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Resumen ejecutivo

I. El pirorretardante bromado disponible en el mercado hexabromociclododecano (HBCD) es lipofilico y tiene
una alta afinidad por la materia particulada y baja solubilidad en agua. Segun el fabricante y el método de produccion
empleado, el HBCD técnico esta compuesto por entre 70% y 95% de y-HBCD y entre 3% y 30 % de a-HBCD

y B-HBCD. El HBCD ha suscitado la atencion de diversos foros internacionales sobre el medio ambiente y la
comunidad académica por ser un contaminante preocupante en varias regiones. En la UE ha sido identificado como
sustancia altamente preocupante que cumple los criterios de sustancia PBT (persistente, bioacumulativa y tdxica) con
arreglo al articulo 57, letra d), del Reglamento REACH. En diciembre de 2009, el Organo Ejecutivo de la
Convencion sobre la contaminacion atmosférica transfronteriza a larga distancia de la CEPE considerd que el HBCD
cumplia los criterios de COP, enumerados en la decision 1998/2 de ese 6rgano.

2. El HBCD se emplea como aditivo pirorretardante en productos textiles y de poliestireno. Se utiliza
principalmente en la produccion de poliestireno expandido y extruido, y también en la produccion de poliestireno de
alto impacto y como revestimiento textil. Segun se ha informado, el HBCD se produce en los Estados Unidos de
América, Europa y Asia, y la mayor participacion del volumen de mercado se utiliza en Europa. Se dispone de
informacion sobre varios proveedores de HBCD en China, aunque no sobre las cantidades importadas o producidas en
ese pais. La demanda de HBCD va en aumento, al igual que los niveles de la sustancia en el medio ambiente.

3. En todos los estados del ciclo de vida del HBCD se producen liberaciones en el medio ambiente. Las
liberaciones totales estan aumentando en todas las regiones estudiadas. Se estima que las mayores son las
liberaciones en el agua por la produccion de planchas aislantes y en el agua y el aire por los revestimientos textiles;
ademas, se producen emisiones difusas durante el ciclo de vida de las planchas aislantes y los textiles. Se ha
descubierto que el HBCD estd muy extendido en el medio ambiente mundial y se han registrado niveles elevados de la
sustancia en los principales depredadores del Artico. En la biota se ha observado que el HBCD se bioconcentra,
bioacumula y biomagnifica en los niveles troficos superiores. Varios estudios de tendencias muestran que ha
aumentado el HBCD en el medio ambiente y en el tejido humano desde los decenios de 1970 y 1980 hasta hace pocos
afios. El aumento del HBCD en el medio ambiente probablemente se deba al incremento de la demanda mundial.
Como tendencia general, el HBCD en el medio ambiente es mas elevado cerca de las fuentes puntuales y zonas
urbanas. Se han identificado zonas con elevadas concentraciones en Europa y en las aguas costeras del Japon y el sur
de China, cerca de los establecimientos de produccién de HBCD, las fabricas de productos que contienen HBCD y los
vertederos de desechos, entre ellos, los que incluyen en sus procesos el reciclado, la eliminacién en vertederos o la
incineracion. Partiendo de las vidas medias calculadas en las pruebas de simulacion, junto con los datos de campo
sobre el HBCD en los sedimentos que muestran la persistencia en el tiempo, la persistencia en la biota y los niveles y
tendencias en el Artico, el HBCD tiene una persistencia suficiente para causar preocupacion en todo el mundo.
Aparentemente, el a-HBCD experimenta una degradacion ambiental mas lenta que el f-HBCD y el y-HBCD.

4, El HBCD tiene un alto potencial de bioacumulacion y biomagnificacion. Los estudios disponibles
demuestran que el tracto digestivo de los roedores absorbe bien el HBCD. De los tres diasteredmeros que componen
el HBCD, el de tipo a es mucho mas bioacumulativo que los otros. El HBCD es persistente en el aire y puede
transportarse a larga distancia. Se ha observado que el HBCD esta muy extendido, incluso en regiones remotas como
el Artico, donde se han registrado elevadas concentraciones de la sustancia.

5. El HBCD es muy toxico para los organismos acuaticos. Diversos estudios han demostrado que afecta la
reproduccion, el desarrollo y el comportamiento de los mamiferos, y que algunos de esos efectos son
transgeneracionales y pueden detectarse incluso en las crias que no han estado expuestas a la sustancia. Ademas de
esos efectos, los datos obtenidos de estudios de laboratorio sobre la codorniz japonesa y el cernicalo americano
indican que el HBCD, en dosis importantes desde el punto de vista del medio ambiente, podria causar la reduccion del
espesor de la cascara del huevo, de la produccion de huevos, de la calidad de los huevos y de la aptitud de las crias.
Entre los avances recientes en el estudio de la toxicidad inducida por el HBCD cabe mencionar la mayor comprension
del potencial del HBCD de interferir con el eje hipotalamico hipofisario tiroideo (HHT), su posible capacidad de
alterar el desarrollo normal, afectar el sistema nervioso central e inducir efectos reproductivos y en el desarrollo.

6. En los seres humanos, el HBCD se encuentra en la sangre, el plasma y el tejido adiposo. Las principales
fuentes de exposicion que se conocen actualmente son el alimento contaminado y el polvo. Para los lactantes, la
principal fuente de exposicion es la leche materna, aunque también hay exposicion en las primeras etapas del
desarrollo ya que el HBCD se transmite al feto a través de la placenta. Segun los datos sobre la leche materna de los
seres humanos recabados entre los decenios de 1970 y 2000, los niveles de HBCD han aumentado a causa de la
introduccion comercial de la sustancia como pirorretardante bromado en el decenio de 1980. Si bien escasea bastante
la informacion sobre la toxicidad del HBCD en los seres humanos y la concentracion en los tejidos humanos es
aparentemente baja, los embriones y niflos menores de un afio son grupos vulnerables que podrian estar expuestos a
riesgos, en especial a la toxicidad neuroendocrina y para el desarrollo del HBCD que se ha observado.
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7. Las pruebas de que se dispone permiten llegar a la conclusion de que es probable que el HBCD, como
resultado de su transporte a larga distancia en el medio ambiente, tenga efectos perjudiciales importantes para la salud
humana y el medio ambiente que justifican la adopcién de medidas a nivel mundial.
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1. Introduccién

8. El 18 de junio de 2008, Noruega, como Parte en el Convenio de Estocolmo, presenté una propuesta de
incluir el pirorretardante bromado hexabromociclododecano (HBCD) como posible contaminante organico persistente
(COP) en el anexo A del Convenio. En el documento UNEP/POPS/POPRC.5/4 figura un resumen de la propuesta y
en el documento UNEP/POPS/POPRC.5/INF/16, la propuesta completa.

1.1 Identidad quimica de la sustancia propuesta

9. El HBCD que esta a la venta es una sustancia s6lida blanca. Los productores e importadores han
proporcionado informacion sobre esta sustancia bajo dos nombres distintos: hexabromociclododecano (nimero

CE: 247-148-4, nimero CAS: 25637-99-4) y 1,2,5,6,9,10-hexabromociclododecano (nimero CE: 221-695-9,
nimero CAS: 3194-55-6). La formula estructural del HBCD es una estructura ciclica a la que se unen atomos de Br
(véase el Cuadro 1). La férmula molecular del compuesto es Ci,H;3Brg y su peso molecular, 641 g/mol.

El 1,2,5,6,9,10-HBCD tiene seis centros estereogénicos y, tedricamente, se podrian formar 16 estereoisdémeros (Heeb
y otros, 2005). No obstante, en el HBCD comercial por lo general se encuentran solo tres de ellos. Segun el
fabricante y el método de produccion empleado, el HBCD técnico estd compuesto por entre 70% y 95% de y-HBCD y
entre 3%y 30 % de o-HBCD y B-HBCD (Comision Europea, 2008; Consejo Nordico de Ministros (CNM), 2008).
Cada uno de esos estereoisdmeros tiene un numero CAS especifico, es decir, el nimero CAS del a-HBCD es 134237-
50-6, del p-HBCD 134237-51-7 y del y-HBCD, 134237-52-8. Heeb y otros (2005) han encontrado en el HBCD
comercial otros dos estereoisomeros, 3-HBCD y e-HBCD, en concentraciones de 0,5% y 0,3% respectivamente. En
los Cuadros 2, 3 y 4 se incluye mas informacion relativa a la identidad quimica del HBCD.

10. El HBCD tiene un log K, de 5,625 y es una sustancia lipofilica. La mezcla técnica tiene una baja
solubilidad en agua, que oscila entre 46,3 pg/l en agua salada y 65,6 ug/l en agua dulce a 20°C, sobre la base de la
suma de las solubilidades en agua de cada diastereomero (Wildlife International, 2004a y 2004b). También varia la
solubilidad de cada uno de los diasteredmeros: oscila entre 2,4 pg/l (y-HBCD) y 48 pg/l (a-HBCD) en agua dulce

a 20°C.

Cuadro 1. Informacion relativa a la identidad quimica del HBCD

Estructura quimica

Férmula estructural del HBCD*:

'Formula estructural del
1,2,5,6,9,10-HBCD, es decir,
numero CAS 3194-55-6.
Obsérvese que también se usa el
numero CAS 25637-99-4 para esta Br
sustancia, aunque no es correcto
desde el punto de vista quimico, ya Br
que este nimero no especifica la
posicion de los atomos de bromo. Br
A continuacion figura informacion
adicional, la estructura y los
numeros CAS de los
diasteredmeros que conforman el
1,2,5,6,9,10-HBCD, aunque esos
diasteredmeros estan presentes en
forma de mezcla en el producto
técnico.

Br
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Componentes quirales del HBCD

comercial:

B-HBCD
a-HBCD nimero CAS: 134237-51-7 y-HBCD
niimero CAS: 134237-50-6 nimero CAS: 134237-52-8

Cuadro 2. ldentidad quimica

Identidad quimica

Nombre quimico:

Hexabromociclododecano y 1,2,5,6,9,10-hexabromociclododecano

Ndmero CE:

247-148-4; 221-695-9

Numero CAS:

25637-99-4; 3194-55-6

Nombre en la

Hexabromociclododecano

IUPAC:
F6érmula molecular: C,H;3Brg
Peso molecular: 641,7

Nombres
comerciales/otros
sinénimos:

Ciclododecano, hexabromo; HBCD; Bromkal 73-6CD; Nikkafainon CG 1; Pyroguard F
800; Pyroguard SR 103; Pyroguard SR 103A; Pyrovatex 3887; Great Lakes CD-75P™;
Great Lakes CD-75; Great Lakes CD75XF; Great Lakes CD75PC (compacto); Dead Sea
Bromine Group Ground FR 1206 I-LM; Dead Sea Bromine Group Standard FR 1206 I-LM;
Dead Sea Bromine Group Compacted FR 1206 I-CM.

Estereoisémeros y
pureza de los
productos
comerciales:

Segun el fabricante, el HBCD de calidad técnica esta compuesto por entre 70% y 95%

de y-HBCD y entre 3% y 30% de a-HBCD y B-HBCD aproximadamente, debido al método
produccion empleado (Comision Europea, 2008). Cada uno tiene un nimero CAS
especifico. Heeb y otros (2005) han encontrado en el HBCD comercial otros dos
estereoisomeros, 6-HBCD y e-HBCD, en concentraciones de 0,5% y 0,3% respectivamente.
Actualmente esas impurezas se consideran aquirales. Segln los mismos autores, el
1,2,5,6,9,10-HBCD tiene seis centros estereogénicos, por lo que, tedricamente, se podrian
formar 16 estereoisomeros.
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Cuadro 3. Resumen de las propiedades fisicoquimicas (adaptado por la Comisién Europea, 2008)

Propiedad Valor Referencia
Formula quimica C,HsBrg
Peso molecular 641,7
Estado fisico Sélido blanco inodoro
Punto de fusion Oscila aproximadamente entre: Smith y otros (2005)
172-184°C a 201-205°C
En el modelo EUSES de evaluacion de riesgos de
la UE se utilizé como dato de entrada el valor
promedio de 190°C.
179 a 181°C a-HBCD
170 a 172°C B-HBCD
207 a209°C y-HBCD
Punto de ebullicién Se descompone a >190°C (véase también el texto Peled y otros (1995)

que figura mas abajo)

Densidad 2,38 glem’ Albemarle Corporation (1994)
2,24 glem’ Great Lakes Chemical
Corporation (1994)
Presion de vapor 6,3-10” Pa (21°C) Stenzel y Nixon (1997)

Solubilidad en agua (20°C)

véase el Cuadro 4

Coeficiente de particién n-
octanol/agua

Log Kow = 5,62 (producto técnico)
5,07 £ 0,09 a-HBCD
5,12 £ 0,09 B-HBCD
5,47 £ 0,10 y-HBCD

MacGregor y Nixon (1997)
Hayward y otros (2006)

Constante de Ley de Henry

0,75 Paxm’/mol
Calculada a partir de la presion de vapor y la
solubilidad en agua (66pg/l)

Punto de inflamacioén

No corresponde

Punto de autoignicion

Se descompone a >190°C

Inflamabilidad

No corresponde. Pirorretardante

Propiedades explosivas

No corresponde

Propiedades oxidantes

No corresponde

Factor de conversion

1 ppm = 26,6 mg/m’
1 mg/m’ = 0,037 ppm

Cuadro 4. Sintesis de los resultados de estudios validos de la solubilidad en agua que utilizan el método de
generador en columna, evaluados por la Comisién Europea (2008) y enumerados en CNM, 2008

Sustancia de prueba Agua Solubilidad en agua | Referencia
(ng/l)*
o-HBCD Agua 48,8+1,9 MacGregor y Nixon (2004)
B-HBCD 14,7+0,5
v-HBCD 2,1£0,2
HBCD, producto técnico, suma de los anteriores 65,6
a-HBCD Agua 343 Desjardins y otros (2004)
salada
B-HBCD 10,2
v-HBCD 1,76
HBCD, producto técnico, suma de los anteriores 46,3
v-HBCD Agua 3,442 3%* Stenzel y Markley (1997)

*20°C, **25°C
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1.2 Conclusion del Comité de Examen en relacion con la informacion del anexo D

11. En su quinta reunién, que tuvo lugar en octubre de 2009, el Comité de Examen de los Contaminantes
Organicos Persistentes evalu6 la informacion del anexo D sobre el HBCD (UNEP/POPS/POPRC.5/10) y lleg6 a la
conclusion de que se han cumplido los criterios de seleccion (decision POPRC-5/6).

1.3 Fuentes de datos

12. Este perfil de riesgo se ha desarrollado utilizando informacion del anexo E enviada por paises y
observadores, informes nacionales de organismos de proteccion ambiental pertenecientes a diversos paises, la
industria de los pirorretardantes bromados, el Programa de cooperacion para la vigilancia y la evaluacion del
transporte de los contaminantes atmosféricos a larga distancia en Europa (EMEP) y el Programa de Vigilancia y
Evaluacion del Artico (AMAP). También se incluye informacion reciente y pertinente extraida de la literatura
cientifica publicada. La literatura disponible es general. Las referencias citadas en este perfil de riesgo figuran bajo el
titulo “Referencias” y las demas referencias que se tuvieron en cuenta pero no se citaron se enumeran bajo el titulo
“Referencias adicionales”.

13. Fueron 21 los paises que presentaron informacion (Alemania, Australia, Bulgaria, Burundi, el Canada,
China, Costa Rica, Croacia, los Estados Unidos de América, Finlandia, el Japon, Lituania, México, Noruega, Polonia,
la Republica Checa, Rumania, Serbia, Suecia, Suiza y Ucrania). Ademas, presentaron informacion dos observadores:
el Grupo de Trabajo europeo del sector de la industria del HBCD y la Red Internacional de Eliminacion de
Contaminantes Organicos Persistentes (IPEN). Todas las presentaciones estan disponibles en el sitio web

del Convenio.

