lo que los alimentos y el agua potable contribuyeron solo 16,3 y 0,09 ng/día 
respectivamente. La exposición total corresponde a 2,11 ng/kg de peso corporal dado un peso corporal 
de 70 kg, como utilizó EFSA. En el caso de los adultos canadienses (20 a 59 años), Health Canada 
estimó el límite superior de la ingesta diaria total de BDE-209 en 9,3 ng/kg de peso corporal 
(HCA 2012). Las principales fuentes de exposición fueron los alimentos y el polvo de interiores que 
aportaron el 51% y 45% de la ingesta total respectivamente.  

89. Las concentraciones en la leche maternal medidas en Europa, China/Taiwán, Ghana y la India 
se usaron recientemente para estimar las ingestas diarias medias correspondientes a los lactantes de ≤3 
meses. Las ingestas fueron parecidas y variaron de 1,0 (LI) a 13,8 (LS) ng/kg de peso corporal por día 
(Kortenkamp 2013). Health Canada (HCA 2012) estimó la ingesta total de los lactantes de hasta 6 
meses entre 50 y 187 ng/kg de peso corporal por día, mientras que el polvo aportaba 40 ng/kg de peso 
corporal por día. En un estudio de Nueva Zelandia se estimó que la ingesta de BDE-209 en bebés de 3 
a 6 meses de edad era de 11,7 ng/kg de peso corporal por día, mientras que la de los de 6 a 12 meses se 
estimó en 8,2 ng/kg de peso corporal por día (Coakley, 2013). Las ingestas estimadas más altas de 
BDE-209 se registraron en los niños de 1 a 2 años de edad en 13,2 ng/kg de peso corporal por día, lo 
que probablemente refleje la elevada tasa de ingesta de polvo (60 mg/día) de este grupo. La ingesta 
diaria de decaBDE y otros PBDE a través del polvo y la leche maternal medida en este estudio estuvo 
por debajo de los valores establecidos en la Dosis de referencia de la EPA de los EE.UU. (7 g/kg de 
peso corporal por día, USEPA 2008).  

90. En varios estudios se demuestra que los bebés mayores y los niños pequeños registran niveles 
más altos de PBDE que los adultos (Frederiksen 2009a), lo que también se observa en el caso del 
BDE 209 (Fischer 2006, Lunder 2010, Sahlström 2014). Los niños pequeños, debido a su 
comportamiento, reciben dosis considerables de PBDE del polvo de los hogares. Suponiendo una 
ingestión diaria de 100 mg de polvo, se estimó que la exposición de niños de 1 a 3 años fluctuaba 
de 0,53 a 83 ng/kg de peso corporal por día, que es superior a la ingesta media calculada 
correspondiente, que fluctúa entre 2,59 y 6,4 ng/kg de peso corporal (EFSA 2011). Health Canada 
estimó la ingesta diaria de BDE-209 del grupo de edad de 0,5 a 4 años en 89 ng/kg de peso corporal, a 
lo que la dieta y el polvo contribuyeron 24 y 64 ng/g kg de peso corporal respectivamente. Los 
juguetes de los niños, concretamente los de plástico duro, se han considerado una posible fuente de 
exposición de los niños pequeños al c-decaBDE (Chen 2009). En la evaluación de la ingesta oral de 
BDE-209 de niños canadienses para el grupo de edad de 0,5 a 4 años se elaboró un modelo de esta 
exposición (HCA 2012). La estimación del límite superior fue de 120 ng/kg de peso corporal por día, 
cifra que duplica la estimación de la exposición al suelo (polvo) de este grupo de edad. Las 
correlaciones entre congéneres en las cohortes de madres o bebés mayores en un estudio realizado en 
Suecia indican que la dieta es una importante vía de exposición de las madres a los tetra a nonaBDE 
(Sahlström 2014). En el caso de los bebés, la lactancia maternal fue la vía de exposición predominante 
a los tetra, penta y hexaBDE y, en el caso de los bebés mayores, el polvo fue la vía de exposición más 
importante a los octa, nona y decaBDE. A pesar de las diferencias geográficas, todas las estimaciones 
de la ingesta de BDE-209 de que se dispone ponen de relieve la importancia de la exposición al polvo, 
en particular en el caso de los niños pequeños. 

2.4 Evaluación del peligro con respecto a las variables que sean motivo de 
preocupación  

91. En evaluaciones nacionales y regionales, llevadas a cabo por la UE, el Reino Unido, el Canadá 
y los Estados Unidos, se ha evaluado el potencial del c-decaBDE/BDE-209 para inducir efectos 
adversos en la flora y fauna silvestres y los seres humanos (p.ej. ECB 2002, 2004, 2007, UK EA 2009, 
ECHA 2012a, HCA 2006, 2012, US EPA 2008, EFSA 2011). Además, la toxicidad del BDE-209 y 
otros PBDE ha sido tema de varios documentos y reseñas científicos (véase p.ej. Dingemans 2011, 
Chen y Hale 2010, Costa y Giordano 2011, Kortenkamp 2014). En la bibliografía se informa de 

                                                           
1 Límite inferior: se ha asignado una concentración 0 a los valores < LOD/Q. Límite superior: se ha asignado una 
concentración LOQ/Q a los valores < LOD/Q. 
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efectos tóxicos en relación con los organismos del suelo, las plantas, las aves, los peces, las ranas, las 
ratas, los ratones y los seres humanos. Los efectos del BDE-209 mencionados abarcan desde cambios 
en el nivel bioquímico y celular hasta efectos que pueden tener repercusiones más directas a niveles 
más altos de organización biológica, entre ellos la supervivencia, el crecimiento, el comportamiento, la 
función inmune, la reproducción, el desarrollo, el sistema nervioso y efectos de modulación endocrina. 
En los vertebrados, el hígado, el eje de la hormona tiroidea y el sistema nervioso parecen ser los más 
afectados por la toxicidad del BDE-209 (véase un análisis en Costa y Giordano 2011). Tanto en la 
flora y la fauna silvestres como en los seres humanos, las primeras etapas de desarrollo parecen ser 
más vulnerables a la exposición al BDE-209 que los adultos. Además, la desbromación de los PBDE a 
PBDE más tóxicos es motivo de preocupación en varias evaluaciones (UK EA 2009, ECHA 2012a, c, 
ECA 2010, Kortenkamp 2014). Si bien en algunos estudios no se habla de los efectos o se mencionan 
solo los observados en presencia de grandes dosis, otros estudios indican que el BDE-209 puede 
inducir efectos adversos en concentraciones bajas o ambientalmente significativas. 

2.4.1 Toxicidad en los organismos acuáticos 

92. El c-decaBDE y su componente principal, el BDE-209, tiene una limitada solubilidad en el 
agua, y en los primeros cálculos del peligro se insiste en la improbabilidad de que se produzcan 
efectos tóxicos graves o crónicos significativos en los organismos acuáticos a concentraciones por 
debajo de la solubilidad en el agua (p.ej. ECB 2002, 2004, 2007, UK EA 2009). Sin embargo, en la 
evaluación más reciente del BDE-209 realizada por la UE se planteó también la cuestión de los efectos 
adversos para los organismos acuáticos sobre la base de nuevos estudios que documentan los efectos 
en importantes procesos biológicos, entre ellos la reproducción, el desarrollo, el sistema nervioso, el 
sistema endocrino, el crecimiento y la salud (ECHA 2012 a). 