14. Se han realizado varias evaluaciones ambientales internacionales del HBCD. En tres de ellas se han
evaluado datos experimentales y de campo para determinar si la sustancia cumplia los criterios de COP del Convenio
de Estocolmo. Esas evaluaciones fueron realizadas por el CNM, el Grupo de Tareas sobre Contaminantes Orgéanicos
Persistentes establecido en virtud de la Convencion sobre la contaminacion atmosférica transfronteriza a larga
distancia (ECE/EB.AIR/WG.5/2009/7) y el Panel Industrial Europeo de Materiales Ignifugos Bromados (EBFRIP).
El EBFRIP encargo una evaluacion basada en el cuerpo/tejido y otra basada en la ingesta diaria total, en las que se
compararon las estimaciones de niveles de efecto y niveles de efecto nulo de residuos de cuerpo/tejido y la ingesta
diaria total con las estimaciones de exposicion en el medio ambiente (EBFRIP, 2009b). El EMEP, establecido en
virtud de la Convencion sobre la contaminacion atmosférica transfronteriza a larga distancia, ha llevado a cabo una
evaluacion modelo del potencial de transporte atmosférico transfronterizo a larga distancia y la persistencia

del HBCD. La evaluacion de riesgos de la Comision Europea (Comision Europea, 2008) es la mas amplia de las
evaluaciones existentes ya que analiza en detalle los datos sobre el destino en el medio ambiente, los efectos para el
medio ambiente y los niveles de exposicion. En el Canada, Australia y el Japon se estan preparando evaluaciones
nacionales del HBCD. Noruega ha completado la evaluacion nacional y ha incluido el HBCD en su plan de accion
nacional sobre los pirorretardantes bromados. Los Estados Unidos han realizado una evaluacion inicial de seleccion y
una evaluacion provisional de los riesgos del HBCD (Agencia de Proteccion del Medio Ambiente de los

Estados Unidos, US EPA, 2008).

15. El Programa de Vigilancia y Evaluacién del Artico (AMAP) determina los riesgos de contaminacion en el
Artico y su repercusion en los ecosistemas rticos, ademas de evaluar la eficacia de los acuerdos internacionales en
materia de control de la contaminacion. Las conclusiones cientificas a las que se llegé en el marco del AMAP
(AMAP, 2009) han demostrado que el HBCD es uno de los contaminantes del Artico.

16. En la UE, el HBCD ha sido identificado como sustancia altamente preocupante que cumple los criterios de
sustancia PBT (persistente, bioacumulativa y toxica) con arreglo al articulo 57, letra d), del Reglamento REACH
(ECHA, 2008b). En mayo de 2009 se incluy¢ en la lista de recomendacion de la Agencia Europea de Sustancias y
Preparados Quimicos (ECHA) de sustancias cuya inclusion debe tener prioridad y que estan sujetas a autorizacion en
virtud del Reglamento REACH segtin sus propiedades peligrosas, los voliimenes utilizados y la probabilidad de
exposicion de los seres humanos o el medio ambiente. En la UE se esta analizando actualmente una propuesta sobre
la clasificacion y el etiquetado del HBCD como posible toxina para la reproduccion (Propuesta de clasificacion y
etiquetado armonizados, basada en el Reglamento (CE) N° 1272/2008 del Parlamento Europeo y del Consejo, parte 2
del anexo VI, Nombre de la sustancia: hexabromociclododecano, version 2, septiembre de 2009) (KEMI, 2009). En
Ucrania la sustancia esta registrada en la lista de sustancias quimicas peligrosas por sus efectos para la salud.

17. Se ha recopilado un perfil de evaluacion inicial de la SDSI de la OCDE (OCDE 2007). En la 24" Reunion de
Evaluacion Inicial de 1la SDSI (SIAM) de la OCDE, se acordé que el HBCD tiene propiedades que sugieren un peligro
para la salud humana en cuanto a la toxicidad por dosis repetidas y la posible neurotoxicidad del desarrollo y para el
medio ambiente en cuanto a la toxicidad acuatica aguda para las algas y la toxicidad cronica para la Daphnia, y un alto
potencial de bioacumulacion.
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1.4 Situacion del producto quimico en el marco de los convenios internacionales

18. El HBCD figura dentro del grupo de los pirorretardantes bromados en la Lista de Sustancias Quimicas que
necesitan una accion prioritaria del Convenio para la proteccion del medio marino del Atlantico nordeste (Convenio
OSPAR). El Convenio OSPAR esta integrado por representantes de los gobiernos de las 15 Partes Contratantes y la
Comision Europea.

19. En diciembre de 2009, el Organo Ejecutivo de la Convencion sobre la contaminacién atmosférica
transfronteriza a larga distancia de la CEPE considerd, sobre la base de un examen técnico
(ECE/EB.AIR/WG.5/2009/7), que el HBCD cumplia los criterios relativos a los COP definidos en el Protocolo sobre
los contaminantes organicos persistentes. En 2010 se estan evaluando las posibles opciones de gestion del HBCD a
fin de sentar las bases para futuras negociaciones.

2. Informacion resumida de interés para el perfil de riesgo

2.1 Fuentes
2.1.1 Produccion, comercio, existencias

20. La produccion del HBCD es un proceso discontinuo. El bromo elemental se afiade al ciclododecatrieno a
una temperatura de entre 20 y 70°C en presencia de un solvente en un sistema cerrado. Aunque el componente
principal del HBCD técnico es el y-HBCD, puede producirse la isomerizacion térmica del HBCD, que lleva al
enriquecimiento del a-HBCD y, en menor medida, del B-HBCD tanto durante el proceso de extrusion de polimeros
como durante la incorporacion del HBCD en los textiles (Peled y otros, 1995; Larsen y Ecker, 1986; Heeb y

otros, 2008; Kajiwara y otros, 2009). El HBCD en polvo o granulado, las mezclas madre de HBCD, las perlas de
espuma de poliestireno que contienen HBCD y los granulados de poliestireno de alto impacto suelen importarse y
exportarse a sectores inferiores de la cadena de produccion para la fabricacion de productos finales a los que se da otro
uso profesional o que se venden al consumidor.

21. Segtin el Foro Cientifico y Ambiental del Bromo (BSEF, 2010), el HCBD se produce en los Estados Unidos
de América, Europa y Asia. Hay informacion disponible sobre proveedores y productores en China, aunque no se
cuenta con informacion sobre las cantidades de HBCD que se importan o producen en ese pais. Segun los informes
de la industria sobre la demanda mundial en 2001, mas de la mitad del volumen de mercado (9.500 de 16.500
toneladas) se utiliz6 en Europa. La demanda mundial total de HBCD se increment6 mas del 28% hasta alcanzar

las 21.447 toneladas en 2002 volvio a aumentar ligeramente en 2003, cuando llegd a las 21.951 toneladas

(BSEF, 2006). En la evaluacion de la Agencia de Proteccion del Medio Ambiente de los Estados Unidos se informa
que el total del HBCD fabricado e importado en 2005 oscila entre 4.540 y 22.900 toneladas (US EPA, 2008). Las
autoridades japonesas han informado de que en 2008 se fabrico e import6 un total de 2.744 toneladas de HBCD. El
consumo del Japdn alcanz6 las 700 toneladas por afio a principios del decenio de 1990 (Managaki y otros, 2009) y
desde entonces aproximadamente se ha cuadruplicado. Se estima que el volumen total de HBCD utilizado en la UE
rondaba las 11.580 toneladas en 2006. La demanda de HBCD en la UE supera la produccién y para 2006 se preveia
una importacion neta de unas 6.000 toneladas (ECHA, 2008a). Varias autoridades nacionales informan de
importaciones de HCBD en forma de compuesto puro o en diversos productos: el Canada (100-1.000 toneladas),
Australia (<100 toneladas), Polonia (500 toneladas importadas anualmente desde China), Rumania (185 toneladas)
y Ucrania.

2.1.2 Usos

22. E1 HBCD se usa como aditivo pirorretardante, ya que previene incendios en vehiculos, edificios o articulos
durante su vida util y almacenamiento (BSEF, 2010). A nivel mundial, se utiliza principalmente en la aislacion de
poliestireno expandido y extruido y, en menor grado, en aplicaciones textiles y en aparatos eléctricos y electronicos
(ECHA, 2008a; informe de la US EPA; OCDE, 2007; INE-SEMARNAT, 2004; Centro Lowell para la Produccion
Sostenible (LCSP, 2006); BSEF, 2010). El HBCD esta disponible en el mercado mundial desde el decenio de 1960.
Su uso en planchas aislantes comenzo en el decenio de 1980. Para fabricar productos finales tratados con
pirorretardantes se utiliza una mezcla madre, una mezcla concentrada de HBCD que se encapsula en una resina inerte
como el poliestireno (Comision Europea, 2008).

23. Seglin la industria, el HBCD se aplica principalmente en la espuma de poliestireno que se usa en las planchas
aislantes muy utilizadas en la industria de la construccion. Hay dos tipos de espumas de poliestireno: las de
poliestireno expandido y extruido, cuya concentracion de HBCD oscila entre 0,7% y 3,0%. La fabricacion del
poliestireno expandido, extruido y de alto impacto conlleva procesos de polimerizacion y extrusion en los que se
agrega HBCD como aditivo, entre otros (ECHA, 2008a).

24. La segunda aplicacién en orden de importancia es la dispersion de polimeros en el algodén o el algodon
combinado con mezclas sintéticas durante el proceso de revestimiento de textiles, en que el HBCD puede estar
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presente en una concentracion de 2,2 a 4,3% (Kajiwara y otros, 2009). El revestimiento de textiles se efectiia
agregando una dispersion que contiene, entre otros aditivos, HBCD y un polimero, que forman un delgado
revestimiento (ECHA, 2008a). Como aplicacion menor, el HBCD se emplea en el poliestireno de alto impacto
utilizado en equipos eléctricos y electronicos, en niveles que oscilan entre 1 y 7% (ECHA, 2008a). El HBCD también
puede agregarse a los adhesivos, pinturas y aglutinantes de latex (Albemarle Corporation, 2000; Great Lakes
Chemical Corporation, 2005). Se estima que en el poliestireno expandido de los materiales de embalaje se utiliza
muy poco, y casi no se emplea en el embalaje de alimentos, seglin el informe técnico elaborado en la UE

(ECHA, 2008a). La US EPA (2008) ha informado de usos en el poliestireno de cristal y de alto impacto, las resinas
de estireno-acrilonitrilo, los adhesivos y los revestimientos. Costa Rica ha notificado el uso de HBCD en el sector de
la construccion. En México se ha utilizado la sustancia en espumas de poliestireno expandido y en el revestimiento de
textiles desde el decenio de 1980 (INE-SEMARNAT, 2004). En la UE, se utiliza principalmente en el poliestireno
extruido y expandido; en el poliestireno de alto impacto y en textiles se emplea en un 2% aproximadamente

(ECHA, 2008a). En el Japon, el 80% del consumo de HBCD es para producir planchas aislantes (tatamis, entre otras)
y el 20% restante, en textiles (Managaki y otros, 2009). En Suiza, los materiales de construccion concentran la mayor
parte del consumo de HBCD (84%) (Morf'y otros, 2008).

25. El HBCD se usa en una amplia gama de productos finales (ECHA, 2008a; US EPA, 2008; OCDE, 2007,
INE-SEMARNAT, 2004; LCSP, 2006). Las planchas aislantes que contienen espuma de poliestireno expandido o
extruido con HBCD suelen utilizarse en vehiculos de transporte, edificios y terraplenes de caminos y vias férreas. El
poliestireno de alto impacto que contiene HBCD se utiliza en aparatos eléctricos y electronicos, como los gabinetes de
equipos audiovisuales, el revestimiento de los refrigeradores, las cajas de derivacion de lineas eléctricas y ciertas
aplicaciones en cableado. El HBCD también se emplea en agentes de revestimiento textil, sobre todo en tapizados,
pero también en terliz para colchones, tapizado de muebles comerciales y del hogar, tapizado de asientos de
vehiculos, géneros y revestimientos murales, textiles de interior (persianas enrolladas) y para el interior de los
automoviles. Segln la presentacion de Alemania, el HBCD se usa en los rellenos de poliestireno expandido de las
almohadas para amamantar y los pufs. También se usan los residuos granulados de poliestireno expandido para
mejorar la textura del suelo destinado a la agricultura y horticultura.

2.1.3  Liberaciones al medio ambiente

26. No existen fuentes naturales de HBCD. La sustancia se libera en el medio ambiente durante el proceso de
fabricacion, en la fabricacion de diversos productos, durante el uso de estos y después de que han sido eliminados
como desechos. El proceso de produccion del HBCD y los procesos de uso industrial se describen en el informe
técnico de la UE (ECHA, 2008a). En el Japon, Suiza y la UE, se han estimado las liberaciones de distintas fuentes y
etapas del ciclo de vida del HBCD sobre la base de mediciones de las liberaciones y de distintos modelos (Managaki y
otros, 2009; Morf'y otros, 2008; ECHA, 2008a). Los dos estudios nacionales son analisis de flujo de sustancias
basados en el estudio del flujo del HBCD en distintas etapas del ciclo de vida durante periodos de varios afios.
Algunas de las discrepancias entre los estudios se deben al método empleado, las distintas hipotesis de uso, las
diferentes formas de explicar las liberaciones y los factores de estimacion utilizados. Por ejemplo, la categoria de uso
“planchas aislantes” del analisis de flujo de sustancias del Japon también incluye el uso de la sustancia en el tatami
tradicional, que podria tener un potencial de liberacion mas elevado que el de las planchas aislantes.

217. Existen emisiones directas a la atmdsfera y descargas directas a las aguas residuales y las aguas superficiales
de fuentes puntuales industriales. Las liberaciones totales al medio ambiente van en aumento en el Japon y Suiza. Lo
mismo puede decirse de la UE, a pesar de la reduccion registrada desde 2004 en las liberaciones procedentes del
revestimiento de textiles. En la UE, las mayores liberaciones se produjeron en el agua (atmosfera: 665 kg/afio, aguas
residuales: 1.553 kg/afio, aguas superficiales: 925 kg/afio) (ECHA, 2008a), mientras que en Suiza (Morf'y

otros, 2008) y el Japon, las mayores liberaciones fueron en la atmosfera (atmosfera: 571 kg/afio, agua: 41 kg/afio)
(Managaki y otros, 2009).

28. La pérdida en el suelo se consideré menor en el Japon, Suiza y la UE, ya que los desechos que contenian
HBCD fueron eliminados por incineracion o en vertederos controlados. No obstante, segun un estudio de la industria
(EBFRIP, 2009a), la posible pérdida en tierra puede ser mayor de lo que se creia debido a las practicas de eliminacion
de los desechos de embalaje con HBCD, aunque puede reducirse rapidamente si se adoptan practicas adecuadas de
manipulacion y eliminacion. El estudio se realiz6 en una seleccion de productores, depositos y usuarios directos de
primera linea de HBCD de Europa y contempl6 solamente las primeras etapas del ciclo de vida del HBCD. Se
determind que los desechos de embalaje eran el principal factor que contribuia a las posibles liberaciones al suelo,
debido a los fertilizantes organicos o vertederos no controlados, el reciclado de embalajes de papel vacios, las
sustancias cuyo destino se desconoce y el almacenamiento del embalaje sin proteccion alguna. Se estimd que se
derramaban al suelo 1.857 kg de HBCD/afo. Segun el estudio, gracias a la adopcion de las mejores practicas de
manipulacion, el total de las posibles liberaciones se redujo de 2.017 kg/afio en 2008 a 309 kg/afio en 2009. Los
sectores industriales que fabrican y utilizan HBCD en la UE (EBFRIP 2009a) pusieron en practica en 2006 un
programa voluntario destinado a reducir las emisiones directas de las fuentes industriales.
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29. Segtin el analisis de flujo de sustancias realizado en Suiza, la mayot parte de las liberaciones corresponden a
los materials de construccion, y se estim6 que la mitad del total proviene de emisiones atmosféricas difusas generadas
por planchas aislantes de poliestireno expandido y extruido instaladas (Morf et al. 2008). No obstante, en el informe
técnico de la UE se supuso que las liberaciones de HBCD durante la vida util de las espumas aislantes eran bajas
(ECHA, 2008a), pero se estim6 que las liberaciones de la fabricacion y el uso de planchas aislantes (1.628 kg/afio)
seguian representando mas de la mitad del total (3.142 kg/afio) en 2006. Segun el informe técnico de la UE, las
liberaciones totales estimadas de HBCD de la fabricacion y el uso de planchas aislantes (95% del consumo) y de la
fabricacion y el uso de textiles (2% del consumo) eran de la misma magnitud. Las liberaciones totales de la
fabricacion y el uso de dispositivos electronicos se consideraron de menor importancia (12,6 kg/afio) (ECHA, 2008a
y ECHA, 2008b, cuadro 3). En el Japdn, las mayores liberaciones corresponden al uso en textiles, mientras que las
emisiones de HBCD a la atmosfera originadas en el revestimiento textil en la industria representan mas de la mitad de
las liberaciones totales producidas entre 1985 y 2001 (Managaki y otros, 2009).

30. Segun el analisis de flujo de sustancias llevado a cabo en el Japon (Managaki y otros, 2009) y la estimacion
de liberaciones realizada en la UE, las mayores liberaciones se detectaron en las fuentes puntuales industriales
(ECHA, 2008a; fuentes puntuales industriales: 2.559 kg/afio, liberaciones durante la vida 1til de los

productos: 98,9 kg/aiio).

31. El HBCD se utiliza exclusivamente como aditivo en una mezcla fisica con el polimero anfitrién y puede, por
lo tanto, migrar dentro de la matriz sélida y volatilizarse desde la superficie de los articulos durante su vida ttil
(Swerea, 2010; ECHA, 2008a; Comision Europea, 2008). Asimismo, se producen liberaciones en particulas y
lixiviacion del HBCD durante la vida util de los productos finales tratados con pirorretardantes. Se ha comprobado a
través de experimentos que diversos productos producen emisiones de HBCD (Comision Europea, 2008; Miyake y
otros, 2009; Centro de Investigaciones de Polimeros, 2006; y Kajiwara y otros, 2009). También hay varios estudios
que indican la presencia de HBCD en el aire y el polvo en lugares cerrados (Abdallah y otros, 2008a y 2008b;
Abdallah, 2009; Goosey y otros, 2008; Stapleton y otros, 2008; Stuart y otros, 2008; Takigami y otros, 2009a

y 2009b). No obstante, se estima que son muy bajas las emisiones de HBCD en el aire en lugares cerrados debidas a
las alteraciones de los productos compuestos de poliestireno expandido o extruido durante su vida 1til

(ECHA, 2008a). Los datos industriales obtenidos en relacion con una plancha de espuma de poliestireno tratado con
HBCD instalada indicaron que la concentracion de HBCD se habia mantenido estable tras 25 afios de uso

(EBFRIP 2009¢). Aunque el HBCD técnico se compone fundamentalmente de y-HBCD, es posible que en el polvo
expuesto a la luz se produzca una transformacion fotolitica de y-HBCD a a-HBCD (Harrad y otros, 2009).

32. Las estimaciones de las liberaciones de las planchas aislantes durante su vida util se basan en los resultados
de experimentos en los que se midi6 la pérdida de HBCD en una muestra de espuma de poliestireno, sobre la hipdtesis
de una vida 1til de 30 afios (ECHA, 2008a). Se han estimado también las liberaciones durante la vida util de los
textiles partiendo de los resultados de pruebas de desgaste y lixiviacion en muestras viejas de los textiles tratados
(ECHA, 2008a y referencias que alli se mencionan). No hay articulos en los que se hayan estimado las liberaciones
de HBCD del poliestireno de alto impacto. Es probable que en todos los analisis se hayan subestimado las
liberaciones totales de HBCD de fuentes difusas, ya que no hay informacion sobre las liberaciones de algunos
productos ni del contenido de HBCD en determinados articulos de importacion.

33. Al final de su vida util, probablemente los productos que contienen HBCD sean eliminados en vertederos,
incinerados, reciclados o permanezcan en el medio ambiente en forma de desechos. Las planchas aislantes
representan la mayor parte de los desechos que contienen HBCD. Se cree que, en su mayoria, ese material se incinera
o desecha en vertederos. El uso de HBCD en planchas aislantes y en la construccion de edificios va en aumento. Se
produciran algunas liberaciones de HBCD en forma de polvo cuando se demuelan edificios en cuya construccion se
hayan utilizado planchas aislantes tratadas con pirorretardantes. Se estima que las liberaciones de HBCD de las
planchas aislantes convertidas en desechos ascendian a 8.512 kg por afio en 2006 (ECHA, 2008a). Es probable que en
el futuro esas liberaciones sean mayores, en particular a partir de 2025 aproximadamente, en vista de que se renovaran
o demoleran cada vez mas edificios que contienen HBCD. La tasa de variacion dependera de las regiones y se
constatara en un plazo de entre 10 y 50 afios.

34. En algunos casos se reciclan los aparatos eléctricos y electrénicos que contienen poliestireno de alto impacto
tratado con HBCD. En el analisis de flujo de sustancias realizado en Suiza (Morf'y otros, 2008) se estimo que las
emisiones del reciclado de vehiculos, paneles aislantes y equipos eléctricos y electronicos representaban cerca del 2%
de las liberaciones totales de HBCD, y las emisiones de la incineracion, 0,1%. En los paises en desarrollo, los
aparatos eléctricos y electronicos que contienen HBCD y otras sustancias toxicas suelen reciclarse en condiciones que
producen una liberacion relativamente mas elevada de HBCD al medio ambiente y la contaminacion de los sitios
(Zhang y otros, 2009), como también la exposicion de los trabajadores (Tue y otros, 2010). Los vertederos e
incineradores a cielo abierto son destinos comunes para los articulos y desechos electronicos que contienen HBCD
(Malarvannan y otros, 2009, Polder y otros, 2008¢).
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35. El analisis de flujo de sustancias realizado en el Japon también indica que las emisiones de los materiales de
construccidn persistiran por varios decenios y es posible que sean fuentes a largo plazo de lixiviacion o volatilizacion
de HBCD en el medio ambiente, ademas de representar un aumento de las liberaciones cuando se produzcan
demoliciones o renovaciones en el futuro (Managaki y otros, 2009). Asimismo, el aumento de existencias de HBCD
que se observa en el estudio indica que podrian surgir problemas del reciclado de materiales de construccién cuando
se renueven o demuelan edificios de este periodo. Los resultados del analisis de flujo de sustancias realizado en Suiza
también corrobora esa posibilidad. En ese estudio se destaca ademds que las existencias de la gestion de desechos y
los vertederos constituyen fuentes de liberacion de HBCD a largo plazo (Morf'y otros, 2008). Sin embargo, la
importancia de esas fuentes depende de las estrategias de gestion de desechos que se adopten en el pais, es decir, si los
desechos se incineran o se eliminan en vertederos controlados o no controlados. Segln las cifras generales de
desechos municipales en la UE correspondientes a 2006, el 68% se elimina en vertederos y el 32% se incinera
(ECHA, 2008a).

36. Tanto de las fuentes difusas como de las fuentes puntuales industriales se producen liberaciones en las aguas
residuales y los sistemas de aguas residuales (ECHA, 2008a; Morf'y otros, 2008; Institut Fresenius, 2000a y 2000b;
Kupper y otros, 2008; Remberger y otros, 2004; Sellstrom y otros, 1999; Law y otros, 2006b). El fango cloacal se
aplica en las tierras agricolas, se incinera o se elimina en vertederos (ECHA, 2008a; Morf'y otros, 2008). Los
vertederos (Morf'y otros, 2008; Morris y otros, 2004) y el fango cloacal (Morf'y otros, 2008; Motris y otros, 2004)
producen liberaciones de HBCD en las aguas superficiales y lixiviacion al suelo.

2.2 Destino en el medio ambiente
2.2.1 Persistencia

37. Para evaluar la persistencia del HBCD se han recopilado datos sobre vidas medias calculadas de forma
experimental en distintos compartimentos ambientales, datos sobre vidas medias obtenidos mediante modelizacion y
datos de campo. Los resultados del modelo de estimacion, BIOWIN (v4.10, EPI Suite v4.0), con el que se calcula la
probabilidad de biodegradacion aerdbica en presencia de poblaciones mixtas de microorganismos del medio ambiente,
sugieren que el HBCD no se biodegrada de inmediato: el lapso previsto para que se produzca la degradacion primaria
es de algunas semanas. Asimismo, en los 28 dias que durd un estudio de biodegradacion temprana por medio de
sistemas de ensayo en frasco cerrado realizado seglin la directriz 301D de la OCDE no se observo biodegradacion
alguna del HBCD (Wildlife International, 1996). Cabe mencionar que, si bien los estudios se realizaron de
conformidad con directrices aceptadas para ensayos, las concentraciones que se evaluaron eran superiores en tres
ordenes de magnitud a la solubilidad en agua del HBCD (7,7 mg/L frente a 66 pg/L).

38. Las autoridades japonesas realizaron un estudio de 28 dias de duracion para analizar la biodegradacion
del 1,2,5,6,9,10-hexabromociclododecano sobre la base de la directriz 301C de la OCDE para los ensayos. La
degradacion de la sustancia de prueba, una mezcla de distintos estereoisdmeros, se evalué por medio de una
cromatografia en fase liquida de alta resolucion. Se calculd que la biodegradacion porcentual de dos formas
isoméricas de HBCD (A y B) era de 5% y 6% respectivamente (Chemicals Inspection and Testing Institute, 1990).

39. El coeficiente de degradacion del HBCD es mas lento en presencia de oxigeno. Davis y otros (2005)
informaron de la biodegradacion del HBCD técnico (t-HBCD) en suelos y sedimentos de agua dulce. Mediante las
directrices para ensayos 307 y 308 de la OCDE, los autores demostraron que, en ambos medios, el coeficiente de
pérdida de HBCD a 20°C era notablemente mas rapido en condiciones anoxicas. En cuanto a los controles biologicos
estériles, la biotransformacion del HBCD fue mas rapida en presencia de microorganismos y los valores del DT50
oscilaron entre 11 y 32 dias (condiciones aerobicas) y entre 1,1 y 1,5 dias (condiciones anaerdbicas) en sedimentos.
En el suelo, la vida media en condiciones aerdbicas y anaerdbicas fue de 63 y 6,9 dias respectivamente. No obstante,
en este estudio solo se analiz6 la degradacion del y-HBCD, ya que la concentracion de prueba era demasiado baja para
detectar el a-HBCD y el B-HBCD. Tampoco fue posible detectar productos de transformacion.

40. En la evaluacion de riesgos de la UE, las vidas medias por degradacion en sedimento aerébico que se
calcularon a 20°C fueron de 113, 68 y 104 dias para el a-HBCD, B-HBCD y y-HBCD respectivamente (Comision
Europea, 2008). En el sedimento se observo que a 20°C el t-HBCD experimentaba una degradacion primaria con una
vida media de 66 y 101 dias en sedimento anaerdbico y aerdbico, respectivamente. En la evaluacion de riesgos de

la UE se sefiala que el estudio se realiz6 con concentraciones de HBCD mucho mas elevadas (mg/kg) que las
utilizadas por Davis y otros (2005) (ug/kg), con lo que posiblemente la cinética de degradacion esté limitada por la
transferencia de masas del producto quimico a los microbios. El principal producto de transformacion fue

el 1,5,9-ciclododecatrieno (CDT), que se formé mediante una deshalogenacion reductora del HBCD por etapas.
Durante el estudio no se detect6 CO,. Sin embargo, en un estudio realizado de conformidad con las directriz 301F de
la OCDE (Davis y otros, 2006b), se demostré que el t,t,t-CDT puede degradarse a CO,,

41. También se ha informado de constantes del coeficiente de degradacion del HBCD en condiciones
anaerdbicas en fango cloacal (Gerecke y otros, 2006). Se realizaron experimentos en los que se agregaron por
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separado compuestos o mezclas estudiadas a los fangos cloacales digeridos recolectados hacia poco. Se modificé el
fango cloacal con levadura y almidon. Los experimentos, realizados a 37°C, con mezclas racémicas de
diasteredmeros separados revelaron que el (+/-)--HBCD vy el (+/-)-y-HBCD se degradaban mas rapidamente que el
(+/-)-a-HBCD por un factor estimado de 1,6 y 1,8 respectivamente. Aparentemente, segun las investigaciones de
Davis y otros (2006a) y Gerecke y otros (2006), el a-HBCD experimenta una degradacion mas lenta que el B-HBCD y
el y-HBCD.

42. No se dispone de datos empiricos fiables sobre la cinética de degradacion del HBCD en el agua. Tampoco
se ha estudiado la hidroélisis de la sustancia. Sin embargo, no deberia considerarse la hidrolisis como una via
significativa de degradacion de esta sustancia en el medio ambiente dadas la baja solubilidad en agua, la elevada
particion en carbono organico y la falta de grupos funcionales hidrolizables (OCDE, 2007). Segun los calculos del
informe del EMEP sobre el HBCD, las propiedades fisicoquimicas de la mezcla técnica y el estereoisdémero y-HBCD
dan una vida media en el agua de unos 5 afios (EMEP, 2009). Segun el EBFRIP (2009b), la vida media en el agua 'y
el suelo derivada de la comparacion entre distintas estimaciones con modelos oscila entre 8,5 y 850 dias, con una
mediana de 85 dias y un factor de confianza (FC) de 10. La vida media en sedimentos de agua dulce y marinos es

de 6 a 210 dias, con una mediana de 35 dias y un factor de confianza de 6. El EBFRIP (2009b) no hace diferencia
alguna entre el sedimento de agua dulce y el marino.

43. Varios estudios en los que se utilizaron testigos de material sedimentario muestran que los congéneres
del HBCD depositados en sedimentos marinos de Asia y Europa a principios del decenio de 1970/1980 siguen
presentes en cantidades significativas (Minh y otros, 2007; Tanabe, 2008; Kohler y otros, 2008; Bogdal y
otros, 2008), lo que indica una persistencia en los sedimentos mas elevada que la que surge de los estudios
experimentales.

44, También puede usarse la transferencia trofica de los productos quimicos en redes alimentarias terrestres o
acuaticas para evaluar la persistencia. Los productos quimicos que se degradan lentamente con procesos mediados
bioloégicamente incrementan su concentracion a medida que aumenta el nivel trofico, es decir, se biomagnifican.
Segun los datos de campo medidos en diversos estudios, el HBCD se biomagnifica en algunas cadenas alimentarias
acudticas. Aparentemente, el a-HBCD es el mas persistente de los isomeros del HBCD y se biomagnifica mas que
el B-HBCD y el y-HBCD. Los hallazgos del Artico aportan més pruebas de que el HBCD persiste en el medio
ambiente lo suficientemente para ser transportado a larga distancia (EBFRIP, 2009b; CNM, 2008).

2.2.2 Bioacumulacién

45. Varios estudios realizados en laboratorios, redes alimentarias locales y ecosistemas locales confirman el
potencial de bioacumulaciéon y biomagnificacion del HBCD. En los estudios de campo se observa un incremento
general de las concentraciones en la biota con niveles troficos crecientes en las redes alimentarias acuaticas y del
Artico. No se han registrado estudios de campo en el medio ambiente terrestre, pero dos estudios de laboratorio
sefialan que el HBCD tiene potencial de bioacumulacion en mamiferos terrestres. Veith y otros (1979) estimaron un
factor de bioconcentracion (FBC) del HBCD en estado estable de 18.100 en el piscardo (Pimephales promelas) en un
ensayo de flujo continuo de 32 dias de duracion. En el sistema del ensayo se expuso a 30 peces y se tom¢ a cinco de
ellos como muestra para el analisis los dias 2, 4, 8, 16, 24 y 32. La concentracion media de prueba del ~HBCD fue
de 6,2 ng/L, valor inferior al de su solubilidad en agua, y el ensayo se realiz6 a 25 + 0,5 °C.

46. También se observé una acumulacion de HBCD en las truchas arcoiris (Oncorhynchus mykiss) que
estuvieron expuestas a concentraciones reducidas de 0,34 y 3,4 pg/L en un sistema de flujo continuo durante 35 dias
(Wildlife International, 2000). El estudio seguia el método de ensayo 305 de la OCDE y contemplaba un periodo de
depuracion de 35 dias tras la exposicion. Las truchas expuestas a la concentracion de prueba més alta no registraron
concentraciones tisulares de estado estable durante el estudio, y se consideré que los FBC calculados eran menos
fiables que los obtenidos con la concentracion de prueba mas baja. Se calculd un valor de FBC en estado estable

de 13.085 para el total de los peces expuestos a la menor concentracion de HBCD de calidad técnica. Sobre la base de
los estudios de Wildlife International (2000) y Veith y otros (1979), en la evaluacion de riesgos de la UE se selecciond
un FBC general de 18.100 para los organismos acuaticos (Comisiéon Europea, 2008).

47. Las autoridades japonesas realizaron un estudio de 14 semanas de duracion sobre el 1,2,5,6,9,10-HBCD en
carpas, que se baso en la directriz 305C de la OCDE para ensayos. Como la sustancia de prueba suministrada
consistia en una mezcla, se separo, por medio de una cromatografia en fase liquida de alta resolucion (HPLC), en
cinco componentes, denominados componentes A a E segun el orden de aparicion de los picos. En el estudio se
analizaron los tres componentes principales B, C y E, de los cuales no se pudieron identificar sus isdbmeros, pero cuyas
formulas moleculares eran iguales a la de la sustancia de prueba. Los FBC del componente B oscilaron entre 834

y 3.070 y entre 3.390 y 16.100 a 24 y 2,4 nug/L, respectivamente. En cuanto al componente C, fueron de entre 816

y 1.780 y de entre 3.350 y 8.950 a 20,2 y 2,02 ng/L, respectivamente. Para el componente E, oscilaron entre 118

y 418 y entre 479 y 2.030 a 144 y 14,4 pg/L, respectivamente (Chemicals Inspection and Testing Institute 1995).