93. Los estudios de toxicidad en los organismos acuáticos han revelado algunos efectos en esos 
organismos, fundamentalmente los peces y los anfibios. Debido a su influencia en el sistema tiroideo, 
se demostró que los PBDE, en particular el nonaBDE y el BDE-209, posiblemente afectaran el 
desarrollo y la metamorfosis en los anfibios (Schriks 2006, 2007, Balch 2006, Qin 2010). Según 
estudios realizados con el BDE-209 y el BDE-206, que no es de los congéneres presentes en el 
c-decaBDE pero podría ser un producto de degradación del BDE-209, puede retrasar la metamorfosis 
de los gazapos de la rana de uñas africana. En un estudio realizado por Shricks (2006) se observó una 
regresión de significativamente reducida de la punta de la cola a raíz de la exposición ex vivo de las 
colas al BDE-206. En un estudio más reciente in vivo, se informó de que un c-decaBDE (DE-83R), 
que consiste en 98,5% p/p de BDE-209, afectaba la metamorfosis de los gazapos de la rana de uñas 
africana al retrasar el momento de la formación de las extremidades anteriores (Qin 2010). El retraso 
en la formación de las extremidades anteriores estuvo acompañado de cambios histológicos en la 
glándula tiroides y de reducción de la expresión del receptor tiroideo en el tejido de la cola. Este 
estudio permitió determinar una concentración sin efecto observado (NOEC) en medio acuático de 
alrededor de 0,001 mg/l (1 μg/l) del retraso en la metamorfosis de los gazapos de las ranas de uñas 
africanas (ECHA 2012a). Los estudios han demostrado también que el BDE-209, al cabo de una 
exposición contínua a 0 ppb, 0,1 ppb, 10 ppb y 100 ppb durante 12 semanas, puede alterar la anatomía 
y la función del sistema vocal de la rana de uñas africana al afectar las neuronas motoras laríngeas 
cuando los animales son expuestos durante el período crítico de dependencia de los andrógenos en que 
se desarrolla el sistema vocal y durante la adultez, en que los tejidos están utilizando andrógenos para 
vocalizar (Ganser 2009). En este estudio, el BDE-209 inhibió también la vocalización típica 
masculina, un aspecto crítico del comportamiento durante el apareamiento al reducir el número de 
reclamos emitidos, así como su amplitud media. Los datos indican que el BDE-209 puede alterar la 
anatomía y la función con la mediación de vías que incluyen el bloqueo de los andrógenos necesarios 
para el funcionamiento apropiado del sistema vocal. Esos resultados pueden ser motivo de 
preocupación dado que las ranas salvajes están expuestas al BDE-209 ya desde el huevo y que el 
BDE-209 en las ranas se transfiere al cerebro y los testículos (Liu 2011c, Wu 2009a). 

94. En los peces, los estudios de la alimentación controlada de carpitas cabezonas realizados a 
concentraciones ambientalmente significativas han demostrado que el BDE-209 por sí solo o en 
combinación con sus productos de desbromación puede interferir con el sistema tiroideo en las 
carpitas cabezonas recién nacidas y adultas (Nosí 2011, 2013). En un estudio posterior, la dieta de los 
peces adultos expuesta a una dosis baja de ~3 ng de BDE-209 diarios por g de peso corporal 
durante 28 días demostró una disminución del 53% y 46% de la tiroxina total circulante (TT4) y de 
la 3,5,3'-triyodotironina (TT3) respectivamente respecto de los controles (Nosí 2013). En los peces 
expuestos a una dosis alta de 300 ng de BDE-209 por g de peso corporal, los niveles de TT4 y TT3 
disminuyeron a 62% y 59% respectivamente. En los peces expuestos tanto a dosis altas como bajas, 
los niveles de TH permanecieron deprimidos al cabo del período de depuración de 14 días. Ambas 
dosis redujeron también la actividad de la deiodinasa en el cerebro (T4-ORD) en un 65% frente a la de 
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control. De la misma manera, en el estudio de Chen (2012a) se señalaba que el BDE-209 podía causar 
efectos adversos en los peces cebra en las primeras etapas de su vida con efectos en las 
concentraciones de T3 y T4. Li (2011) observó cambios en la expresión de los genes asociados a la TH 
en larvas y adultos de gobios tras la exposición a dosis de 0,01 a 10 µg/l de BDE-209 por medio del 
agua durante 21 días. En contraposición con estos resultados, Thienpont (2011) y 
Garcia-Reyero (2014) no mencionaron efectos visibles en la función tiroidea en los embriones de 
peces expuestos. Sin embargo, cabe señalar que Thienpont (2011), que 48 horas después de la 
fertilización expuso los embriones durante tres días a 960 μg/l de BDE-209, llegó a la conclusión de 
que el ensayo utilizado, una prueba de disrupción cuantitativa por immunofluorescencia de la T4, no 
era adecuado para detectar los efectos de contaminantes químicos como el BDE-209, que altera de 
manera indirecta el funcionamiento de la glándula tiroides. Garcia-Reyero (2014) especuló que la 
ausencia en su estudio de efectos en el sistema tiroideo podía explicarse por una exposición más breve 
o a dosis más bajas que las usadas por Nosí (2011) y Chen (2012a). La alteración de la tiroides que 
pueden causar varios PBDE en los peces fue investigada también in vitro por Morgado (2007) con 
resultados negativos. En este estudio con besugos, no se observó enlace alguno del BDE-209 o del 
BDE-206 con la transtireína (TTR), una proteína de unión a la TH en la sangre. Los resultados denotan 
que probablemente el BDE-209 no interfiera con la unión de la TH a la TTR.  

95. En los peces se han observado también otros efectos, tanto crónicos como agudos, tras la 
exposición al BDE-209. En el estudio de 2013 antes mencionado sobre la dieta, Nosí observó un 
aumento significativo en la mortalidad acumulativa porcentual, así como una disminución del índice 
gonadosomático. Chen (2012a) observe disminuciones significativas en el peso corporal y la tasa de 
supervivencia de las larvas de peces cebra expuestas a 1,92 mg/l de BDE-209 mediante el agua 
durante 14 días. No se observaron cambios significativos a ninguna de las dosis más bajas de 
exposición en los ensayos (0, 0,08, 0,38 mg/l).  

96. Las mediciones de la anchura de los incrementos en los otolitos de alevines de pescadilla 
lacustre (~5 meses de edad) alimentados con dietas contaminadas con BDE-209 (control, 0,1, 1, y 2 
µg/g de dieta) arrojaron indicios de que el BDE-209 puede afectar las tasas de crecimiento en los 
peces a los niveles de BDE-209 ambientalmente significativos detectados en los sedimentos 
(Kuo 2010, de Wit 2002). 

97. He (2011) documentó los efectos en el estado de salud general, los parámetros reproductivos y 
el comportamiento, así como en el desarrollo musculoesquelético y de las neuronas motoras en un 
estudio de la toxicidad crónica a dosis bajas con peces cebra. Varios de los efectos mencionados por 
He (2011) fueron transgeneracionales, es decir se observaron en la prole de los progenitores expuestos 
y, según los autores, la explicación probable es la transmisión de BDE-209 de la madre a las crías. En 
los peces machos, los indicadores de la calidad de la esperma se vieron afectados considerablemente 
incluso a las dosis más bajas de exposición (0,001 µM o 0,96 µg/l).  

98. También quedó demostrado el potencial de toxicidad reproductiva del BDE-209 en el gobio 
(Li 2011). En este estudio se demostró la reducción de los espermatocitos y la inhibición de la 
espermatogénesis en los gobios adultos expuestos a 10 µg de BDE-209/l mediante el agua. Se 
observaron cambios en la expresión de la TH y en la espermatogénesis asociada con los genes de 
larvas de gobio y de gobios adultos tras la exposición a dosis de 0,1 a 10 µg de BDE-209/l. Además, 
se observaron efectos en la longitud del cuerpo y en el índice gonadosomático de las hembras adultas 
a 10 µg/l, aunque no se detectaron cambios histológicos significativos en los ovarios a ninguna de las 
concentraciones objeto de ensayo. Es más, no se observaron cambios en la mortalidad o el tamaño de 
las larvas y los adultos machos.  

99. En el susodicho estudio (Garcia-Reyero 2014) el BDE-209 afectó la expresión de las vías 
neurológicas y alteró el comportamiento de las larvas de peces cebra, aunque no se produjeron efectos 
visibles en la función tiroidea o en el desarrollo de las neuronas motoras y los neuromastos. En este 
estudio, los peces estuvieron expuestos a sedimentos contaminados con BDE-209, a una concentración 
de 12,5 mg/kg. Las concentraciones en las larvas expuestas y el control del disolvente medido al cabo 
de 8 días fueron de 69,69,8 ng/g de peso húmedo y 6,70,5 ng/ g de peso húmedo respectivamente. 

100. Además del otro efecto que se acaba de mencionar, se demostró que el BDE-209 inducía estrés 
oxidativo en el hígado del pez dorado. Se observe una reducción en el nivel de glutatión y en la 
actividad de las enzimas antioxidantes (glutatión peroxidasa, superóxido y catalasa) entre 7 y 30 días 
después de una sola inyección intraperitoneal de 10 mg/kg (Feng 2013a, b). 

101. En varios de los estudios mencionados sobre peces, se informó de que el BDE-209 se 
desbromaba a PBDE bromados en menor grado (Nosí 2011, 2013 Chen 2012c, Kuo 2010, He. 2011), 
de manera que es posible que otros congéneres de los PBDE, además del BDE-209, contribuyan a los 
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efectos mencionados en estos estudios. Los productos de desbromación son nona, octa, hepta, hexa y 
pentaBDE.  