14



UNEP/POPS/POPRC.6/13/Add.2

48. Law y otros (2005) midieron los factores de biomagnificacion (FBM) de distintos isdbmeros en un ambiente
de laboratorio controlado. Mediante la exposicion de alevines de truchas arcoiris a alimentos enriquecidos
intencionalmente con cada uno de los isémeros, los autores pudieron calcular valores de 9,2, 4,3 y 7,2 para el FBM de
los isdmeros alfa, beta y gamma, respectivamente. Asimismo, observaron que la bioisomerizacion, es decir, la
conversion de un isémero en otro, puede producirse in vivo en esta especie de peces.

49. Haukas y otros (2009) informaron de la exposicion al HBCD de los alevines de truchas arco iris a través de
la dieta. Sefialaron que la bioacumulacion del HBCD era significativa 6 horas después de una sola exposicion por via
oral y que las concentraciones alcanzaban su pico maximo entre 4 y 8 dias mas tarde. A las 48 horas, los isdbmeros
presentaban la siguiente distribucion relativa en el pez, por orden de importancia: higado > musculos >> cerebro. La
distribucion mayor en el higado se atribuy6 a la mayor cantidad de suministro sanguineo que recibia ese érgano desde
el estdmago y el intestino. A los 21 dias disminuy¢ la concentracion relativa de los isdmeros en el higado y el
cerebro, aunque no se observo ningiin cambio significativo en la concentracion de HBCD en los musculos. Se planted
la hipétesis de que la demora en la eliminacion de los isomeros de los musculos se debia a la menor actividad
metabolica y la menor circulacion de la sangre hasta el musculo.

50. La bioacumulacién de HBCD en mamiferos se ha analizado en dos estudios de laboratorio (WIL, 2001;
Velsicol Chemicals, 1980). En un estudio de 90 dias de duracion sobre la toxicidad por dosis repetidas en ratas
(HBCD técnico, 1.000 mg/kg de peso corporal/dia), WIL (2001) observo que la concentracion del isémero alfa era
mucho mas elevada que la de los isomeros beta y gamma en todos los puntos cronologicos estudiados. El porcentaje
relativo de los isdmeros medidos en las ratas (alfa: 65% a 70%; beta: 9% a 15% y gama: 14% a 20%) variaba
notablemente respecto de las proporciones presentes en la formulacion de HBCD utilizada (alfa: 8,9%; beta: 6,6% y
gama: 84,5%). Velsicol Chemicals (1980) estudio la farmacocinética del HBCD radiomarcado (**C-HBCD,

pureza > 98%) administrado a ratas en una dosis Ginica por via oral. Los autores observaron que la sustancia de
prueba se distribuia en todo el cuerpo y que las mayores concentraciones se encontraban en el tejido adiposo, seguido
por el higado, el rifion, los pulmones y las gonadas. En la sangre, los musculos, el higado y los rifiones se produjo una
rapida metabolizacion de los compuestos polares, aunque en el tejido adiposo practicamente no vari6 la concentracion
de HBCD. Se llegé a la conclusion de que el HBCD se acumulaba en el tejido adiposo luego de la exposicion
repetida.

51. Hay numerosos informes que muestran un FBM >1 del HBCD en los ecosistemas acuaticos. Por ejemplo, en
la red alimentaria del lago Ontario, los FBM normalizados por el contenido lipidico de los isdmeros alfa y gamma
eran superiores a uno en muchas de las relaciones alimentarias (Tomy y otros, 2004a). En algunos casos, los FBM de
los isomeros de HBCD eran mayores que los de otros contaminantes organicos persistentes conocidos; por ejemplo, se
informé de un FBM de 10,8 respecto del isomero alfa en la relacion alimentaria eperlano arco iris:Mysis, cifra que
casi duplicaba la del p,p -DDE y la ZBPC. El factor de magnificacion trofica, definido como la pendiente de la
regresion de la concentracion de log frente al nivel trofico, fue de 6,3 (p<0,001) y supero la de la ZBPC (5,7) (Tomy y
otros, 2004). En el lago Winnipeg, lago de agua dulce de la region central del Canad4, también se inform6 de FBM
superiores a uno para los tres isomeros de HBCD en muchas de las relaciones alimentarias establecidas entre
depredadores y presas (Law y otros, 2007). Los valores del factor de magnificacion trofica del a-HBCD, -HBCD y
v-HBCD fueron de 1,4, 1,3 y 2,2 respectivamente.

52. Estudiando el Artico noruego se llegé a conclusiones similares. Sermo y otros (2006) analizaron especies
representativas de diferentes niveles troficos de la cadena alimentaria del oso polar usando muestras recolectadas
entre 2002 y 2003 en Svalbard, en el Artico noruego. E1 HBCD estaba por debajo de los limites de deteccion
(minimo 0,012 ng/g de pl) en el anfipodo Gammarus wilkitzkii. Se biomagnificé notablemente del bacalao polar
(Boreogadus saida) a la foca anillada (FBM de 36,4, sobre la base de concentraciones en el peso huimedo corporal
total), pero no de la foca anillada al oso polar (FBM de 0,6). Se considerd que los niveles mas bajos detectados en las
muestras de 0sos polares indicaban una posible capacidad metabolica mayor de los 0sos. En el este de Groenlandia,
Letcher y otros (2009) estudiaron la bioacumulacion, biotransformacion y/o biomagnificacion comparativas desde la
grasa de la foca anillada del este de Groenlandia (Pusa hispida) al tejido (adiposo, hepatico y cerebral) del oso polar
(Ursus maritimus) del HBCD y los COP acumulados. Se observé que el a-HBCD solo se bioacumula en el tejido
adiposo del oso polar. El FBM del (a)-HBCD total de la grasa de la foca anillada al tejido adiposo del oso polar

fue >1. Los autores llegaron a la conclusion de que, aun si el metabolismo del HBCD del oso polar era mejor que el
de otras especies, hay biomagnificacion indefectiblemente por la elevada exposicion a la sustancia.

53. Morris y otros (2004) informaron de la biomagnificacion del HBCD en la red alimentaria del Mar del Norte.
Aunque no se informo de los distintos FBM, los autores sugirieron que, puesto que las concentraciones de HBCD eran
mas elevadas en las especies superiores de la cadena alimentaria, el HBCD se biomagnificaba. Por ejemplo, las
concentraciones de HBCD en los depredadores de nivel superior como la foca comun (Phoca vitulina) y la marsopa
comun (Phocoena phocoena) eran superiores en varios ordenes de magnitud a las medidas en los macroinvertebrados
acuaticos como la estrella de mar y el buccino comiin. Analogamente, las concentraciones de HBCD eran mas altas
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en las muestras hepaticas del cormoran, especie de ave de rapifia, y en los huevos del charran comun, mientras que en
sus presas, el bacalao y la anguila europea (Anguilla Anguilla), se observaron niveles mas bajos.

54. Haukas y otros (2009) observaron que el coeficiente de concentracion de los diasteredmeros de HBCD
oscilaba entre 3:1:10 (alfa:beta:gamma) en sedimentos y 55:1 (alfa:gamma) en las especies de los niveles troficos
superiores, lo que sugiere que en los organismos la bioacumulacion es especifica de cada diasteredmero. El estudio se
llevé a cabo en una cadena alimentaria marina de un fiordo noruego contaminado con HBCD, donde se midieron los
niveles de la sustancia de los sedimentos y organismos que viven en el sedimento a las aves marinas. Esto se
corresponde con los resultados obtenidos por Zhang y otros (2009) en dos cursos de agua contaminados de China. En
este estudio se constatd que el diasteredmero predominante en los sedimentos era el y-HBCD (63% del total de los
HBCD), mientras que el a-HBCD se acumulaba selectivamente en las muestras biodticas y representaba el 77%, 63%
y 63% del total de HBCD medido en bigaros (Littorina littorea), carpines (Carassius carassius) y colmillejas
respectivamente.

55. Tomy y otros (2008) investigaron la acumulacion especifica de cada isdémero de HBCD en varios niveles
tréficos de una red alimentaria marina del este del Artico canadiense. Observaron una relacion positiva significativa
entre el a-HBCD y el nivel trofico; el factor de magnificacion trofica se calculd en 7,4 (p<0,01), lo que indicaba la
biomagnificacion a lo largo de toda la red alimentaria, mientras que entre las concentraciones de y-HBCD y el nivel
trofico se observo una relacion negativa significativa (es decir, dilucion trofica). El a-HBCD representaba mas

del 70% de la carga total de HBCD en el camardn (Pandalus borealis, Hymenodora glacialis), 1a gallineta nérdica del
Atlantico (Sebastes mentella), el bacalao polar (Boreogadus saida), el narval (Monodon monoceros) y la ballena
blanca (Delphinapterus leucas), mientras que el y-HBCD representaba mas del 60% del total de HBCD en el
zooplancton (mezcla), la almeja (Mya truncata, Serripes groenlandica) y la morsa (Odobenus rosmarus). Las
diferencias observadas en cuanto al predominio de los diasteredmeros se atribuyeron en parte al distinto
comportamiento y distinto destino de los isomeros en el medio ambiente: era mas probable que el isomero gamma, de
menor solubilidad en agua, se difundiera pasivamente de la columna de agua al zooplancton, que en proporcion tiene
un contenido lipidico elevado. Asimismo, por tratarse de animales bentdnicos que se alimentan por filtracion, tal vez
sea mas probable que las almejas absorban del sedimento una proporcion mayor del isomero gamma. Es posible que
la presencia de proporciones mas elevadas de a-HBCD, como las detectadas en la ballena blanca y el narval, indique
una mayor capacidad metabdlica, segtin las pruebas de la biotransformacion especifica de cada estereoisomero del
isomero gamma a la forma alfa (Zegers y otros, 2005; Law y otros, 2006d). Esa observacion condice con las
conclusiones de Tomy y otros (2009), seguin las cuales el isomero alfa representaba >95% de la carga total de HBCD
en la ballena blanca, mientras que en el perfil de HBCD del bacalao polar, principal presa de la ballena blanca en la
red alimentaria marina del oeste del Artico canadiense, predominaba el isémero gamma (>77%). Los autores llegaron
a la conclusion de que esos valores constituian otra prueba de que la ballena blanca puede procesar bioldgicamente el
isomero gamma y convertirlo en isomero alfa.

2.2.3 Potencial de transporte a larga distancia en el medio ambiente

56. E1 HBCD persiste en el aire y se estima que su vida media supera los dos dias. Hay estudios y modelos del
destino y el transporte del HBCD en el medio ambiente, ademas de datos de campo, que brindan mas pruebas del
potencial de transporte a larga distancia del HBCD. Los niveles de HBCD detectados en la atmosfera, la biota y el
medio ambiente del Artico son solidos indicadores de ese potencial.

57. La vida media de degradacion en la atmoésfera del HBCD por reaccion de fase gaseosa con radicales
hidroxilo (OH) no se ha medido experimentalmente pero puede calcularse mediante modelos, que arrojan una
estimacion (mediante AopWin v1.91) de 76,8 horas (3,2 dias). Para obtener la estimacion se tuvo en cuenta una
concentracion de 5x10° moléculas de OH.cm’ y que la reaccion se produce durante las 24 horas (valores utilizados en
la evaluacion de riesgos de la Union Europea). Se observa que el modelo es sensible a la concentracion de OH
elegida (CNM, 2008).

58. Bahm y Khalil (2004) obtuvieron una concentraciéon promedio anual de OH a nivel mundial durante 24 horas
de 9,2x10° moléculas-cm™; al hemisferio norte correspondi6 un valor de 9,8x10° moléculas-cm™ y al hemisferio sur,
de 8,5x10° moléculas-cm™. Esos valores son coherentes con Prinn y otros (1995) y Montzka y otros (2000), que
infirieron las concentraciones de OH a partir de mediciones de metilcloroformo en la atmosfera y calcularon un
promedio anual mundial de 24 horas de 9,7(+0,6)x10° y 1,1(20,2)x10° moléculas-cm’ respectivamente. Teniendo en
cuenta la incertidumbre de las estimaciones de kop basadas en modelos, la vida media de la degradacion fotoquimica
del HBCD oscila entre 0,4 y 4 dias en el hemisferio norte y entre 0,6 y 5,4 dias en el hesmisferio sur

(EBFRIP, 2009b).

59. El BSEF (2003) examind el potencial de transporte a larga distancia del HBCD mediante cuatro modelos de
evaluacion (TaPL3-2.10, ELPOS, Chemrange-2.0 y Globo-POP) y lleg6 a la conclusion de que el HBCD tiene un
bajo potencial de transporte a zonas remotas. Los indicadores de transporte a la larga distancia se expresaron como la
distancia de viaje caracteristica total en los modelos TaPL3 y ELPOS, la distancia espacial en Chemrange y el
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potencial de contaminacién en el Artico después de 10 afios de liberaciones continuas en Globo-POP. Mediante
TaPL3 y ELPOS se calcul6 una distancia de viaje caracteristica de 760 y 784 km en el aire, respectivamente, mientras
que con Chemrange se estimo una distancia espacial para el HBCD en el aire equivalente al 11% de la circunferencia
terrestre. Con Globo-POP se obtuvo un valor de 2,28% respecto del potencial de contaminacién en el Artico después
de 10 afios de liberaciones continuas. Esos resultados son comparables con los que se obtuvieron respecto de los
pirorretardantes de éter de difenilo bromado, especialmente los congéneres penta a decaBDE, que también se detectan
en el Artico (Wania y Dugani, 2003). Partiendo de las propiedades del HBCD, el BSEF (2003) lleg6 a la conclusién
de que es probable que el transporte a larga distancia de la sustancia esté regulado por el transporte de aerosoles. En
general, se predijo que la baja volatilidad del HBCD acarrearia una significativa sorcion hacia particulas en la
atmosfera, que luego podrian eliminarse mediante la deposicion en seco y la deposicion himeda. Se considero que el
potencial de transporte del HBCD dependia del transporte a larga distancia de las particulas atmosféricas con las que
se produce la sorcion.

60. Las propiedades fisicoquimicas del HBCD indican que la sustancia tal vez experimente un intercambio
activo superficie-aire como resultado de la fluctuacion de las temperaturas estacionales y diurnas. Posteriormente,
esto podria dar lugar al potencial del HBCD para el transporte a larga distancia a través de una serie de saltos por
deposicion y volatilizacion, fendmeno conocido como “efecto saltamontes” y descrito por Gouin y Harner (2003).
Este supuesto esta sustentado en los datos ambientales. La concentracion de HBCD en muestras en gran escala
recabadas en zonas urbanas y remotas de Suecia y Finlandia reflejaba una clara fluctuacion estacional y diurna: en
invierno se registraron concentraciones mas altas y en verano y otofio, mas bajas (Remberger y otros, 2004). Las
muestras de precipitacion recabadas en la cuenca de los Grandes Lagos contenian 35 ng de HBCD/L y los niveles mas
elevados se registraron en los meses de invierno (Backus y otros, 2005). Los investigadores plantearon la hipétesis de
que las concentraciones maximas observadas en invierno se debian a la mayor eficacia de la nieve como depuradora
natural de contaminantes en comparacion con las precipitaciones y a las mayores concentraciones en la fase
particulada durante el invierno. En el estudio realizado por Yu y otros (2008) en China meridional se observé un alto
porcentaje variable de HBCD (entre 69,1% y 97,3%) en la fase particulada, lo cual indica que el transporte de los
HBCD a larga distancia depende de las condiciones ambientales.

61. Seglin las estimaciones basadas en modelos, el HBCD parece tener un potencial de transporte a larga
distancia que oscila entre “bajo” y “moderadamente bajo”. Segun el enfoque del establecimiento de indices de
referencia, el potencial de transporte a larga distancia del HBCD esta dentro del rango de los COP acumulados
(EBFRIP, 2009b). Los niveles detectables en regiones remotas sugieren que el transporte a larga distancia esta
teniendo lugar a una escala mayor que la que predicen los modelos. Los modelos no tienen en cuenta el pleno
potencial de transporte a causa del “efecto saltamontes™ ni algunas de las condiciones ambientales tipicas de los
sistemas de vientos del Artico, por ejemplo, los episodios de calina artica.