102. Para resumir, el NOEC acuático más bajo de la exposición mediante el agua registrado parece 
estar por debajo de 0,001 mg/l (1 μg/l) y se observó en el caso del retraso en la metamorfosis de los 
anfibios. Según el estudio de Nosí (2013), se puede extraer un LOEL de ~3 ng/g de BDE-209 por peso 
corporal por día o 0,41 ng/g de peso húmedo de alimento en el caso de los efectos relacionados con la 
alteración de la tiroides y la mortalidad en los peces. En general, los datos sobre toxicidad acuática 
indican que el BDE-209 puede surtir efectos adversos en puntos terminales críticos como la 
supervivencia, el crecimiento, la salud, la reproducción, el desarrollo, el mantenimiento somático, la 
homeostasis de la hormona tiroidea y el funcionamiento neurológico. Es más, los datos apoyan la 
preocupación por el potencial de bioacumulación del BDE-209 y de desbromación en los organismos 
en el medio ambiente, ya que demuestran que la acumulación de BDE-209 puede conllevar efectos 
adversos en las etapas vulnerables de la vida de los mamíferos, los peces y los anfibios (Chen 2012a, 
He 2011, Nosí 2011). Los niveles usados en algunos de los experimentos fueron comparables a los 
niveles registrados en zonas más contaminadas (Zhang 2010a, Wang 2011b). 

2.4.2 Toxicidad en los organismos del suelo y las plantas 

103. Se dispone de datos sobre toxicidad para los organismos del suelo, las plantas y las lombrices 
de tierra. La mayoría de los datos publicados son nuevos y no se han examinado en ninguna de las 
evaluaciones y cálculos del riesgo anteriores (p.ej. ECHA 2012a, UK EPA 2009, ECA 2006). Sobre la 
base de un estudio de toxicidad en las plantas (Porch y Krueger, 2001) y dos estudios de toxicidad con 
lombrices de tierra de 28 y 56 días de duración respectivamente, ECB (2002) informó de que no se 
observaban efectos en las plantas a concentraciones de hasta 5.349 mg/kg de peso seco y de que en el 
caso de las lombrices de tierra se podía derivar una NOEC ≥ 4,910. Sobre la base de estos resultados y 
utilizando un factor de cálculo de 50, se estimaron los valores de la concentración pronosticada sin 
efectos (PNEC) del suelo en 98 mg/kg de peso seco y 87 mg/kg de peso húmedo.  

104. Xie (2011) observó un aumento significativo de los niveles del radical hidroxilo en las 
lombrices de tierra a 0,01 a 10 mg/kg de BDE-209, que se encuentra en el rango de los niveles 
ambientales registrados en el suelo (Syed 2013). Paralelamente a este efecto se produjeron daños 
oxidativos a las proteínas y los lípidos y una reducción de la capacidad antioxidante. En este estudio, 
se observaron daños oxidativos a los lípidos y estrés oxidativo a concentraciones tan bajas como 0,01 
mg/kg (Xie 2011). En un estudio decisivo más reciente de los mismos autores sobre las lombrices de 
tierra, se investigaron los parámetros del comportamiento, la supervivencia, el crecimiento y la 
reproducción tras la exposición a 0,1-100 mg/kg de BDE-209 durante 48 horas y 28 días. Con 
excepción de una disminución significativa del número de recién nacidos por capullo y de cambios sin 
importancia en la respuesta de rechazo a dosis de 1000 mg/kg de BDE-209, no se informó de otros 
efectos que indiquen que las lombrices de tierra adultas muestran una gran tolerancia al BDE-209 en 
los suelos, pero que existe un potencial de toxicidad para los embriones o las lombrices de tierra recién 
nacidas (Xie 2013b).  

105. En las plántulas de ballico perenne expuestas a 100 mg de BDE-209/kg, Xie (2013a) observó 
una inhibición del 35% del crecimiento de las raíces y una disminución del 30% del contenido de 
clorofila b y carotenoides de las hojas. No se observaron otros signos visuales de toxicidad, pero la 
exposición al BDE-209 indujo daños y estrés oxidativo, alteró la actividad de varias enzimas 
antioxidantes y redujo la capacidad antioxidante de las enzimas a concentraciones desde 1 mg/kg. 
Sverdrup (2006) no observó efecto alguno en las bacterias nitrificantes, el brote de plántulas de trébol 
rojo o la supervivencia y reproducción de invertebrados del suelo a concentraciones de hasta 1000 mg 
de BDE-209/kg de suelo contaminado y especuló que la ausencia de toxicidad podría obedecer a la 
poca solubilidad del BDE-209 en el agua.  

106. Para resumir, el BDE-209 no parece ser tan sumamente tóxico para las plantas y los 
organismos del suelo y sus efectos adversos suelen observarse a dosis altas (ECB 2002, Sverdrup 
2006, Xie 2013 a,b). No obstante, los nuevos datos indican que, en algunos casos, el BDE-209 puede 
producir efectos tóxicos a dosis más bajas (0,01 a 1 mg de BDE-209/kg) que las registradas 
anteriormente (Zhu 2010, Liu 2011a, Zhang 2012, 2013c, Xie 2011, 2013a).  

2.4.3 Toxicidad en las aves 

107. Como destacaron Chen y Hale (2010), las aves exhiben algunas de las concentraciones más 
altas de BDE-209 registradas en la fauna y la flora silvestres y tal vez se encuentre en riesgo de 
experimentar efectos adversos (ECHA 2012a, véase también UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, 
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cuadro 5.2). Sin embargo, es limitado el número de estudios realizados en los que se examinan los 
efectos adversos de la exposición de las aves al BDE-209.  

108. En un estudio realizado con golondrinas que anidan en una planta de tratamiento de aguas 
residuales, se determinó la existencia de una relación positiva entre el tamaño del huevo y los niveles 
de BDE-209; sin embargo, no se estableció correlación significativa alguna a propósito de los 
parámetros reproductivos (Gilchrist 2014). No se informó de concentraciones de BDE-209. 

109. Sifleet (2009) observó una mortalidad de hasta 98% en embriones de pollos en cautividad 
inyectados con una sola dosis de 80 μg de BDE-209 /huevo y expuestos durante 20 días a través del 
saco vitelino. En este estudio se informó de un LD50 de 44 μg/huevo (740 μg kg de peso húmedo). 
Una evaluación realizada en la UE reveló que las concentraciones de BDE-209 que se suelen detectar 
en los huevos de aves silvestres son de alrededor de 2 a 10 veces menores que las concentraciones que, 
según Sifleet (2009), inducen la mortalidad (ECHA 2012 a). Las concentraciones registradas en los 
huevos de aves suelen ser de 1 a 100 μg/kg de peso húmedo, aunque se han registrado algunas de 
hasta 420 g/kg de peso húmedo (ECHA 2012a). Pese a algunas importantes limitaciones del estudio, 
en la evaluación del riesgo realizada por la UE se señalaba que no era grande el margen entre los 
niveles de exposición en las aves silvestres y los niveles observados tras los efectos, sobre todo si se 
consideraba que Sifleet (2009) no había tenido en cuenta los posibles efectos subletales y que, con 
toda probabilidad, el BDE-209 hubiera sido asimilado tras la incubación y desorción del resto de la 
yema, razón por la cual seguía aumentando la exposición. 

110. En los estorninos europeos expuestos al BDE-209 mediante implantes de sílice se observó una 
reducción de la masa corporal (van den Steen 2007).  

111. Se informa de que las aves metabolizan BDE-209 a PBDE bromados en menor grado, en 
particular algunos BDE que son COP (BDE-183) (Letcher 2014 ) y se vincula la exposición a PBDE 
bromados en menor grado con los cambios inmunomodulatorios, la toxicidad del desarrollo, la 
alteración del comportamiento reproductivo, la disminución de la fecundidad y el éxito reproductivo 
(para más información, véase Chen y Hale 2010, Glichrist 2014, POPRC 2007). En un estudio con 
cernícalos americanos cautivos expuestos a DE-71, una mezcla comercial de penta-PBDE, a niveles 
ambientalmente significativos in ovo, se determine que los bajos niveles de BDE-209 
presentes (<2.5%) se relacionaron con un aumento del comportamiento en vuelo de los cernícalos 
machos tanto durante el cortejo, así como durante la crianza de la nidada en una etapa posterior de la 
vida (Marteinsson 2010). No se informó sobre las concentraciones de BDE-209 medidas en este 
estudio. Estos resultados indican que el BDE-209, al igual que otros PBDE, puede afectar el 
comportamiento en las aves y coinciden con las investigaciones realizadas con roedores de laboratorio, 
en los que en algunos estudios se señala que el BDE-209 causa cambios en el comportamiento 
espontáneo. En la sección 2.4.4 que figura a continuación se analizan a fondo los efectos en la 
conducta de los roedores.  

2.4.4 Toxicidad en los mamíferos terrestres 

112. La toxicidad del c-decaBDE para los mamíferos terrestres se ha investigado fundamentalmente 
en los roedores. Aunque se ha hablado de varios efectos, entre ellos la toxicidad reproductiva, algunos 
datos apuntan en particular a la neurotoxicidad del desarrollo y a los efectos en la hormona tiroidea. 
Además, las pruebas científicas de que se dispone indican que el BDE-209 ya sea por sí solo o junto 
con otros PBDE podría actuar como neurotóxico del desarrollo en los mamíferos terrestres y los seres 
humanos (Dingemans 2011, Messer 2010, Kicinski 2012, Costa y Giordano 2011, HCA 2006, 2012, 
Gascon 2012, Chao 2011, Kortenkamp 2014). 

113. La neurotoxicidad del desarrollo es el punto final crítico de varios PBDE (Blanco 2013, 
Branchi 2002, Eriksson 2001, Kuriyama 2005, Rice 2007, 2009, Suvorov 2009, Viberg 2003, 2004, 
2007, Xing 2009, Zhang 2013a, UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, cuadro 6.1). Se proponen varios 
mecanismos para los efectos neurotóxicos sobre el desarrollo, por ejemplo, la perturbación de la 
homeostasis tiroidea, la toxicidad directa en las neuronas y las células madre, y la perturbación de los 
sistemas neurotransmisores (Costa 2014). La neurotoxicidad del desarrollo también se ha relacionado 
con el BDE-209 en algunos estudios (Johansson 2008, Viberg 2003, 2007, Rice 2007, 2009, 
Fujimoto 2011, Heredia 2012, Chen 2014, Reverte 2013, 2014, Buratovic 2014, Mariani 2014), pero 
no en otros (Biesemeier 2011). Mariani (2014) informa efectos sobre el neurodesarrollo del BDE-209 
en ratones a niveles de dosis significativas para mujeres gestantes. En fecha más reciente se han 
estudiado también los efectos neuroconductuales causados por el BDE-209 en los roedores jóvenes y 
adultos (Buratovic 2014, Heredia 2012, Chen 2014, Reverte 2013, 2014). Por ejemplo, se observaron 
efectos perdurables en el aprendizaje especial y la memoria en ratones transgénicos a raíz de la 
exposición posnatal al BDE-209 y en ratones de tipo salvaje se detectó una reducción de los niveles de 
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ansiedad y retraso en el aprendizaje en tareas de memorización espacial (Reverte 2013, Heredia 2012). 
En otro estudio se observó asimismo que una sola dosis de BDE-209 administrada por vía oral a los 10 
días de nacer causaba efectos perdurables en el aprendizaje emocional y en los niveles de TH en 
ratones portadores de dos variantes de la apolipoproteína E, apoE2 y E3 (Reverte 2014). Por otra parte, 
Chen (2014) informó de que la exposición prenatal de las ratas al BDE-209 imposibilitaba el 
aprendizaje en dependencia de la dosis, mientras que los datos in vitro indicaban que esa discapacidad 
para el aprendizaje tal vez guarde relación con los efectos en la neurogénesis del cerebro.  

114. En la mayoría de los estudios del desarrollo se administró BDE-209 por vía oral, pero solo en 
algunos se aplicó la directriz 426 de la OCDE relativa a los “Estudios de la neurotoxicidad del 
desarrollo” (OCDE 2007). En los ratones y las ratas a los que se administró una sola dosis de 
BDE-209 durante el período de “aceleramiento repentino del crecimiento del cerebro”, 
Viberg (2003, 2007) y Johansson (2008) observaron alteraciones constantes y persistentes de la 
conducta, la habituación y la memoria. Otros investigadores (p.ej. Hardy 2008, 2009, Goodman 2009, 
William y DeSesso 2010) hicieron señalamientos a las limitaciones de esos estudios, en particular por 
no utilizar los desechos como base para la evaluación estadística. Empero, la EPA de los EE.UU. 
utilizó los estudios de Eriksson y Viberg para derivar dosis de BDE-209 de referencia (como se 
examina en US EPA 2008). En un estudio realizado por Rice (2007) no se detectó una depresión 
constante de la actividad motora de los ratones en el transcurso del tiempo, sin embargo, en el 
seguimiento que se hizo se determinaron déficits neuroconductuales perdurables en los ensayos al 
cabo de 16 meses (Rice 2009). Tal y como indican los resultados de Viberg (2003, 2007) y 
Johansson (2008), los efectos en la conducta causados por la exposición al BDE-209 durante el 
desarrollo parecieron empeorar con la edad. Se han extraído otra pruebas de los efectos neurológicos 
del BDE-209 durante el desarrollo de diversas publicaciones que indican que los PBDE afectan el 
sistema colinérgico en el cerebro de ratones y ratas, lo que podría conllevar trastornos del 
conocimiento (aprendizaje y memoria) (Fischer 2008a, Viberg 2003, 2007, Liang 2010, 
Buratovic 2014). Para reforzar las conclusiones que indican que el BDE-209 puede actuar como 
neurotóxico en los mamíferos, Fujimoto (2011) demostró que la exposición al BDE-209 provocaba 
reducciones en las conexiones neuronales entre los hemisferios izquierdo y derecho del cerebro (la 
zona del cuerpo calloso) y que causaba una hipoplasia irreversible de la materia blanca que atacaba los 
oligodendrocitos de las ratas. Este efecto estuvo acompañado de hipotiroidismo durante el desarrollo. 
En cambio, no se informó de signos clínicos, cambios neuroconductuales, efectos en la reacciones de 
sobresalto o en la conducta durante el aprendizaje a ningún nivel de dosis en Biesemeier (2011), en 
que la actividad motora y la conducta de las ratas expuestas a BDE-209 fue evaluada a los dos, cuatro 
y seis meses de edad. Ahora bien, posteriormente el estudio de Biesemeier fue evaluado críticamente 
por Shibutani (2011), quien señaló la omisión de la medición de los efectos relacionados con la 
hormona tiroidea, los parámetros histopatológicos en la migración neuronal, el desarrollo 
oligodendroglial, los análisis de las disminución significativa de la altura de los hemisferios y la 
disminución del espesor del puente troncoencefálico y la corteza cerebral. El estudio de Biesemeier 
fue también objeto de análisis en el informe de Health Canada (HCA 2012), en el que se propusieron 
valores de LOAEL y NOAEL más bajos en lugar del valor presentado en el estudio original.  

115. Acorde con los resultados de Chen ( 2014), en otros estudios se demuestra que el BDE-209 
puede surtir efectos tóxicos en las neuronas (revisado por Dingemans 2011, 
UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 cuadro 6.2) e interferir con los procesos de señalización neuronal y 
desarrollo neuronal e inducir estrés oxidativo y apoptosis (Chen 2010b, Huang 2010b, Al-Mousa y 
Michelangeli 2012, Hendriks 2012, Liang 2010, Xing 2010, Mariani 2014), efectos que pueden 
conllevar neurotoxicidad e interferir en el aprendizaje y la memoria ya que afectan a la potenciación a 
largo plazo como demostraron Viberg (2008) y Xing (2009). El BDE-209 puede causar además 
cambios en la expresión de los genes, en los niveles de proteína intercelular y trastorno en la 
sinaptogénesis y la diferenciación celular (Pacyniak 2007, Viberg 2008, 2009, Zhang 2010b, 
Song 2013, Mariani 2014).  