62. Seglin el informe de 2009 del AMAP, los pirorretardantes bromados menos volatiles si se transportan cuando
hay gran cantidad de particulas en el aire del Artico, es decir, durante la calina artica. Por lo tanto, los periodos de
vientos fuertes sin precipitacion pueden facilitar el transporte a distancias mayores que las que predicen los modelos
respecto de los pirorretardantes bromados (AMAP, 2009). Brown y Wania (2008) identificaron el HBCD como
contaminante potencial del Artico sobre la base de una vida media de oxidacion atmosférica superior a dos dias y
similitudes estructurales con contaminantes del Artico conocidos que se transportan a larga distancia. Los autores
sugieren que la discrepancia entre los resultados obtenidos mediante modelos y el transporte a larga distancia

del HBCD puede deberse a que el transporte en la atmosfera de sustancias unidas a particulas lleve los contaminantes
al Artico con més eficacia de la estimada actualmente en los calculos del transporte global; una de las posibles razones
es que en los modelos no se contempld el efecto de las lluvias intermitentes. Mediante la modelizacion del EMEP se
llegd a la misma conclusion (EMEP, 2009), que fue corroborada también por diversos estudios de campo y por la
vigilancia ambiental. En el programa noruego de vigilancia de la contaminacion se registraron concentraciones mas
altas de HBCD (Birkenes, 30,8 pg/m’, y Zeppelin, 26,39 pg/m®) en la atmésfera del Artico noruego cuando el
transporte en la atmosfera se originaba en regiones continentales contaminadas y més bajas (Birkenes, 1,03 pg/m’, y
Zeppelin, 0,26 pg/m’) cuando los puntos de origen eran el mar del Polo Norte y Escandinavia (Climate and Pollution
Agency, Noruega (KLIF, 2008)). Asimismo, los datos de vigilancia demostraron que el aire de las regiones
contaminadas puede llegar a zonas remotas en poco tiempo (Mang y otros, 2008). En un examen reciente se ha
observado que el HBCD es ubicuo en el Artico y Europa Occidental, y que la zona oriental de América del Norte era
una importante region de origen donde se iniciaba el transporte a larga distancia (de Wit y otros, 2009). La presencia
de HBCD se sometié a vigilancia por primera vez en la atmosfera del Artico europeo en 1990 (entre 5 y 6 pg/m’;
Bergander y otros, 1995) y en el Artico canadiense y ruso en 1993 (1,8 pg/m*; PWGSC-INAC-NCP, 2003 y

entre 1 y 2 pg/m® (2006 y 2007); Xiao y otros, 2010). Las concentraciones de la Y HBCD en la atmosfera del Artico
canadiense eran similares a las de BDE-99 (Xiao y otros, 2010).

17



UNEP/POPS/POPRC.6/13/Add.2

2.3 Exposicién
2.3.1 Nivelesy tendencias en el medio ambiente

63. E1 HBCD esta muy extendido en el medio ambiente mundial y se encuentra en los depredadores de nivel
superior en niveles elevados. Segun Covaci y otros (2006) se han medido altas concentraciones en mamiferos
marinos y aves de rapifia. Zegers y otros (2005) publicaron datos sobre la concentracion de HBCD en dos especies de
predadores marinos de nivel superior, la marsopa comtn y el delfin comin (Delphinus delphis), de distintos mares
europeos. Las concentraciones mas altas de HBCD se encontraron en las marsopas varadas en las costas irlandesa y
escocesa del mar de Irlanda (concentracion mediana: 2.900 ng/g de pl; maxima: 9.600 ng/g de pl) y la costa
noroccidental de Escocia (5.100 ng/g de pl). Las concentraciones medianas en las marsopas de otras regiones fueron
de 1.200 ng/g de pl en la costa meridional de Irlanda, 1.100 ng/g de pl en las costas de los Paises Bajos, Bélgica y la
costa de Francia sobre el Mar del Norte, 770 ng/g de pl en la costa oriental de Escocia y 100 ng/g de pl en la costa de
Galicia (Espafia). Las concentraciones medianas de HBCD en el delfin comtin, mamifero marino pelagico que se
alimenta principalmente en la plataforma continental y en aguas mar adentro, fueron de 900 ng/g de pl en la costa
occidental de Irlanda, 400 ng/g de pl en la costa de Francia sobre el canal de la Mancha y 200 ng/g de pl en Galicia
(Zegers y otros, 2005). Law y otros (2006d) estudiaron la presencia de HBCD en la grasa de la marsopa comun del
Reino Unido entre 1994 y 2003. Analizaron 85 animales y observaron que el a-HBCD predominaba por sobre los
demas isdmeros, ya que se detectd en todas las muestras en concentraciones que oscilaban entre 10 y 19.200 pg/kg de
peso humedo (de 11 a 21.300 pg/kg en base lipidica) (para el estudio de seguimiento, véase parrafo 71).

64. De Boer y otros (2004) han analizado los HBCD en huevos de halcon peregrino (Falco peregrinus)

(entre 71 ng/g de pl y 1.200 ng/g de pl) y misculos de gavilan comun (Accipiter nisus) (entre 84 y 19.000 ng/g de pl)
del Reino Unido, donde la frecuencia de deteccion fue de 30% y 20% respectivamente. En 2001, Motrris y otros
(2004) registraron niveles de entre 330 y 7.100 ng/g de pl en huevos de charrdn comun (Sterna hirundo) de los Paises
Bajos; entre 1991 y 1999 se detectaron niveles de entre 34 y 2.400 ng/g de pl en huevos de halcon peregrino de Suecia
(Lindberg y otros, 2004).

65. Por su elevada posicion en la cadena alimentaria y la alta exposicion en el medio acuatico, los peces suelen
presentar una gran cantidad de residuos de contaminantes. Asi, no es sorprendente que se haya detectado HBCD en
muchos estudios de la biota de agua dulce y marina (Covaci y otros, 2006). Se registraron concentraciones muy altas
de HBCD en los peces que habitan aguas abajo de una planta productora de HBCD en el rio Skerne (Durham

(Reino Unido)), que llegaron a 10.275 ng/g de pl (Allchin y Morris, 2003). Las concentraciones de HBCD oscilaron,
sobre todo, entre 10 y 1.000 ng/g de pl en las regiones urbanas o suburbanas de Europa, mientras que los niveles
detectados en los Grandes Lagos de América del Norte fueron inferiores en un solo orden de magnitud
aproximadamente (entre 3 y 80 ng/g de pl) (Covaci y otros, 2006). Ueno y otros (2006) ilustraron la amplia
distribucion espacial del HBCD en el medio acuatico midiendo la concentracion de HBCD en el musculo del atin
listado (Katsuwonus pelamis) (1997-2001) de la zona de Asia y el Pacifico. Detectaron niveles de entre 0,28 ng/g de
pl en las aguas fuera del Brasil y 45 ng/g de pl en las aguas fuera del Japon. En el estudio realizado por Xian y otros
(2008) en el rio Yangtzé (China) en 2006, se examinaron los niveles de HBCD en peces de agua dulce. Los niveles
oscilaban entre 12 ng/g de peso himedo en el musculo de la carpa china (Ctenopharyngodon idella) a 330 ng/g de
peso humedo en los musculos del pez mandarin (Siniperca chuatsi).

66. El HBCD es ubicuo en el medio ambiente artico y se ha observado que esta muy extendido en las redes
alimentarias articas (de Wit y otros, 2006, 2009). Los depredadores de nivel superior del Artico son especialmente
vulnerables a la sustancia por los cambios ambientales y una alta carga de contaminantes persistentes (AMAP, 2009).
Durante los periodos en que se agotan las reservas de grasa por la tension ambiental, los contaminantes acumulados en
esas reservas se liberan y transfieren a los 6rganos vitales (KLIF, 2007). En 2001, Muir y otros (2004) detectaron
concentraciones de THBCD en la grasa de las ballenas blancas (Delphinapterus leucas) del Artico canadiense, especie
que esta protegida por la Convencion sobre la conservacion de las especies migratorias. Las concentraciones
oscilaban entre 9,8 y 18 ng/g de pl. En 2002, Muir y otros (2006) detectaron niveles de HBCD en el tejido adiposo de
los osos polares (Ursus maritimus) en varias poblaciones de la region artica. Los mas elevados se hallaron en las
hembras de oso de la zona de Svalbard (109 ng/g de pl). Los osos polares figuran en la Lista Roja de la UICN de
especies amenazadas. Miljeteig y otros (2009) compararon los niveles de contaminantes en huevos de cuatro colonias
articas de gaviota marfilefia (Pagophila eburnea), una en el Artico noruego (Svalbard) y tres en el Artico ruso

(Franz Josef Land y Severnaya Zemlya). Los niveles de contaminantes presentados se encuentran entre los mas altos
que se hayan informado sobre las aves marinas del Artico y se identificaron como importantes factores de tension en
una especie que ya esta amenazada debido al cambio ambiental. La poblacién de gaviotas marfilefias del Artico va en
descenso y la especie figura en la Lista Roja de la UICN de especies amenazadas (www.iucnredlist.org/). En el
estudio se observaron niveles de HBCD de entre 14 y 272 ng/g de pl. En el informe de KLIF (2007), se analizo el
contenido de contaminantes, por ejemplo, COP acumulados, mercurio y nuevos contaminantes, en ejemplares de
gavion hiperboreo (Larus hyperboreus) y gavion atlantico (Larus marinus) que se encontraron muertos en Bjorneya,
en el Artico noruego, entre 2003 y 2005. Los niveles de algunos contaminantes, con inclusion del HBCD, fueron mas
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altos que los notificados anteriormente en relacion con el gavion hiperboreo de Bjerngya y otras especies de aves en el
Artico y Europa. Las concentraciones de a-HBCD en las muestras de cerebro e higado del gavién hiperbéreo
oscilaban entre 5,1 y 475 ng/g de pl, y entre 195 y 15.027 ng/g de pl respectivamente. En las muestras de los dos
gaviones atlanticos, se detectaron niveles de 44,7 y 44,8 ng/g de pl en las muestras de cerebro y de entre 1.881

y 3.699 ng/g de pl en las muestras hepaticas. Como referencia, en muestras hepaticas de cormoran (Phalacrocorax
carbo) tomadas en Inglaterra entre 1999 y 2000 se hallaron valores de entre 138 y 1.320 ng/g de pl (Morris y otros,
2004). Entre un 40 y 45% de las aves marinas presentaba escualidez total o grave. Asimismo, en Bjerneya se
observaron gaviones hiperboreos moribundos que presentaban un comportamiento aparentemente anormal. Segin
KLIF (2007), ese fenémeno tal vez indique la posibilidad de que los altos niveles de contaminantes, entre ellos, el
HBCD, fuesen un factor que contribuye directa o indirectamente a la mortalidad de las aves.

67. Seglin las resefias de Covaci y otros (2006), Law y otros (2008b) y Tanabe y otros (2008), se observa un
aumento general de los niveles de HBCD en todas las matrices ambientales, que parece guardar correlacion con el
mayor uso de la sustancia. Las resefias abarcan mas de 100 estudios cientificos publicados (hasta 2007) que se
realizaron en América del Norte, Europa, el Artico, Asia y la regién del Pacifico sur y tratan una gran variedad de
compartimentos ambientales (atmosfera, aire exterior y en lugares cerrados, fangos cloacales, suelo y sedimentos) y
de muestras bioldgicas y cadenas alimentarias. En la resefia de de Wit y otros (2009), los pocos estudios temporales
disponibles sobre el Artico indicaban bien un aumento de HBCD en la biota, bien que no existia una tendencia clara,
seglin la especie y la ubicacion. Managaki y otros (2009) observaron que la tendencia creciente de las liberaciones de
HBCD concuerda con los datos de la concentracion en testigos de material sedimentario (Minh y otros, 2007) y las
tendencias historicas del nivel de HBCD en sangre humana en el Japon (Kakimoto y otros, 2008).

68. Varios analisis de los testigos de material sedimentario realizados en Asia y Europa muestran niveles de
HBCD mas altos en las capas superiores y concentraciones mas bajas en las capas mas profundas. Esos hallazgos se
corresponden con la tendencia del uso del HBCD. Se detecté HBCD en tres testigos de material sedimentario y seis
muestras de sedimentos superficiales de la Bahia de Tokio (Japon) recolectadas en 2002 (Mihn y otros, 2007). Los
HBCD surgieron a mediados del decenio de 1970; desde entonces han aumentado las concentraciones observadas en
los testigos. Sobre la base de esos datos, Tanabe (2008) estim6 que el tiempo de duplicacion de la concentracion de
HBCD en el sedimento era de entre 7 y 12 afios. El HBCD se detectd por primera vez en sedimentos del lago
Greifensee a mediados del decenio de 1980 (Kohler y otros, 2008). Desde entonces las concentraciones de HBCD en
los testimonios aumentaron exponencialmente y alcanzaron un valor maximo en 2001 (2,5 ng/g, peso seco). Bogdal y
otros (2008) informaron de un aumento de las concentraciones de HBCD hacia la capa superficial en dos testigos de
material sedimentario del lago Thun.

69. Un estudio de la tendencia temporal del HBCD y los PBDE en huevos de gaviota argéntea (Larus
argentatus), frailecillo atlantico (Fratercula arctica) y gaviota tridactila (Rissa tridactyla) en el norte de Noruega
(Helgason y otros, 2009) revelé un aumento del nivel de a-HBCD en todas las especies entre 1983 y 2003. Los
valores medios se incrementaron de 16 a 108 ng/g de pl en la gaviota argéntea, de 12 a 58 ng/g de pl en el frailecillo
atlantico y de 30 a 142 ng/g de pl en la gaviota tridactila en Rest y Horngya (norte de Noruega). En un estudio similar
(KLIF, 2005) se obtuvieron los mismos resultados a partir del estudio de huevos de las mismas especies de aves cuyas
muestras se recogieron en 1983, 1993 y 2003 en el norte de Noruega. Los valores medios se incrementaron de 7,9

a 110 ng/g de pl en la gaviota argéntea, de 8,4 a 72,3 ng/g de pl en el frailecillo atlantico y de 15,9 a 161,3 ng/g de pl
en la gaviota tridactila en Rest y Horneya. En Bjerneya (Svalbard) se registré un aumento de 25,3 a 81,4 ng/g de pl
en los niveles medianos de HBCD en el gavion hiperboreo (KLIF, 2005). Esslinger y otros investigaron las
tendencias temporales y los patrones enantioméricos del HBCD en huevos de gaviota argéntea (Larus argentatus),
recogidos entre 1988 y 2008 de tres colonias geograficamente aisladas cerca de las costas de Alemania

(Dioxin 2010a). La tendencia temporal en la isla Trischen no arroj6 resultado algunos, en la isla Mellum la tendencia
aumentaba hasta principios de 1990, cuando se estabilizaron las concentraciones en los huevos para producirse
después otro aumento drastico que se mantuvo hasta principios de 2000, afio en el que se produjo una fluctuacion de
los niveles para disminuir en los ultimos cuatro afios. En la isla Heuwiese se observo el mismo patron de tendencia
temporal, pero en este caso los datos se limitan a los ultimos 10 afios. No obstante, no es posible realizar un analisis
de regresion ya que éste se basd en muestras simples o muestras de huevos almacenados. No se observo una
desviacion estandard ni fue posible determinar la importancia de las variaciones en las concentraciones.

70. Los ultimos datos obtenidos de la vigilancia de peces (besugo y lenguado) que muestran cambios en la
concentracion de HBCD en el tejido de los peces se basan tnicamente en un periodo de 3 afios (2007-2009) por lo que
solo se pueden extraer conclusiones preliminares. Se observaron diversas tendencias, dos a la baja, dos a la alza y en
uno de los casos no se pudo definir la tendencia observada (Fraunhofer, 2010).

71. Stapleton y otros (2006) han constatado un aumento exponencial de las concentraciones de HBCD en leones
marinos de California (Zalophus californianus) varados entre 1993 y 2003, que se duplicaron en dos afios
aproximadamente. Law y otros (2008a, 2008b) han continuado su analisis del HBCD en la marsopa comtn del Reino
Unido, que ahora abarca 223 animales y un lapso de estudio de 13 afios (1994-2006). La variacion intraanual es de 4

19



UNEP/POPS/POPRC.6/13/Add.2

a 6 6rdenes de magnitud, lo que impide extraer conclusiones definitivas. Sin embargo, los valores medianos indican
un aumento de las concentraciones desde mediados del decenio de 1990 (entre 30 y 70 pg/kg de peso en lipidos) y
incremento pronunciado y estadisticamente significativo entre 2000 y 2001, que se tradujo en una concentracion
media de 5.450 pg/kg en 2003. Al incremento pronunciado siguié un marcado descenso correspondiente entre 2003
y 2004, luego del cual se registr6é en 2006 una concentracion de 817 pg/kg. Las concentraciones de PBDE y HBCD
en los mamiferos marinos de las aguas costeras del Japon y China ha aumentado drasticamente en los tltimos 30 afios
(Tanabe y otros, 2008). En las muestras del Japon, la variacion temporal del nivel de pirorretardantes bromados se
asoci6 con las tendencias de la produccion y el uso de las formulaciones comerciales. Desde que se retiraron ciertos
productos de PBDE del mercado japonés en el decenio de 1990, aparentemente las concentraciones de HBCD han
excedido las de los PBDE, lo que indica que el uso de HBCD ha aumentado.

72. Las concentraciones en el medio ambiente europeo suelen ser mayores que las medidas en la biota de
América del Norte y la region de Asia y el Pacifico (Hoh y Hites, 2005; Tomy y otros, 2004; Peck y otros, 2008;
Stapleton y otros, 2006; Janak y otros, 2005; Morris y otros, 2004; Zegers y otros, 2005; Yu y otros, 2008; Kajiwara y
otros, 2006; Isobe y otros, 2008; véanse las resefias de Tanabe y otros, 2008 y Law y otros, 2008b). El nivel en las
regiones de Asia y el Pacifico y América del Norte se encuentra en el rango inferior de los niveles detectados en los
mamiferos marinos en Europa (Covaci y otros, 2006). Es probable que los resultados reflejen la demanda
considerablemente mayor de HBCD en Europa que en otras regiones del mundo (Law y otros, 2008b; Tanabe y

otros, 2008). Sin embargo, seglin la resefia de Tanabe y otros (2008), los HBCD también estan muy extendidos en la
region de Asia y el Pacifico. En esa resefa se llego a la conclusion de que se habia detectado HBCD en todas las
matrices examinadas: mejillones, peces, mamiferos marinos, leche materna, polvo del hogar y de las oficinas. Las
concentraciones mas elevadas de pirorretardantes bromados se observaron en las muestras de Corea, China meridional
y el Japon. De otros estudios asiaticos surge un patrén similar. En una evaluacion de los niveles de HBCD en
muestras de attin listado recolectadas entre 1997 y 2001 en trece ubicaciones mar adentro de la region de Asia y el
Pacifico, Ueno y otros (2006) observaron que los niveles mas elevados se encontraban en las zonas de latitud media
del Lejano Oriente, dadas las concentraciones relativamente altas detectadas en las muestras recabadas cerca del
Japén, el mar de la China oriental y el Pacifico Norte. En otros dos estudios de campo se evalud la distribucion
espacial de los HBCD en la region de Asia y el Pacifico mediante un analisis del tejido adiposo de mamiferos marinos
del Japén y Hong Kong (Kajiwara y otros, 2006; Isobe y otros, 2008). Se detectaron niveles de HBCD mas altos en
los cetaceos del Japon que en los de Hong Kong, probablemente por el intenso uso de esa sustancia en el Japon
durante los tltimos afios. Los niveles de HBCD en mamiferos de Hong Kong y el Japon oscilaban entre 21

y 380 ng/g de pl y entre 330 y 940 ng/g de pl, respectivamente. Como referencia, los niveles medidos en muestras de
grasa de delfines de lomo blanco de la costa oriental de los Estados Unidos tomadas entre 1993 y 2004 oscilaban
entre 19 y 380 ng/g de pl (entre 14 y 280 ng/g de peso humedo) (Peck y otros, 2008). Tanabe y otros (2008) llegaron
a la conclusion de que los elevados niveles de pirorretardantes bromados, incluidos los HBCD, en mamiferos marinos
hallados en las aguas costeras del Japon y el sur de China podian deberse a la presencia de varias industrias de
fabricacion de productos electronicos en la region.

73. Segun Covaci y otros (2006) existe una tendencia general a que se produzcan concentraciones mayores

de HBCD en el medio ambiente (aire, sedimentos y peces) cerca de las fuentes puntuales (plantas productoras o
procesadoras de HBCD) y las zonas urbanas que en lugares donde no hay fuentes evidentes de HBCD. Las
concentraciones de los HBCD suelen ser mas elevadas, como minimo en un solo orden de magnitud, en los
alrededores de las plantas que producen o utilizan HBCD. En Europa se han identificado varios focos criticos: los
rios Viskan (Suecia), Tees y Skerne (Reino Unido) y Cinca (Espafia) y el estuario occidental del rio Escalda

(Paises Bajos) (Covaci y otros, 2006). Todos esos lugares estaban relacionados con fabricas cerradas o en
funcionamiento donde se producia HBCD o materiales tratados con ese pirorretardante. También suelen registrarse
concentraciones mas altas de HBCD cerca de los centros urbanos e industriales (Janak y otros, 2005; Remberger y
otros, 2005; Petersen y otros, 2005; Minh y otros, 2007; Morris y otros, 2004; Sellstrdom y otros, 1998; Eljarrat y
otros, 2009; Hoh y Hites, 2005). En un estudio realizado por Remberger y otros (2004) se midieron valores de

entre 5,5 y 366 ng/m” para los flujos deposicionales de la zona urbana de Suecia. Los flujos medidos en lugares mas
remotos de Suecia y Finlandia eran inferiores, en lineas generales, y oscilaban entre 0,02 y 13 ng/m”. Las
concentraciones en el aire en lugares cercanos a posibles fuentes puntuales iban de 0,013 a 1.070 ng/m’ y en las zonas
urbanas, de 0,076 a 0,61 ng/m’. En este estudio, la concentracién mas elevada en el aire (1.070 ng/m’) se registrd
cerca de la salida del sistema de ventilacion de una fabrica de poliestireno extruido. En especial, se encuentran altos
niveles de HBCD en las muestras de suelo tomadas cerca de fabricas donde se procesa esa sustancia. Remberger y
otros (2004) y Petersen y otros (2005) midieron niveles de HBCD de entre 111 y 23.200 ng/g de peso seco en
muestras de suelo recolectadas fuera de una planta productora de poliestireno extruido. En el estudio de Janak y
otros (2005), las concentraciones mas altas (1.100 y 680 ng/g de pl del isémero alfa en los musculos y el higado del
lenguado comun (Solea solea), respectivamente) se registraron cerca de una planta de produccion de HBCD de
Terneuzen (ICL-IP Terneuzen, antes denominada Broomchemie, 7.500 toneladas de HBCD/afio). Los niveles
decrecian a mayor distancia de la fuente puntual.
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74. También son importantes para la biodisponibilidad las conclusiones de Heeb y otros (2008), que
documentaron la conversion del isomero gamma en a-HBCD a temperaturas superiores a 100°C. En un contexto mas
amplio, las conclusiones sugieren que es posible que los productos terminados sometidos a altas temperaturas durante
su fabricacion y las liberaciones durante la vida util de los articulos que contienen HBCD, como también las
liberaciones del uso industrial de la sustancia en textiles y poliestireno, contengan una proporcioén mas elevada del
isomero alfa que la de la formulacion original. A su vez, eso tal vez aumente el potencial de exposicion de los
organismos al isomero alfa y explique en parte el predominio del a-HBCD en la biota. En comparacion con el a-
HBCD, los isomeros gamma y beta suelen estar presentes en niveles mas bajos o por debajo de los limites de
deteccion (Comision Europea, 2008).

75. En el estudio de KLIF (2008), el isomero predominante en los dos lugares vigilados del Artico noruego era
el y-HBCD (entre 71 y 72%). En las muestras de precipitaciones recabadas en la cuenca de los Grandes Lagos en el
estudio de Bakkus y otros (2005), el diasteredmero predominante era el a-HBCD; la distribucion porcentual promedio
fue del 77% de a-HBCD, 15% del B-HBCD y 8% del y-HBCD. Para el estudio de Yu y otros (2008) se recolectaron
muestras de aire de cuatro lugares en la ciudad de Guangzhou, tipica metropoli de rapido crecimiento de China
meridional. Segun los analisis, el isdomero predominante fue el a-HBCD (entre 59 y 68%), mientras que el f-HBCD
presentd una concentracion menor en todas las muestras de aire tomadas. En cuanto a la distribucion gas/particulas de
cada diasteredmero, el porcentaje de f-HBCD en fase gaseosa era mas alto que el de la fase particulada, mientras que,
en todos los lugares, el porcentaje de a-HBCD y y-HBCD en fase gaseosa era menor que en la fase particulada. Eso
podria deberse a propiedades fisicoquimicas ligeramente distintas de los tres diasteredbmeros. Se ha observado que el
perfil estereoisomérico de los HBCD en la mayor parte de los sedimentos es similar al de las formulaciones
comerciales de la sustancia: el estereoisomero mas abundante es el y-HBCD (Morris y otros, 2004). No obstante,
cerca de las plantas de produccion que emplean HBCD (Morris y otros, 2004; Schlabach y otros, 2004a, b), la
proporcion de a-HBCD fue mas elevada que en la mezcla técnica.

76. Generalmente, el patron isomérico observado en la biota varia segun la especie. Es posible que tal variacion
se deba a diferencias entre especies en cuanto a la situacion de exposicion externa, la absorcion, el metabolismo o la
depuracion de los tres isomeros. Si bien en varios estudios se observa que tanto el a-HBCD como el y-HBCD tienden
a bioacumularse en los organismos, se supone que el a-HBCD tiene mayor potencial de biomagnificacion que

el y-HBCD (véase la seccion 2.2.2). Por lo tanto, el isomero alfa del HBCD predomina especialmente en los niveles
troficos superiores de las redes alimentarias. La biotransformacion y bioisomerizacion selectivas, mediante las cuales
los otros estereoisomeros se convierten preferentemente en a-HBCD, incide en ese patron (Law y otros, 2006d; Janak
y otros, 2005; Zegers y otros, 2005; para una resefla general, véase Comision Europea, 2008). La absorcion selectiva
de a-HBCD y/o las diferencias de los perfiles estereoisomérico y enantiomérico de los animales de presa pueden ser
otros mecanismos importantes. En halcones peregrinos y pigargos europeos solo se detectdé a-HBCD, que en
charranes y araos comunes fue el diasteredémero predominante (Janak y otros, 2008). Esos resultados concuerdan con
otros estudios sobre diasteredmeros de HBCD en aves (Leonards y otros, 2004; Morris y otros, 2004; KLIF, 2005).
En cambio, en la base de la cadena alimentaria se observa un patrén de exposicion distinto. Por ejemplo, en un
estudio realizado por Tomy y otros (2008), el isomero principal hallado en el zooplancton y los animales que se
alimentan por filtracion en el fondo del mar fue el y-HBCD. Como ilustran Roosens y otros (2009), esos cambios
ambientales se ven reflejados en las muestras de tejido humano, pero también pueden estar influidos por la
bioisomerizacion in vivo del B-HBCD y el y-HBCD a a-HBCD y una biotransformacion mas rapida del B-HBCD y el
v-HBCD que del a-HBCD (Zegers y otros, 2005; Law y otros, 2006¢). Los estudios in vivo realizados en ratas
sugieren que el HBCD también se desbroma hasta convertirse en PBCDe y TBCDe. Se encontraron en total cinco
especies distintas de metabolitos hidroxilados de HBCD mediante cromatografia en fase liquida y GC-MS:
monohidroxi-HBCD vy dihidroxi-HBCD, monohidroxi-PBCDe y dihidroxi-PBCDe, y monohidroxi-TBCDe
(Brandsma y otros, 2009).

2.3.2  Exposicion humana

77. Los seres humanos, al igual que otros organismos, estan expuestos al HBCD a través de muchas fuentes:
alimentos, polvo, aire, textiles, productos de poliestireno y equipos electrénicos (para una resefia general, véanse
CNM, 2008; Comision Europea, 2008; AMAP, 2009; Covaci y otros, 2006; Harrad y otros, 2010a, 2010b). La
exposicion de los seres humanos al HBCD puede producirse por via dérmica u oral y por inhalacion de vapores y
particulas (Comision Europea, 2008). En el ambiente de trabajo, la exposicion dérmica directa y la inhalacion de
particulas o polvo fino de HBCD causan especial preocupacion. Thomsen y otros (2007) estudiaron a los trabajadores
industriales de plantas que producian poliestireno expandido con HBCD y detectaron niveles elevados de esa
sustancia en la sangre (es decir, entre 6 y 856 ng/g de pl en suero). Los niveles en el suero o la sangre de las personas
que no estan expuestas a la sustancia en el ambiente de trabajo suelen ser mucho mas bajos (entre 0,005 y 6,9 ng/g

de pl) aunque los datos sefialan la existencia de posibles fuentes significativas de exposicion (para una resefla general,
véase KEMI, 2008).
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78. En los individuos que no estan expuestos por motivos ocupacionales, la mas preocupante es la exposicion
indirecta a través del medio ambiente o los productos, ya sea por via oral, dérmica o por inhalaciéon. En un estudio
realizado por Stapleton y otros (2008), los niveles de HBCD en las muestras de polvo de ambientes cerrados oscilaban
entre <4,5 ng/g y 130.200 ng/g como maximo, con una mediana de 230 ng/g. Abdallah y otros (2009) detectaron
HBCD en el aire de los hogares (concentracion mediana: 180 pg-m-?), polvo del hogar (concentracién

mediana: 1.300 ng/g), oficinas (concentracion mediana: 760 ng/g) y automoviles (concentracion mediana: 13.000
ng/g). Los valores notificados de la exposicion por ingesta de alimentos en los seres humanos varian a nivel mundial
y regional (Shi y otros, 2009; Roosens y otros, 2009). Algunos estudios llevados a cabo en Europa y los Estados
Unidos muestran niveles de exposicion al HBCD por ingesta de alimentos de un rango que va desde <0,01 a 5 ng/g de
peso humedo (véase Roosens y otros, 2009, para una resefia general). Es probable que los alimentos grasos de origen
animal, como la carne y el pescado, sean una de las principales fuentes de exposicion de los seres humanos por
ingesta de alimentos; la exposicion estd intimamente relacionada con el consumo de esos productos en la poblacion
(por ejemplo, Shi y otros, 2009; Remberger y otros, 2004; Lind y otros, 2002; Driffield y otros, 2008). De todas las
muestras de alimentos, la mayor concentracion de HBCD (hasta 9,4 ng/g de peso himedo) se ha registrado en el
pescado (Knutsen y otros, 2008; Remberger y otros, 2004; Allchin y Morris, 2003). Asi, en Noruega, donde el
pescado constituye una parte importante de la dieta, se ha observado que la ingesta de pescado guarda una estrecha
correlacion con los niveles de HBCD en el suero (Thomsen y otros, 2008; Knutsen y otros, 2008). Los huevos son
otra posible fuente de exposicion de los seres humanos (Hiebl y otros, 2007; Covaci y otros, 2009). Un estudio sobre
huevos caseros de gallina cuyas muestras se recabaron cerca de lugares contaminados en paises en desarrollo reveld
que los huevos contenian entre <3,0 y 160 ng/g de pl (IPEN, 2005). Los niveles de HBCD en los huevos eran altos en
México (91 ng/g de pl), el Uruguay (89 ng/g de pl), Eslovaquia (89 ng/g de pl), relativamente altos en Turquia (43
ng/g de pl) y sumamente altos en Kenya (160 ng/g de pl). Driffield y otros (2008) mostraron que las verduras pueden
contener una concentracion de HBCD similar a la de la carne y el pescado evaluando el contenido de pirorretardantes
bromados en 19 grupos de alimentos representativos de la dieta del Reino Unido, en 2004. Es posible que el
contenido de HBCD en verduras y aceites y grasas vegetales se deba a la presencia de esa sustancia en los fangos
cloacales que luego se emplean como fertilizante de cultivos alimentarios (Kupper y otros, 2008; Brandli y

otros, 2007). Los patrones estereoisoméricos de las muestras de alimentos indican variaciones mundiales y
regionales, como también diferencias estereoisoméricas segun el tipo de alimento (Roosens y otros, 2009; Shi y

otros, 2009).