116. Además de los efectos neurotóxicos, los datos disponibles apuntan al BDE-209 y a los PBDE 
bromados en menor grado como posibles disruptores endocrinos. Los PBDE por su estructura parecen 
hormonas tiroideas y, como se señaló en otros párrafos, se plantea que los efectos en el sistema 
tiroideo (hormonas tiroideas: T4 y T3), sumados a los efectos tóxicos más directos en las neuronas 
antes mencionados, son los mecanismos fundamentales de la neurotoxicidad del BDE-209 y los PBDE 
(Ahmed 2008, Gilbert 2012, Dingemans 2011). Los estudios in vitro (Hamers 2006, 
Ibhazehiebo 2011, Ren 2013b) e in vivo en que se evalúan los efectos en la TH/TSH causados por la 
administración de BDE-209 (UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 cuadro 6.3) demuestran que el BDE-209 
y los demás PBDE interfieren con el sistema tiroideo, pero los resultados relacionados con el 
BDE-209 o con mezclas del c-decaBDE no son congruentes en cuanto a cuáles efectos se observan. 
Por ejemplo, al tiempo que en la mayoría de los estudios con animales se informaba de una 
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disminución de los niveles de T3 tras la exposición a dosis elevadas de BDE-209 (Lee 2010b, 
Chi 2011, Fujimoto 2011), tampoco se informaba de cambios (Wang 2010a, Zhou 2001) o aumentos 
en los niveles de T3 (Van der Ven 2008, Wang 2011c). En el caso de la T4, en los estudios con 
animales se informó de disminución de los niveles de T4 en presencia de dosis elevada (Rice 2007, 
Kim 2009, Chi 2011, Fujimoto 2011), así como de ningún cambio en el nivel de T4 (Tseng 2008, Van 
der Ven 2008, Wang 2010a, 2011c, Lee 2010b, Zhou 2001). En cuanto a la TSH, en dos estudios con 
animales realizados utilizando BDE-209 (Kim 2009, Lee 2010b) se informó de aumentos de los 
niveles de TSH ante exposiciones al BDE-209 más altas, aunque no se informó de efectos en las ratas 
adultas que recibieron dosis de 0,3 a 300 mg/kg/día de DE-83R, una mezcla comercial de c-decaBDE, 
durante cuatro días. La reiterada administración de BDE-209 en la dieta (a una dosis elevada) indujo 
hiperplasia de las células foliculares de la tiroides en ratones machos pero no en las hembras ni en 
ratas de uno u otro sexo (NTP 1986). En los estudios que informan de cambios significativos en los 
niveles de TH/TSH en las ratas y los ratones a menudo se ha administrado BDE-209 en dosis con un 
orden de magnitud superior a las que están expuestos los seres humanos. Ahora bien, los estudios de 
las crías de roedores han indicado que las dosis bajas de BDE-209 pueden afectar adversamente a la 
tiroides en desarrollo (Kim 2009, Lee 2010b, Fujimoto 2011). En el informe reciente dado a conocer 
por la OMS y el PNUMA (2013) se llegó a la conclusion de que los disruptores endocrinos pueden 
causar efectos adversos a niveles ambientales bajos, pueden exhibir respuestas no monotónicas a las 
dosis y el momento en que se produce la exposición tal vez tenga más importancia que el grado de 
exposición. De manera que las discrepancias observadas en los efectos en la TH/THS notificados 
posiblemente se expliquen, al menos en parte, por las diferencias en las condiciones experimentales de 
esos estudios. 

117. Los estudios que indican que la exposición en el útero al BDE-209 en dosis elevadas para los 
progenitores puede causar toxicidad reproductiva e inducir anormalidades del desarrollo como 
disminución de la distancia anogenital y cambios histopatológicos testiculares, anormalidad en la 
cabeza del espermatozoide y daños en el ADN de la cromatina espermática (Tseng 2006, 2013, van 
der Ven 2008). También se ha informado de los efectos en el desarrollo de los testículos tras la 
exposición a dosis bajas durante los días primero al quinto después del nacimiento (Miyaso 2012). Los 
efectos notificados a dosis bajas (0,025 mg/kg por vía subcutánea) son la reducción del peso de los 
testículos, del conteo de espermatozoides y del número de espermátides elongados y de células de 
Sertoli, así como cambios en la expresión proteica y el estado de la fosforilación. Tampoco se puede 
descartar del todo la posible modulación de los esteroides sexuales del sistema genital masculino (van 
der Ven 2008) y femenino (Hamers 2006, Gregoraszczuk 2008). En cambio, no se observó toxicidad 
reproductiva en Sprague-Dawley en las ratas embarazadas expuestas al BDE-209 durante los días 0 a 
19 de gestación (Hardy 2002). Asimismo, Ernest (2012) informó de que una mezcla compuesta de tres 
BDE comerciales (52,1% DE-71, 0,4% DE-79 y 44,2% decaBDE-209) afectaba la fisiología del 
hígado y la tiroides, pero no los parámetros reproductivos masculinos en las ratas expuestas. Sin 
embargo, en las suprarrenales de los ratones hembras, se observó una disminución de la actividad en el 
ensayo de la síntesis de dehidroepiandrosterona, lo que indica una reducción de la actividad de la 
enzima CYP17 y los posibles efectos en la producción de hormonas esteroideas (van der Ven 2008). 
Además, el BDE-209 puede inhibir estradiol-sulfotransferasa in vitro (Hamers 2006), lo que podría 
significar un aumento (local) del estradiol endógeno in vivo. En otro estudio in vitro, 
Gregoraszczuk (2008) llegó a la conclusion de que la exposición al BDE-209 aumentaba la secreción 
de testosterona, progesterona y estradiol en las células de los ovarios del puercoespín, dato que indica 
que el BDE-209 puede inducir la luteinización prematura de los folículos antrales seguida de la 
alteración de la ovulación.  

118. Se ha informado sobre el estrés oxidativo y el deterioro de la homeostasis de la glucosa en las 
ratas expuestas al BDE-209. Se observe hiperglucemia en ayunas relacionada con la dieta en ratas 
adultas expuestas al BDE-209 (0,05 mg/kg) durante 8 semanas (Zhang 2013e). Se observó en el 
plasma la reducción de los niveles de insulina y un aumento de los niveles del factor de necrosis 
tumoral (TNF-alpha) seguidos de la reducción de los marcadores del estrés oxidativo glutatión y 
superóxido dismutasa. Se observaron cambios morfológicos que dependían de las dosis, como límites 
difusos entre las células de los islotes pancreáticos (Zhang 2013e). Van der Ven (2008) observó 
también insulitis en las ratas machos en un estudio sobre la exposición de 28 días de duración; sin 
embargo, no se observaron diferencias entre los grupos expuestos. Parecidos a los efectos 
mencionados en relación con los sistemas esteroideo y tiroideo, los efectos observados en la 
homeostasis de la glucosa y los niveles de insulina son indicios de que el BDE-209 puede alterar el 
funcionamiento endocrino. 

119. Los efectos inmunotóxicos del BDE-209 se han señalado en algunos estudios (Teshima 2008, 
Watanabe 2008, 2010, Zeng 2014), aunque la inmunotoxicidad no se considera una variable tóxica 
crítica de los PBDE en general. En el más reciente de los estudios, que demuestran que el BDE-209 
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puede ser un inmunotóxico, se observó la reducción de la reacción cualitativa y cuantitativa de las 
células T CD8 en los ratones después de la exposición al BDE-209 por largo tiempo (Zeng 2014). 
Contrario a lo señalado en esos estudios, van der Ven (2008) no mencionó efecto inmunotóxico alguno 
en las células T de las ratas. 

120. Se plantea que no ocurren mutaciones de genes después de la exposición al BDE-209 o a otros 
PBDE (Anderson 1990, EFSA 2011, HCA 2012, JETOC 2000, Kirkland 2005, NTP 1986), aunque en 
estudios recientes se señala que el BDE-209 puede causar daños al ADN mediante la inducción de 
estrés oxidativo in vitro (Ji 2011, Tseng 2011). Las pruebas de carcinogenicidad del BDE-209 en los 
animales experimentales (EFSA 2011, HCA 2012). Según el informe del NTP (1986), hay pruebas de 
que en altas dosis crece el adenoma de hígado en las ratas y del adenoma y carcinoma del hígado en 
los ratones, pero esto puede estar relacionado con un modo de actuación secundario (EFSA 2011).  

2.4.5 Toxicidad en los seres humanos 

121. En algunos estudios se ha evaluado el riesgo que representan el BDE-209 y los demás PBDE 
para los seres humanos. El interés primordial ha sido evaluar el riesgo de neurotoxicidad del 
desarrollo, que se considera, por regla general, el efecto más contundente en los mamíferos.  

122. La observación que se hace en la sección 2.3.4 de que la exposición tiene lugar desde las 
primeras etapas de desarrollo humano, es decir en el útero mediante la transmisión por medio de la 
placenta y después del nacimiento por medio de la leche materna (p.ej. Gómara 2007, 
Kawashiro 2008, Wu 2010, Miller 2012, Mannetje 2013, Coakley 2013) confirma la idea de que la 
neurotoxicidad del desarrollo observada en modelos de mamíferos podría tener repercusiones también 
para los seres humanos. El riesgo de consecuencias para la salud humana se basa también en los datos 
epidemiológicos. Aunque los estudios se han realizado con un número limitado de sujetos, en ellos se 
ha demostrado el vínculo que existe entre los niveles de BDE-209 en el calostro y el menor desarrollo 
mental de niños de 12 a 18 meses (Gascon 2012) y que la exposición prenatal o postnatal de los seres 
humanos al BDE-209 demora los procesos de conocimiento y podría afectar el desarrollo neurológico 
(Chao 2011). Por otra parte, varios estudios epidemiológicos confirman que la exposición a los PBDE 
puede dar por resultado la neurotoxicidad del desarrollo en los seres humanos (Harley 2011, 
Hoffman 2012, Herbstman 2008, Chevrier 2010, 2011, Gascon 2011, Roze 2009, Eskenazi 2013, 
Schreiber 2010). En algunos estudios en seres humanos se han observado también los vínculos entre 
los niveles de TH/TSH y la exposición al BDE-209 u otros congéneres como el BDE≥183 
(Huang 2014, Zota 2011, Wang 2010c, véase UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 cuadro 6.4).  