79. Aunque la carne y el pescado son la principal fuente de alimentos en Europa, los Estados Unidos y China
(Covaci y otros, 2006; Schecter y otros, 2008; Thomsen y otros, 2008; Shi y otros, 2009), dos estudios britanicos en
los que se evalua la exposicion al HBCD de los seres humanos sefialan también que el aire en lugares cerrados y en
especial el polvo son fuentes importantes de exposicion, tanto en adultos como en nifios de corta edad (Abdallah y
otros, 2008a y 2008b). Para un nifio pequefio de 10 kg que ingiere unos 200 mg de polvo por dia (contaminacion

con HBCD en el percentilo 95), la ingesta a través del polvo puede ser 10 veces mayor que los niveles que recibe
solamente por la dieta (Abdallah y otros, 2008a). En el estudio de Roosens y otros (2009) se observo que la
exposicion diaria a través de los alimentos y el polvo era aproximadamente similar en su magnitud, y las
concentraciones de HBCD solamente en el suero guardaban una correlacion significativa con las estimaciones de la
exposicion a través del polvo. Como postulan los autores, el polvo puede ser una via de exposicion importante porque
la exposicion es mas constante en el tiempo que la exposicion a los alimentos, que depende de la ingesta de alimentos
contaminados, mas periddica (Roosens y otros, 2009). No obstante, como la carne y el pescado son productos
comunes en muchas regiones, el régimen de alimentacion podria suponer una exposicion mas alta que la del polvo
segun las tasas de consumo, los hébitos de alimentacion y la distribucion geografica.

80. Por la continua exposicion en el hogar, la oficina y el automdvil, se encuentra HBCD en el tejido adiposo
humano (Pulkrabova y otros, 2009; Johnson-Restrepo y otros, 2008; Antignac y otros, 2008; Abdallah y

Harrad, 2009) y la sangre (Weiss y otros, 2004; Weiss y otros, 2006; Lopez y otros, 2004; Brandsma y otros, 2009;
Thomsen y otros, 2007; Meijer y otros, 2008; Roosens y otros, 2009). La exposicion se produce en las primeras
etapas del desarrollo porque el HBCD se transmite al feto a través de la placenta humana (Mejier y otros, 2008) y de
madre a hijo a través de la leche materna. Se ha detectado HBCD en la leche materna en Europa (Covaci y

otros, 2006; Lignell y otros, 2009; Eljarrat y otros, 2009, Colles y otros, 2008; Polder y otros, 2008a; Polder y

otros, 2008b; Fangstrom y otros, 2008; Antignac y otros, 2008), Asia (Kakimoto y otros, 2008; Shi y otros, 2009;
Malarvannan y otros, 2009; Tue y otros, 2010), Rusia (Polder y otros, 2008b), México (Lopez y otros, 2004) y los
Estados Unidos (Schecter y otros, 2008). Por lo tanto, la exposicion al HBCD tiene lugar en etapas criticas del
desarrollo humano, tanto en el embarazo como a través de la leche materna durante la lactancia. Las concentraciones
notificadas de HBCD en la leche materna van desde valores inferiores al limite de deteccion hasta 188 ng de HBCD/g
de pl (para una resefia general, véase Comision Europea, 2008). Segun el EBFRIP (2009b), aparentemente el rango
tipico de concentraciones totales de HBCD en la leche humana de las poblaciones que habitan en zonas
industrializadas es de <1 a 5 ng/g de pl. Desde el punto de vista geografico, los niveles mas elevados de HBCD se
han detectado en la leche materna de dos regiones del norte de Espaiia (Catalufia y Galicia). Los niveles de HBCD
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informados en esos estudios oscilaban entre 3 y 188 y entre 8 y 188 ng/g de pl, y los valores medianos eran de 27
y 26 ng/g de pl, respectivamente (Eljarrat y otros, 2009; Guerra y otros, 2008a).

81. Seglin queda documentado en un estudio japonés (Kakimoto y otros, 2008), los niveles de HBCD en la leche
materna parecen reflejar el consumo de mercad de HBCD. Los niveles de HBCD en la leche materna de un grupo de
mujeres japonesas (de entre 25 y 29 afios) estaban por debajo de limite de deteccion en todas las muestras tomadas
durante el decenio de 1973 a 1983, pero aumentaron a partir de 1988. En el periodo de 1988 a 2006, se detectaron
niveles de a-HBCD que oscilaban entre 0,4 y 1,9 ng/g de pl en las 11 muestras combinadas de leche materna. Las
concentraciones medias totales de HBCD durante el periodo de 2000 a 2006 oscilaban entre 1 y 4 ng/g de pl. Los
niveles constatados en el estudio japonés son mas altos que los informados respecto de las mujeres del norte de
Noruega, donde solo se detecto HBCD en 1 de cada 10 muestras, con una concentracion de 0,13 ng/g de pl (Polder y
otros, 2008a). En un estudio realizado en Estocolmo (Suecia), las tendencias temporales indican un aumento de los
niveles de HBCD en la leche materna hasta 2002 y una nivelacion a partir de ese aio.

82. Se desconoce en general el grado de absorcion de HBCD por via oral en los seres humanos (ECHA, 2008a).
Las estimaciones sugieren que oscila entre 50% y 100% (ECHA, 2008a; Comision Europea, 2008). Segun los
calculos realizados en la evaluacion de riesgos de la UE (Comision Europea, 2008), la ingesta de HBCD a través de la
leche materna es de 1,5 ng/kg de peso corporal/dia para los bebés de hasta 3 meses y de 5,6 ng/kg de peso corporal/dia
para los de 3 a 12 meses. No obstante, con los niveles detectados en la leche materna en algunas localidades del norte
de Espafia (A Coruiia), Eljarrat y otros (2008) han calculado que la ingesta de los bebés de 1 mes es de 175 ng/kg de
peso corporal/dia. Esa cifra es 12 veces mas alta que la ingesta diaria estimada para los bebés de hasta 3 meses
calculada en la evaluacion de riesgos de la UE (Comision Europea, 2008) y entre 25 y 1.458 veces mayor que la de
los adultos de Suecia, los Paises Bajos, el Reino Unido y Noruega (KEMI, 2008; Eljarrat y otros, 2009; Roosens y
otros, 2010). Un estudio flamenco sobre la alimentacion indica que el grupo de edad de 3 a 6 afios parece ser el mas
expuesto, con una ingesta diaria estimada de 7 ng/kg de peso corporal/dia de la XHBCD. Los menos expuestos son
los recién nacidos y los adultos, cuya ingesta diaria estimada es de 3 y 1 ng/kg de peso corporal/dia, respectivamente
(Roosens y otros, 2010). Sin embargo, en todos los casos los nifios parecen estar mas expuestos que los adultos.

83. Los datos de China, que se basan en niveles de a-HBCD dentro del rango de <limite de deteccion a 2,78 ng/g
medidos en la leche materna de 1.237 donantes de 12 provincias, indican una ingesta diaria estimada de 5,84 ng/kg de
peso corporal/dia, suponiendo un peso corporal de 7,8 kg en los nifios de 6 meses y un consumo de leche acorde a las
especificaciones de la Agencia de Proteccion del Medio Ambiente de los Estados Unidos (Exposure Factors
Handbook, US EPA). Ese valor es aproximadamente entre 3 y 10 veces inferior a la ingesta diaria estimada calculada
para los nifios menores de un afio de la UE, donde se propusieron valores de entre 15 y 56 ng/kg de peso corporal/dia
para bebés de hasta 3 meses y de 3 a 12 meses, respectivamente (Comision Europea, 2008). Aun asi, se estima que la
ingesta diaria estimada de los nifios chinos menores de un afio supera en 14 veces la de los adultos, calculada en 0,432
ng/kg de peso corporal/dia para un varén adulto “de referencia” (Shi y otros, 2009).

84. Aunque el 0-HBCD, seguido por el y-HBCD y el B-HBCD, parece ser el diasteredmero predominante en
toda la biota, incluso en los seres humanos (Comision Europea, 2008), el perfil de los isdmeros alfa, beta y gamma del
HBCD en los tejidos humanos no es coherente y difiere en cierta medida seglin el estudio de que se trate (Weiss y
otros, 2006; Thomsen y otros, 2007; Roosens y otros, 2009; Shi y otros, 2009; Schecter y otros, 2008; Eljarrat y

otros, 2009; Guerra y otros, 2008a). Tal vez incidan en ello la situacion de exposicion externa (tiempo, dosis y patron
estereoisomérico) como la toxicocinética, la biotransformacion y el momento en que se toma la muestra.

2.4 Determinacion del peligro para los puntos terminales de interés

85. La peligrosidad del HBCD se ha evaluado en varios informes (Comision Europea, 2008; ECHA, 2008b;
US EPA, 2008; y EBFRIP, 2009b). En la UE, el HBCD ha sido identificado como sustancia altamente preocupante
por su persistencia, bioacumulacion y toxicidad. En una evaluacion de seleccion inicial del HBCD realizada en los
Estados Unidos se lleg6 a la conclusion de que existe gran preocupacion por los organismos acuaticos a causa de las
liberaciones en el medio ambiente, sobre la base del potencial de bioacumulacion del HBCD, la alta toxicidad aguda
para las plantas acudticas y la toxicidad cronica para los invertebrados acuaticos, como también el potencial de
exposicion y presencia en regiones remotas (US EPA, 2008).

86. La mayoria de los estudios toxicoldgicos sobre el HBCD se centra en mezclas de HBCD y los datos
disponibles sobre la toxicidad especifica de cada estereoisdmero son muy limitados. A esta altura es dificil extraer
conclusiones definitivas sobre los riesgos que presentan los distintos estereoisomeros y enantiomeros ya que se han
obtenido resultados parcialmente divergentes, tal vez a causa de diferencias en los puntos terminales y métodos
empleados en los distintos estudios (Dingemans y otros, 2009; Zhang y otros, 2008; Hamers y otros, 2006; Palace y
otros, 2008).
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2.4.1 Ecotoxicidad para los organismos acuaticos

87. La muy baja solubilidad del HBCD en agua y su alto potencial de adsorciéon (EBFRIP, 2009b; CNM, 2008)
dificultan la realizacion de estudios de ecotoxicidad de la sustancia en medios acuosos. El HBCD tiene una baja
toxicidad aguda para los organismos acuaticos, lo que se debe en parte a su reducida solubilidad en los medios
acuosos (Wildlife International, 1997; Walsh y otros, 1987; CEPA, 2007; y ACCBFRIP, 2001, para una resefia
general). Con respecto a la toxicidad a largo plazo del HBCD, en la Evaluacion de riesgos de la UE se lleg6 a la
conclusion de que la sustancia era muy toxica para los organismos acuaticos (Comision Europea, 2008). Esa
conclusion se baso en un estudio de ecotoxicidad a largo plazo realizado con Daphnia magna (NOEC de 3,1 pg/L

a 28 dias; Wildlife International, 1998) y un ensayo de inhibicion del crecimiento con Skeletonema costatum (ECs,
de 52 pg/L a 72 horas; Wildlife International, 2005). En ambos estudios, los valores calculados de NOEC y ECs,
estuvieron por debajo de la solubilidad en agua de la mezcla técnica de HBCD (66 pg/L). A raiz de los efectos
observados en estudios de larga duracion con Lumbriculus variegates, se sabe que el HBCD tiene efectos adversos en
los organismos de sedimentos acuaticos a un nivel de exposicién importante desde el punto de vista ambiental
(Instituto de Hidrobiologia, 2001).

88. Diversos estudios sobre la alimentacion de los peces indican la presencia de efectos en ciertos procesos
bioldgicos fundamentales. Por ejemplo, se inform¢é de la interferencia del HBCD con el eje HHT y las enzimas
hepaticas de biotransformacion en las truchas arco iris expuestas a los distintos diastereomeros de HBCD a través de
la dieta durante 56 dias, seguidos de un periodo de depuracion de 112 dias, durante los cuales se las alimento
siguiendo una dieta de referencia (Palace y otros, 2008). La concentracion de los isomeros alfa, beta y gamma
corregida en funcion de los lipidos fueron 29,14 + 1,95, 11,84 + 4,62 y 22,84 + 2,26 ng/g, respectivamente (media +
EEM). Los procesos de destoxificacion hepatica (actividad de la P450 CIP1A) fueron inhibidos por todos los
estereoisomeros del HBCD después de 7 dias de dosificacion; lo mismo ocurrid a los 56 dias de dosificacion, aunque
solamente en los peces expuestos a los isémeros alfa y beta. La altura de las células epiteliales de los foliculos
tiroideos fue significativamente mayor en los peces expuestos al y-HBCD en el dia 56 de la fase de absorcion y en
peces de los grupos expuestos al a-HBCD y y-HBCD en el dia 14 de la fase de depuracion. Hay otros estudios mas
recientes que también indican la posibilidad de que el HBCD interfiera con el sistema tiroideo de los peces (Palace y
otros, 2010). Asimismo, se ha estudiado la relacion entre las perturbaciones inducidas por el HBCD en el eje HHT y
la importancia de esos efectos para la esmoltificacion del salmon del Atlantico (Lower y Moore, 2007). A tal fin,
Lower y Moore (2007) expusieron alevines de salmon a 11 ng/L de una mezcla de HBCD durante 30 dias en el
periodo pico de esmoltificacion en agua dulce. Posteriormente, transfirieron los peces a agua salada limpia durante 20
dias. Durante la dosificacion de HBCD y la exposicion al agua salada, se tomaron muestras de 5 a 8 peces cada 7 dias
y se recolect6 tejido branquial y sanguineo. Ademas, se efectuaron electroolfatogramas en otros 5 peces cada 10 dias
utilizando como efector orina de salmones del mismo curso de agua (que, segun se estima, sirve de indicador para los
esguines que regresan). No se observo que la exposicion al HBCD afectase la adaptabilidad al agua salada, aunque
hubo una variacién en el pico de tiroxina, que se dio en los peces expuestos al HBCD una semana antes que en los de
control. También se observo una reduccion de la funcion olfativa, ya que se registraron respuestas olfativas reducidas
durante las primeras etapas de la transicion al agua dulce. La importancia de ese efecto reside en que puede afectar el
instinto de retorno y asi, en tltima instancia, la capacidad reproductiva del salmoén adulto. En contraposicion a esos
hallazgos, en un tercer estudio en el que se evaluaron los efectos de la hormona tiroidea en la platija europea
(Platichtys flesus) no se inform6 de ningun efecto en la capacidad de biotransformacion del higado ni en los niveles de
la hormona tiroidea, aunque el HBCD se acumulé segun la dosis (Kuiper y otros, 2007). En este caso, los peces
estuvieron expuestos al HBCD en el alimento (pg/g de pl) y los sedimentos (ng/g de carbono organico total) en las
siguientes combinaciones: 0+0 (control); 0,3+0,08; 3+0,8; 30+8; 300+80; 3.000+800; y 0+8.000 durante 78 dias. Por
ultimo, es posible que el HBCD interfiera con la metamorfosis de los anfibios, proceso estrictamente regulado por las
hormonas tiroideas. Como se observa in vitro, el HBCD a 10, 100 y 1000 nM potencia la reabsorcion de la cola del
renacuajo inducida por la T3 segun su concentracion (Schriks y otros, 2006). In vivo, es posible que esos efectos
causen una metamorfosis precoz.