123. En una caracterización del riesgo y una evaluación del peligro y de la reacción a las dosis de 
BDE-209 se planteó que la ingesta diaria de BDE-209 en los EE.UU. y el Canadá probablemente no 
causaba la neurotoxicidad del desarrollo en los bebés (Health Canada, 2012, US EPA 2008, 2010). 
EFSA llegó también a la conclusión de que la exposición actual a la dieta o la ingesta de BDE-209 de 
los bebés a través de la leche materna no constituía motivo de preocupación por su salud en la UE 
(EFSA 2011). Entre los cuatro PBDE (BDE-47, BDE-99, BDE-153 y BDE-209) investigados por 
EFSA, solo se determinó que solo el BDE-99 podría plantear un problema para la salud debido a la 
exposición actual en la dieta (EFSA 2011). En una reciente evaluación del riesgo que plantean los 
PBDE debido a la exposición oral, dérmica y por inhalación de los niños con edades entre 0 y 5 años, 
no se advierte de riesgo alguno de efectos adversos para la salud en niños tan pequeños, que están 
confinados en el asiento del vehículo (Fowles y Margott 2013). Sin embargo, en esas evaluaciones no 
se considera la posibilidad de que varios PBDE pudieran actuar en común, inducir efectos aditivos o 
sinérgicos, como sugieren los datos in vitro de que se dispone, o de que puedan ser múltiples las 
fuentes de exposición (p.ej. Pellacani 2012, Tagliaferri 2010, Llabjani 2010, Karpeta y 
Gregoraszczuk 2010, Hallgren y Darnerud 2002, He 2009). 

2.4.6 Toxicidad de las mezclas y efectos combinados de múltiples factores estresantes 

124. En el medio ambiente, la exposición y la reacción a los compuestos tóxicos, así como la 
probabilidad de efectos adversos se encuentran bajo la influencia de algunos factores, además de las 
propiedades inherentes del compuesto. Esos efectos son la temperatura ambiente, la salinidad y el pH, 
el estado fisiológico de los organismos, los procesos toxicocinéticos, la red alimentaria o la estructura 
trófica, el transporte en el medio ambiente, el reparto, los mecanismos de transmisión y la deposición 
(para una sinopsis véase Letcher 2010, Schiedek 2007, AMAP 2011, POPRC 2013b). Los efectos del 
cambio climático en los ecosistemas pueden surtir efectos también en algunos de esos factores y los 
productos químicos peligrosos pueden afectar la capacidad de los organismos para adaptarse a los 
cambios climáticos y soportar su entorno físico (AMAP 2003, POPRC 2013b, UNEP/AMAP 2011, 
NCP 2013). Además, la fauna y flora salvajes y los seres humanos no suelen estar expuestos al 
BDE-209 solamente sino más bien a una compleja mezcla de muchos PBDE y oros COP (de 
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Wit 2006, 2010, Kortenkamp 2014, EFSA 2011, NCP 2013). Por eso, cuando se considere la 
probabilidad de efectos adversos para los seres humanos y la fauna y flora silvestres, habrá que tomar 
en consideración todos esos factores, que tal vez aporten nuevos motivos de preocupación. 

125. Pese a que no se ha estudiado mucho la toxicidad de la mezcla de BDE-209 con otros PBDE 
de forma experimental, se observó que una combinación de BDE-47 y BDE-99 inducía efectos 
citotóxicos sinérgicos en las neuronas (Tagliaferri 2010). Además, una mezcla de congéneres de 
PBDE (BDE-47, BDE-99, BDE-100 y BDE-209) a niveles detectados en la sangre humana tuvo un 
efecto irreversible en la secreción hormonal de los folículos ováricos (Karpeta 2010). Los resultados 
de este estudio indican que los efectos combinados de los PBDE pueden ser mucho mayores que lo 
que indica la suma de los efectos de los distintos congéneres. La presencia de otros COP también 
puede afectar la toxicidad de los PBDE. En un estudio in vitro con mezclas binarias de PCB y PBDE 
(BDE-47, BDE-153, BDE-183 o BDE-209), Ljabljani (2010) determine que el PCB-126 y los PBDE 
podían inhibirse entre sí mientras que el PCB-153 y los PBDE podían en conjunto exacerbar las 
alteraciones bioquímicas observadas. Los PBDE se consideran posibles disruptores endocrinos que 
pueden actuar adicionándose a concentraciones bajas (PNUMA/OMS, 2013).  

126. Otros indicios de posible toxicidad de la mezcla entre PBDE los aporta Kortenkamp (2014), 
quien consideró la probabilidad y el tipo de efectos combinados entre el BDE-209 y otros PBDE en los 
seres humanos y la fauna y flora silvestres basándose en la adición de concentraciones utilizando el 
método del índice de peligro. Los modos de actuación común aún no se han establecido del todo; no 
obstante, los resultados adversos comunes han quedado establecidos. En el estudio se llega a la 
conclusion de que cabe esperar que el BDE-209 y otros PBDE puedan producir neurotoxicidad 
combinada del desarrollo tanto en los seres humanos como en la fauna y flora silvestres 
(Kortenkamp 2014). En el caso de los seres humanos, el estudio demuestra que, teniendo en cuenta la 
exposición combinada a los PBDE, todos los grupos de edad, en particular los niños pequeños, 
superan el grado de exposición combinada tolerable. Si bien los autores señalan que hace falta seguir 
investigando la cuestión, la evaluación del riesgo que presenta la mezcla indica no obstante que las 
exposiciones combinadas al BDE-209 y a otros PBDE probablemente constituyan motivos importantes 
de preocupación, sobre todo en el caso de los niños pequeños de 6 meses a 3 años de edad, que 
registran los niveles de exposición a los PBDE más altos entre todos los grupos de edad. En el estudio 
se señala también el riesgo que representa la exposición combinada a los PBDE exposición para la 
fauna y la flora silvestres, incluidos los superpredadores del Ártico, como el oso polar. En 
comparación con los demás PBDE, se llegó a la conclusion de que el BDE-209 no representaba en 
general un gran riesgo para la fauna y la flora silvestres. En sentido general, en el estudio se demuestra 
que considerar el BDE-209 por sí solo, sin tener en cuenta la exposición conjunta a otros BDE, sería 
subestimar el riesgo. Semejante planteamiento hizo también Villanger (2011a,b, 2013), quien 
demostró que las mezclas de contaminantes organohalogenados, que incluyen a varios PBDE 
(BDE-28, -47,-99,-100 y -153), pueden influir en la homeostasis de la tiroides en mamíferos marinos 
del Ártico. Pese a que en estos estudios no se determinaron los efectos del BDE-209 y solo se 
mencionaron las correlaciones, al igual que ocurre con las conclusiones de Kortenkamp (2014), el 
estudio despierta inquietud en el sentido de que los PBDE, debido a que actúan de forma parecida, 
puedan actuar en común e inducir efectos tóxicos adversos, lo que constituiría una amenaza para los 
superpredadores marinos del Ártico y otras especies silvestres.  

127. En los estudios realizados se señala también el riesgo que corren las aves debido a la 
exposición a una combinación de diferentes PBDE y otros contaminantes del medio ambiente. En un 
estudio sobre el terreno, Plourde (2013) observó que las concentraciones de hexa, hepta y octaBDE y 
otros congéneres del BDE-209 (BDE-154, -183, -201 y -209) en el hígado y el BDE-209 en el plasma 
de las gaviotas de Delaware que crían en la región urbanizada de Montreal tenían una correlación 
negativa con la densidad mineral del hueso trabecular y el hueso cortical del tarso. Este resultado 
apunta a que los PBDE a los niveles mencionados en esas aves (es decir, en el hígado, BDE-209: 2,74 
a 283 ng /g de peso húmedo y PBDE 26,2 a 680 ng/g de peso húmedo, en el plasma BDE-209: 0,70 
a 19,1 ng/g de peso húmedo y PBDE 3,55 a 89,2 ng/g de peso húmedo) pueden afectar 
negativamente la estructura del tejido óseo y el metabolismo de las aves. En otro estudio, se proponía 
que la combinación de varios plaguicidas organoclorados, PCB y PBDE, entre ellos el BDE-209, y 
varios nonaBDE había causado la muerte de los ejemplares más débiles de gaviota argéntea en época 
de reproducción en Bjørnøya, en el Mar de Barents en 2003-2005 (Sagerup 2009). Sin embargo, no 
solo se detectó BDE-209 en concentraciones muy bajas en el hígado y el cerebro (<MDL-2.6 y 
<MDL-0.01g/g en lípidos, en el hígado y el cerebro respectivamente), junto con otros PBDE, COP y 
mercurio. En relación con el estudio de Plourde (2013), en que se muestran los efectos en el tejido 
óseo, merece la pena destacar que los cernícalos comunes de las zonas urbanas de China presentan una 
concentración media en el hígado de 2870 1040 ng/g de BDE-209 por peso de lípidos (Chen, 2007a) 
y en los gorriones de Helgeland, un paraje rural apartado de Noruega, se han detectado niveles que 
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fluctúan entre 4,46 y un máximo de 1710 ng/g de peso en lípidos (Ciesielski 2008). Sin embargo, dado 
que las concentraciones de BDE-209 mencionadas en esos estudios se indican en relación con el ng/g 
de peso en lípidos, no se les puede comparar directamente con los resultados de Plourde (2013), quien 
informó de las concentraciones de BDE-209 en ng/g de peso húmedo. 

128. Otros motivos de preocupación guardan relación con los múltiples efectos de los factores 
estresantes, es decir los posibles efectos combinados entre los productos químicos y otros factores. La 
carencia de yodo, padecimiento común a todo el mundo (analizada por Walker 2007) puede aumentar 
la vulnerabilidad a los efectos adversos de productos químicos que alteran el funcionamiento de la 
tiroides, como el BDE-209 (véase Dingemans 2011). Las exposiciones a productos químicos que 
alteran la tiroides, entre ellos el BDE-209 y otros PBDE, pueden también anular la capacidad de los 
vertebrados para responder como es debido a los efectos del cambio climático en el medio ambiente 
(Hooper 2013, POPRC 2013b). Por último, el cambio climático y las elevadas temperaturas pueden 
intensificar la degradación y el transporte del BDE-209 a larga distancia en el medio ambiente 
(POPRC 2013b, IPCC 2007, NCP 2013, Xu 2011, Christensen 2014).  

3. Síntesis de la información 

129. El c-decaBDE se sigue produciendo y usando como pirorretardante en muchos países. El 
principal componente del c-decaBDE, el BDE-209, es ubicuo en el medio ambiente mundial, incluso 
en la biota. Los datos de vigilancia aportan pruebas de la emisión al medio ambiente a partir de muy 
diversas fuentes, así como de su transporte en el medio ambiente a distancias enormes.  

130. En diversos estudios se ha demostrado la gran persistencia del BDE-209 en el suelo y los 
sedimentos. La vida media determinada en sedimentos y suelo es considerable y varía entre >180 días 
y 50 años, según las condiciones ambientales.  

131. Pese a que el BDE-209 es persistente en el suelo, los sedimentos y el aire, se sabe que se 
desbroma a PBDE bromados en menor grado en el medio ambiente y la biota. La desbromación es 
motivo de gran preocupación en algunas evaluaciones ya que es sabido que algunos de los PBDE 
bromados en menor grado que se forman son más bioacumulativos, tóxicos y persistentes y muestran 
una mayor tendencia al transporte a larga distancia en el medio ambiente que el BDE-209 totalmente 
bromado. Algunos de los PBDE que se forman son también COP incluidos en la lista. En algunos 
estudios se ha demostrado la desbromación en la biota y en matrices ambientales. Se han detectado 
varios congéneres de PBDE que no forman parte del c-decaBDE y que se consideran pruebas de la 
desbromación. El c-decaBDE y el BDE-209 son fuente también de PBDD/PBDF sumamente tóxicos y 
de hexabromobenceno. Los PBDD/PBDF son impurezas del c-decaBDE y se pueden formar 
accidentalmente durante, por ejemplo, la exposición a los rayos ultravioleta y las operaciones 
industriales de tratamiento y reciclado de desechos. 

132. Tanto los procesos oceánicos como los atmosféricos contribuyen al transporte a larga distancia 
del BDE-209 en el medio ambiente, aunque se considera que el transporte por partículas en la 
atmósfera es el mecanismo principal. La vida media estimada en la atmósfera es de 94 días, pero 
puede superar los 200 días. En el Ártico y otras regiones apartadas, el BDE-209 se encuentra en 
diversos compartimentos ambientales, en particular el aire, los sedimentos, la nieve, el hielo y la biota.  

133. El BDE-209 liberado al medio ambiente está biodisponible y es absorbido por los organismos, 
entre ellos los seres humanos. El BDE-209 está ampliamente distribuido en el medio ambiente 
mundial y en algunas especies ha quedado demostrada la elevada carga en el organismo. El cernícalo 
común de China contiene uno de los niveles más altos de BDE-209 jamás declarado en la fauna y flora 
silvestres, y en el halcón peregrino de Groenlandia, América del Norte y Suecia se han observado 
niveles cada vez más altos. De las tendencias temporales se ha inferido que los niveles de BDE-209 
estuvieron aumentando en la atmósfera del Ártico de 2002 a 2005 con un tiempo de duplicación del 
orden de 3,5 a 6,2 años. En el período 2009-2013 no se habían observado tendencias temporales del 
BDE-209 en el aire.  

134. La madre puede traspasar BDE-209 a su prole y esa exposición tiene lugar durante las 
primeras fases del desarrollo. Se ha informado de esa transmisión de la madre a los huevos o a la prole 
en peces, anfibios, aves y renos. En los seres humanos, la exposición al BDE-209 tiene lugar en las 
primeras fases de desarrollo en el útero mediante transmisión por medio de la placenta y después del 
nacimiento por medio de la lactancia materna. Además, se informa de que la carga de BDE-209 y 
otros PBDE en el organismo de los bebés y los niños pequeños es superior a la registrada en los 
adultos debido a una mayor exposición al polvo. En los seres humanos se ha informado de niveles 
elevados entre los trabajadores que desensamblan aparatos electrónicos, técnicos informáticos, 
operadores de inyectores en fábricas de aplicaciones eléctricas y personas que residen cerca de plantas 
de producción y reciclado.  
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135. La ambigüedad de los datos disponibles sobre bioacumulación refleja en gran medida las 
diferencias entre especies en la absorción, el metabolismo y la eliminación, las diferencias en los 
regímenes de exposición y las dificultades analíticas en la medición del BDE-209. Se ha estimado 
en <5000 el BCF correspondiente al BDE-209 en los peces con una absorción acuosa no apreciable 
pronosticada debido al gran tamaño de sus moléculas y a su baja solubilidad en el agua (<0,1 μg/l 
a 24°C). Sin embargo, la ruta de exposición más importante para el BDE-209 en las redes alimentarias 
acuáticas y terrestres es por medio de la dieta, y cuando se considera el comportamiento 
bioacumulativo del BDE-209, se considera que los BAF, los BMF y los TMF calculados o medidos 
ofrecen información más pertinente que los BCF calculados o medidos. Pese a que algunos estudios no 
demuestran bioacumulación de BDE-209 y a que se ha observado dilución trófica (TMF <1), se ha 
informado de bioacumulación en el caso de algunos organismos acuáticos y terrestres (BAFs >5000, 
BMFs >1 y TMF >1).  

136. Hay pruebas de que el BDE-209 puede producir efectos adversos para la salud reproductiva y 
las crías de peces, lombrices de tierra, ratones y ratas, así como efectos neurotóxicos y en el desarrollo 
en anfibios, roedores y seres humanos. En el caso de algunos organismos, como ranas, mamíferos, 
peces y aves, los niveles de efectos adversos notificados en el caso del BDE-209 se aproximan a los 
niveles ambientales comunicados o están dentro de esos límites. Las mediciones de los niveles de 
carga corporal en los mamíferos y los peces del Ártico se encuentran en el rango de los efectos de 
dosis bajas o superiores a éstos determinados en condiciones de laboratorio, como efectos sobre el 
neurodesarrollo en peces y mamíferos y efectos sobre la reproducción en peces en etapas vulnerables 
de su vida. Debido a la desbromación, los organismos están además expuestos conjuntamente a una 
mezcla compleja de PBDE, que incluye los BDE que son COP ya incluidos en la lista. Considerando 
las modalidades comunes de acción y los resultados adversos comunes, causa preocupación que el 
BDE-209 y los demás PBDE combinados puedan causar neurotoxicidad del desarrollo tanto en los 
seres humanos como en la fauna y flora silvestres en concentraciones ambientalmente importantes.  

137. Aumenta cada vez más la preocupación por los productos químicos que alteran el Sistema 
endocrino, ya que pueden causar efectos adversos a niveles bajos de concentración en el medio 
ambiente y el momento en que se produce la exposición puede tener una importancia más decisiva que 
el grado de exposición (PNUMA/OMS 2013). Los datos disponibles sobre la toxicidad indican que el 
BDE-209, al igual que los demás PBDE, puede actuar como disruptor endocrino e interferir con la 
homeostasis de la hormona tiroidea en los peces, los anfibios, las ratas, los ratones y los seres 
humanos, y posiblemente con la homeostasis de las hormonas esteroides. Este hecho, combinado con 
la desbromación y exposición al BDE-209 junto con otros PBDE que actúan en forma parecida, 
algunos de los cuales figuran en la lista de COP, así como la gran persistencia del BDE-209 en los 
sedimentos y los suelos, hace que aumente la probabilidad de que se produzcan efectos adversos 
crónicos perdurables.  

Cuadro 3. Características del COP BDE-209, principal componente del c-decaBDE 

Criterio Cumple el 
criterio (Sí/No) 

Observación 

Persistencia Sí 
Las muestras de sedimentos fechados no indican degradación durante un período 
de casi30 años (Kohler 2008).  
El período notificado de semidesintegración en los sedimentos fluctúa entre 6 
y 50 años, con una media de unos 14 años a 22°C y en condiciones de oscuridad 
(Tokarz 2008).  
Duración media de la degradación en suelos fertilizados con lodos en 
condiciones aeróbicas y anaeróbicas >360 días (Nyholm 2010, 2011, como se 
cita en ECHA 2012 a).  
No se observa degradación del decaBDE al cabo de 180 días en muestras del 
suelo que alcanzan su máximo con el BDE-209 (Liu 2011a) 
Se observan concentraciones que aumentan temporalmente en algunos 
organismos y justifican la presentación del BDE-209 como sustancia persistente 
(p.ej. Vorkamp 2005). 
Desbroma a PBDE bromados en menor grado con propiedades persistentes, 
bioacumulativas y tóxicas o muy persistentes y muy bioacumulativos y de COP, 
de los que se sabe que son persistentes (ECHA 2012a, POPRC 2013a) 

Bio-acumulación Sí 
Se encuentra en concentraciones elevadas en los superpredadores (Shaw 2008, 
2009, 2012, Voorspoles 2006a, Jenssen 2007, Sørmo 2006, Verreault 2005, 
Pountney 2014). 
El log Kow fluctúa entre 6,27 y 12,11 (CMABFRIP 1997, Dinn 2012, ECA 2010, 
Kelly 2007, Tian 2012, US EPA 2010, Watanabe y Tatsukawa 1990). 
BAF>5000 y BMF>1 en organismos acuáticos (Baron 2013, Law 2006, Jenssen 
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Criterio Cumple el 
criterio (Sí/No) 

Observación 

2007, Mo 2012, Shaw 2009, Tomy 2009, Frouin 2013) 
BMF >1 en organismos terrestres (Yu 2011, 2013, She 2013, Wu 2009a). 
TMF > 1 en organismos acuáticos del Ártico (Law 2006). 
Desbroma a PBDE bromados en menor grado con propiedades de persistente, 
bioacumulativo y tóxico o muy persistente y muy bioacumulativo y de COP que 
se sabe son bioacumulativos (ECHA 2012a, POPRC 2013A) 
Se observan efectos tóxicos en concentraciones bajas o ambientalmente 
importantes en las aves, los peces y las ranas (ECHA 2012a, Plourde 2013, Kuo 
2010, Qin 2010, Wu 2009a, Liu 2011c) 

Potencial de 
transporte a larga 
distancia en el 
medio ambiente 

Sí 
Presente en todo el Ártico y en la biota (de Wit 2006, 2010, ECA 2010, NCP 
2013). 
Los datos de vigilancia de los niveles de BDE-209 en el musgo de Noruega 
demuestran que los niveles disminuyen del sur hacia el norte de Noruega 
(Mariussen 2008) 
Cuando se adhiere a partículas finas en la atmósfera, el BDE-209 puede ser 
transportado durante horas o días, siempre y cuando no sea eliminado por 
deposición húmeda (Wilford 2008, Meyer 2012).  
La vida media estimada en la atmósfera es de 94 días, pero puede durar > 200 
días (Breivik 2006, Raff e Hites 2007). 
El decaBDE desbroma a PBDE bromados en menor grado con propiedades de 
persistente, bioacumulativo y tóxico o muy persistente y muy acumulativo y de 
COP de los que se sabe que son objeto de transporte a larga distancia en el 
medio ambiente (ECHA 2012a, POPRC 2013a) 

Efectos adversos Sí 
El BDE-209 surte efectos reproductivos, endocrinos, neurotóxicos y en el 
desarrollo de los organismos acuáticos, los mamíferos y las aves. También se 
informa de efectos en el crecimiento, la supervivencia y la mortalidad. Los datos 
principales son:  
 Retraso en la metamorfosis de los gazapos y un NOEC indefinido por 

debajo de 1 μg/l (Qin 2010 en ECHA 2012a). 
 Alteraciones de la hormona tiroidea y mortalidad crónica del piscardo a 

un nivel mínimo con efecto observado de ~3 ng/g de BDE-209 por peso 
corporal por día o 0,41 ng/g de peso húmedo de los alimentos durante 
28 días (Nosí 2013). 

 Mortalidad de hasta 98% de los embriones de pollo al cabo de 20 días 
tras una sola inyección de BDE-209 (LD50 de 44 μg/huevo o 740 μg/ kg 
de peso húmedo, Sifleet 2009 en ECHA 2012a).  

 Neurotoxicidad del desarrollo en los roedores (p.ej. Johansson 2008, 
Viberg 2003, 2007, Rice 2009, Fujimoto 2011, Heredia 2012, Reverte 
2013, 2014, Buratovic 2014). Asociación epidemiológicas de efectos en 
el desarrollo cognitivo de los seres humanos con la exposición al 
decaBDE (Gascon 2012, Chao 2011). 

 Varios estudios apuntan a que los efectos adversos del BDE-209 pueden 
producirse en concentraciones a niveles ambientalmente significativas o 
cercanos a estos en los peces, las ranas, las aves y los mamíferos (Kuo 
2010, Wu 2009a, Liu 2011c, Qin 2010, Noyes 2013, Sifleet 2009, 
ECHA 2012ª, Pountney 2014, Tomy 2008, 2009). 

 Desbromación a PBDE bromados en menor grado con propiedades 
persistentes, bioacumulativas y tóxicas o muy persistentes y muy 
acumulativas y de COP de los que se sabe que surten efectos adversos 
importantes (ECHA 2012a, POPRC 2013a, POPRC6 y POPRC7). 

 Posible riesgo para los seres humanos y la fauna y flora silvestres 
resultante de los efectos combinados entre el BDE-209 y otros PBDE a 
concentraciones ambientalmente significativas (p.ej. Kortenkamp 2014, 
Plourde 2013). 

 Posible riesgo de efectos a dosis bajas durante períodos vulnerables del 
desarrollo como resultado de alteraciones endocrinas (PNUMA/OMS 
2012, Johansson 2008, Viberg 2003, 2007, Rice 2009, Fujimoto 2011, 
Heredia 2012, Reverte 2013, 2014, Buratovic 2014, Noyes 2013). 

4. Conclusión  

138. El c-decaBDE es una sustancia sintética que no existe en forma natural conocida y se utiliza 
como pirorretardante en muchas aplicaciones en todo el mundo. Continúan las liberaciones de 
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c-decaBDE al medio ambiente en todas las regiones investigadas. El BDE-209 (o decaBDE), principal 
componente del c-decaBDE es persistente en el medio ambiente y se bioacumula y biomagnifica en 
varias especies de peces, aves y mamíferos, así como en redes alimentarias. Hay pruebas de los efectos 
adversos en relación con variables de importancia decisiva, entre ellas los sistemas reproductivo, de 
supervivencia, nervioso y endocrino. El c-decaBDE también se degrada a PBDE bromados en menor 
grado y tiene propiedades persistentes, bioacumulativas y tóxicas, muy persistentes y muy 
bioacumulativas y las de COP. Los congéneres bromados en menor grado contribuyen a lograr la 
toxicidad del BDE-209. Debido a la desbromación y a las acumulaciones históricas de congéneres de 
c-penta y c-octaBDE en el medio ambiente, los organismos se ven expuestos a una compleja mezcla 
de PBDE que, al combinarse, plantean un peligro mayor que el BDE-209 solo. Los niveles de 
BDE-209 medidos en algunas especies de la biota, incluidos los niveles tróficos superiores, como aves 
y mamíferos en la fuente y en regiones remotas se aproximan a las concentraciones que producen los 
efectos mencionados y apuntan a que el BDE-209, junto con los demás PBDE, constituyen un 
importante motivo de preocupación para la salud humana y el medio ambiente. Por tanto, es probable 
que el c-decaBDE y su principal componente, el BDE-209, como resultado de su transporte a larga 
distancia en el medio ambiente, tengan efectos adversos importantes para la salud humana, el medio 
ambiente, o ambos, que justifiquen la adopción de medidas a nivel mundial. 
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