89. Algunos estudios recientes llevados a cabo con modelos de peces sugieren la posibilidad de que el HBCD
induzca también el estrés oxidativo y la apoptosis. Deng y otros (2009) estudiaron el curso del estrés oxidativo y la
apoptosis en embriones de pez cebra (Danio rerio) a las cuatro horas de la fertilizacion exponiéndolos durante 92
horas a HBCD presente en el agua a concentraciones de 0, 0,05, 0,1, 0,5 y 1,0 mg/L. A las tres dosis intermedias, se
observo una reduccion equivalente de la supervivencia, que se elevo con la dosis méaxima (1 mg/L). La tasa de
eclosion solo se vio afectada con la dosis mas alta (1 mg/L) y mostr6 una reduccion del 10% respecto del grupo de
control. Las tasas de malformaciones (entre ellas, las deformidades durante la epibolia, el edema pericardico y de
saco vitelino, las malformaciones de la cola y el corazon, la desviacion de la columna vertebral y la incorrecta
inflacion de la vejiga natatoria) aumentaron segun la dosis; asimismo, el ritmo cardiaco y la longitud del cuerpo se
redujeron con la exposicion al HBCD. El nivel de especies reactivas del oxigeno (ERO) también aument6 en funcién
de la dosis en los peces expuestos a concentraciones de HBCD superiores a 0,05 mg/L. En cuanto a la apoptosis, el
HBCD increment? la expresion de los genes proapoptoticos pS3, Bax, Puma, Apaf-1 y caspasa-9 y caspasa-3; la
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respuesta de los dos ultimos se verifico a nivel enzimatico. Los genes antiapoptdticos Mdm?2 y Bel-2 se regularon
significativamente a la baja cuando fueron expuestos a la concentracion de HBCD mas elevada. Los resultados
generales demuestran que el HBCD presente en el agua puede producir estrés oxidativo en los embriones de pez cebra
y reducir la supervivencia ante dosis inferiores a la solubilidad en agua del HBCD técnico. Este ultimo efecto es
importante ya que se ha documentado la transferencia del HBCD de madre a cria en los animales oviparos y, en este
estudio, ademas en los peces (Nyholm y otros, 2008; Jaspers y otros, 2005; Lundsted-Enkel y otros, 2006). También
Hu y otros (2009) han demostrado que el HBCD puede inducir estrés oxidativo en los embriones de pez cebra. En
este estudio, el estrés oxidativo, evaluado en funcion del dafio de la membrana lipidica (efectos a 0,5, 2,5 y 10 mg/L),
estuvo acompafiado de eclosiones tardias (<0,5 mg de HBCD/ml), cambios independientes de la dosis en la actividad
de la enzima superoxido dismutasa (mas elevada a 0,1, menor a 2,5 y 10 mg/L) y un aumento de la actividad de las
proteinas de choque térmico (HSP70) (>0,1 mg/L), efecto este que probablemente indique un aumento de la actividad
de reparacion proteinica. Asimismo, en un estudio con Gobiocypris rarus, Zhang y otros (2008) observaron un
aumento consistente del estrés oxidativo y las macromoléculas celulares en el cerebro (ERO, carbonilaciéon, TBARS)
y eritrocitos (ADN) causado por el HBCD presente en el agua en concentraciones de entre 100 y 500 pg/l (42 dias).
Los antioxidantes protectores enzimatico (superdxido dismutasa) y no enzimatico (glutation) se vieron
comprometidos incluso en concentraciones de 10 y 1 pg/L respectivamente. Con una exposicion menor, de 28 dias,
se observaron efectos a concentraciones un poco mas altas. No obstante, dado que la mayoria de las concentraciones
de prueba de estos estudios son mas altas que la solubilidad en agua del HBCD, es posible que los estudios no sean
aptos para calcular relaciones entre dosis y respuesta y establecer umbrales de toxicidad.

90. Los nuevos mecanismos propuestos para la toxicidad del HBCD en los peces son la reduccion del
metabolismo proteico y la modificacion de la dinamica del citoesqueleto y los mecanismos de defensa celular (Kling y
Forlin, 2009). Recientemente se ha demostrado que el HBCD también tiene potencial genotdxico e incrementa la
muerte celular en las almejas bentonicas (Macoma balthica) (Smolarz y Berger, 2009).

2.4.2 Toxicidad en plantas y organismos del suelo

91. ABC (2003) ha evaluado la toxicidad a largo plazo del HBCD para la lombriz de tierra midiendo la
supervivencia y reproduccion de Eisenia fetida (clitelados adultos) tras 56 dias de exposicion a una mezcla técnica

de HBCD. Se afadio HBCD seco a un suelo artificial en concentraciones de 78,5 a 5.000 mg/kg de peso de suelo
seco. En este estudio, la NOEC para la supervivencia y reproduccion se estim6 en 4.190 y 128 mg de HBCD/kg de
peso de suelo seco, respectivamente. Posteriormente volvid a calcularse la NOEC para la reproduccion y se llegd a un
valor de 59 mg/kg de peso de suelo seco porque el suelo utilizado contenia una mayor cantidad de materia organica
que el suelo comun (CNM, 2008).

92. También se han realizado evaluaciones con plantas sobre la toxicidad del HBCD en los ecosistemas
terrestres (Wildlife International, 2002). Este estudio, que arrojo una NOEC de >5.000 mg de HBCD/kg de peso de
suelo seco en las especies sometidas al ensayo, a saber, maiz (Zea mays), pepino (Cucumis sativa), cebolla (Allium
cepa), ray-grass inglés (Lollium perenne), soja (Glycine max) y tomate (Lycopersicon esculentum), se realizd con una
mezcla técnica de HBCD en un ensayo de emergencia de plantulas. Respecto de los efectos en microorganismos del
suelo, el Gnico estudio realizado, para el que se tom6 como punto terminal de evaluacion la produccion de nitratos,
informa de una NOEC de > 750 mg de HBCD/kg de peso seco (ECT, 2007).

2.4.3 Toxicidad en aves

93. Un estudio reciente del cernicalo americano indica que si se administra una mezcla de calidad técnica de
HBCD a las aves a través de la dieta, la sustancia se absorbe y distribuye rapidamente a los 6rganos internos

(BFR 2009% SETAC 2009). El principal estereoisdmero detectado en el higado, la grasa y los huevos fue el a-HBCD,
seguido por el y-HBCD y el f-HBCD. Segun estas observaciones, el HBCD se almacena preferentemente en la grasa
y se transfiere a los huevos durante el desarrollo. Las concentraciones en los tejidos fueron las siguientes:
grasa>>huevos>higado>plasma (SETAC 2009). En este estudio, con la administracion de 800 ng/g de peso huimedo
de HBCD de calidad técnica en aceite de cartamo durante 21 dias y un periodo de depuracion posterior de 25 dias, se
obtuvieron dosis internas importantes desde el punto de vista ambiental, es decir, 2. HBCD: 934,8 ng/g de pl (20 ng/g
de peso humedo) en higado y 4.216,2 ng/g de pl (181,5 ng/g de peso himedo) en huevos con una concentracion de o-
HBCD de 164 ng/g de peso humedo en los huevos (BFR 2009b). En estudios realizados en paralelo se evaluaron los
efectos del HBCD en la reproduccion del cernicalo americano (Falco sparverius) (BFR 2009b; Dioxin 2010b). Una
vez mas, se expuso a los cernicalos a dosis diarias de 800 ng/g de peso himedo de una mezcla de calidad técnica de
HBCD en aceite de cartamo durante las tres semanas previas al apareamiento y hasta dos dias antes de la eclosion. El
a-HBCD predominé en los huevos, donde se detectd una concentracion de 164 ng/g de peso humedo tras la
exposicion. Si bien el tamafio de la nidada (nimero de huevos por hembra) fue mayor en los cernicalos tratados, la
cantidad de crias fue similar a la del grupo de control (Dioxin 2010b). Los polluelos de cernicalo tratados pesaban
menos y presentaban un indice de crecimiento menor que el del grupo de control, determinados en funcién del peso
corporal total. La exposicion al HBCD también afect6 los parametros de comportamiento relacionados con el cuidado
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parental (BFR 2009b; Dioxin 2010c). En conjunto, las conclusiones de estos estudios indican que los efectos en la
reproduccion y el desarrollo de las aves silvestres presentan motivos de preocupacion porque posiblemente la dosis
de 800 ng/g de peso humedo que genero los efectos estudiados por Marteinson y Fernie (véase BFR 2009 para una
resefia general) sea similar a las que ya se han observado en las aves silvestres de Europa Central y el Artico noruego,
o sea, cormoran (higado): 138 a 1.320 ng/g de pl y charran (huevos): 330 a 7.100 ng/g de pl (Morris y otros, 2004);
gavion hiperboreo (higado): 195 a 15.027 ng/g de pl y gavion atlantico (higado): 1.881 a 3.699 ng/g de pl

(KLIF, 2007); gavion hiperboreo (higado): 75,6 ng/g de peso hiimedo (Verreault y otros, 2007).

94, También se examind la toxicidad del HBCD para el desarrollo y la reproduccion de las aves en un estudio
japonés realizado en 2009. Para este estudio se alimentd durante 6 semanas a unas codornices japonesas (Coturnix
coturnix japonica) con dietas que contenian 0, 125, 250, 500 6 1.000 ppm de HBCD (mezcla de isomeros: alfa, 27%;
beta, 30%; gamma, 43%). El HBCD redujo la viabilidad de los huevos en todas las concentraciones estudiadas.
Asimismo, se observo una reduccion estadisticamente significativa del grosor de la cascara de huevo a
concentraciones superiores a 125 ppm. A concentraciones de 500 y 1.000 ppm de HBCD se observé una disminucion
del peso de los huevos y la tasa de produccion de huevos, y un aumento del nimero de huevos rotos. La mortalidad
de los adultos se increment6 a 1.000 ppm. Se efectuaron ensayos adicionales con concentraciones de HBCD

de 0, 5, 15, 45 y 125 ppm para confirmar la concentracion sin efectos observados (NOEC) en el comportamiento
reproductivo. La supervivencia de los polluelos nacidos de huevos de hembras alimentadas con HBCD se redujo
significativamente a concentraciones iguales o mayores a 15 ppm (2,1 mg/kg de peso corporal/dia). Asimismo, a
concentraciones mayores o iguales a 15 ppm se observo que la viabilidad de los huevos tendia a reducirse con el
aumento de la concentracion. La NOEC del comportamiento reproductivo de la codorniz se estimo en 5 ppm

(0,7 mg/kg de peso corporal/dia) de HBCD (Ministerio de Medio Ambiente, Japon, 2009, presentacion del Japon).

95. Cuando se inyecto HBCD técnico en la camara de aire de unos huevos de gallina antes de la incubacion, se
observo una reduccion de la viabilidad de los huevos a concentraciones de 100 y 10.000 ng/g (Crump y otros, 2010).
En el mismo estudio se documentaron los efectos del HBCD (a ambas dosis) en la expresion de ARNm de CYP2H]1,
CYP3A37, UGT1A9, deyodinasa tipo 2, proteina transportadora de acidos grasos del higado y factor de crecimiento
insulinico tipo 1 en las gallinas. La observacion segun la cual es posible que el HBCD interfiera en las principales
vias metabolicas de las gallinas también fue sustentada por Crump y otros (2008), que evaluaron los efectos en la
expresion de ARNm en los hepatocitos embrionarios expuestos a concentraciones de entre 0,01 y 30 puM de a-HBCD
0 a una mezcla técnica de HBCD. Se determiné que el a-HBCD, pero no el HBCD técnico, inducia las enzimas
metabolicas de fase I (CYP2H1 y CYP3A37) y fase II (UGT1A9) dependiendo de la dosis. La enzima metabolica de
fase II, UGT1A9, es una ortologa aviaria de la UGT1A1 de los mamiferos. Esta enzima facilita la excrecion de la
tiroxina (T4), hormona tiroidea, por glucuronidacion. Asi, la regulacion al alza de esta enzima proporciona un
mecanismo mediante el cual es posible que la T4 se agote en los organismos expuestos (es decir, por una conjugacion
y excrecion mas rapidas). Crump y otros (2008) también observaron que el gen que codifica la transtiretina (TTR) fue
regulado a la baja por la mezcla técnica de HBCD y el a-HBCD a concentraciones >1uM. La TTR transporta T4 y
retinol al suero y el liquido cefalorraquideo. Asi pues, la regulacion a la baja de 1a TTR que se ha observado podria
aumentar el efecto de la enzima UGT1A9 y provocar un descenso mas pronunciado de la T4 en la sangre o el suero.

2.4.4 Toxicidad en mamiferos terrestres

96. Los estudios disponibles demuestran que el HBCD se absorbe rapidamente en el aparato digestivo de los
roedores. Posteriormente, las concentraciones mas altas se registran en el tejido adiposo y muscular y, en menor
medida, en el higado. En exposiciones prolongadas, se observan concentraciones mas altas en hembras que en
machos, pero la sustancia se bioacumula en ambos sexos y el lapso en que alcanza concentraciones de estado estable
estd en el orden de varios meses. De los tres diasteredmeros que componen el HBCD, el isdmero alfa es el que mas se
acumula (el factor de bioacumulacion relativa registrado en un solo estudio fue de 99:11:1 para el a-HBCD, B-HBCD
y y-HBCD, respectivamente). El HBCD se metaboliza y excreta con lentitud, principalmente con las heces (Comision
Europea, 2008).

97. En los mamiferos, el HBCD incide fundamentalmente en los procesos de biotransformacion que tienen lugar
en el higado y también afecta el eje HHT (véase CNM, 2008; Comision Europea, 2008; ECHA, 2008b). Es posible
que la induccion del estrés oxidativo y la interferencia con los programas apoptdticos y sefiales hormonales sean los
efectos toxicos iniciales de la exposicion al HBCD (por ejemplo, Zhang y otros, 2008; Reistad y otros, 2006;
Dingemans y otros, 2009; Fery y otros, 2009; Yamada-Okabe, 2005; Hamers y otros, 2006; Deng y otros, 2009; Kling
y Forlin, 2009; Hu y otros, 2009). En ratas, la exposicion oral diaria de 3 a 100 mg/kg de peso corporal afecta vias
metabolicas clave, como el metabolismo de lipidos, triglicéridos, androstenediona, testosterona, estrogeno y
colesterol, como también las fases I y II de la biotransformacion (Canton y otros, 2008; van der Ven y otros, 2006).
En los estudios in vitro el HBCD funciona como antagonista de receptores hormonales importantes, como los
receptores de andrégeno, hormona tiroidea y progesterona (Yamada-Okabe, 2005; Hamers y otros, 2006). Junto con
los datos in vivo de que se dispone (véase CNM, 2008; Comision Europea, 2008 y ECHA, 2008b para una resefia
general), estos estudios sefialaron que el HBCD es un posible disruptor endocrino del eje HHT y los procesos
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regulados por esteroides sexuales en los mamiferos. A la fecha, los efectos del HBCD en la tiroides han suscitado
mas atencion y se ha llevado a cabo una serie de estudios. Los resultados de los ensayos subcronicos in vivo con ratas
oscilan entre ningun efecto observado y un aumento del peso de la tiroides y el peso corporal total, la disminucion de
la T4 en el suero y el aumento de la TSH en el suero (WIL, 2001; van der Ven y otros, 2006; Ema y otros, 2008; van
der Ven y otros, 2009; véase KEMI, 2009 para una resefa general). Se han observado efectos en ambos sexos pero
también algunos se limitaron a las hembras. Si bien los resultados pueden parecer incoherentes, hoy existe un
consenso amplio sobre el hecho de que el HBCD, al igual que otros pirorretardantes bromados, puede interferir con el
eje HHT (KEMI, 2009; Comision Europea, 2008; CNM, 2008). No se conoce a ciencia cierta el mecanismo que
produce los efectos en la tiroides, pero se ha propuesto un modo de accion segin el cual los cambios en el
metabolismo hepatico de las hormonas tiroideas (TH) preceden los cambios en los niveles de TH en circulacion, en la
hipofisis, el aumento de los niveles de TSH y la activacion de la tiroides, entre cuyos posibles resultados se cuentan el
hipotiroidismo y efectos secundarios en la sintesis de lipoproteinas y la homeostasis de colesterol y acidos grasos (van
der Ven y otros, 2006; KEMI, 2009; Canton y otros, 2008).

98. Ademas de su funcion de reguladores principales del metabolismo corporal (Norris, 2007), las hormonas
tiroideas son necesarias para el desarrollo normal del sistema nervioso, al igual que los retinoides (Forrest y

otros, 2002; Maden, 2007), por lo que las perturbaciones en estos sistemas pueden causar efectos neurotéxicos a largo
plazo en las crias. Ya se ha sefialado el potencial neurotoéxico del HBCD, tanto in vivo como in vitro, en modelos de
roedores (Reistad y otros, 2006; Mariussen y Fonnum, 2003; Dingemans y otros, 2009; Eriksson y otros, 2006;
Lilienthal y otros, 2009). En el estudio in vivo de Eriksson y otros (2006), la exposicion neonatal directa de las crias a
una dosis tnica de HBCD por via oral (0,9 mg/kg o 13,5 mg/kg de peso corporal al décimo dia del nacimiento) indujo
alteraciones en el comportamiento espontaneo: se observé una hiporreactividad inicial y una posterior habituacion
reducida en los ratones adultos. También se constataron efectos en el aprendizaje espacial y la memoria evaluados en
ratones expuestos al HBCD en un laberinto acuatico de Morris. En cambio, Ema y otros (2008), en su estudio de dos
generaciones de ratas en el que la exposicion de la cria se producia indirectamente a través de la leche materna
humana, solo observaron cambios transitorios en el desempefio de los machos F1 en un laberinto en forma de “T”
lleno de agua con un nivel de exposicion mayor o igual a 1.500 ppm y sin efectos en otros pardmetros (actividad
locomotora). Segin Ema y otros (2008), la discrepancia entre los resultados obtenidos en su estudio y los de estudios
anteriores podrian deberse a las diferencias en el régimen de exposicion o a las diferencias de sensibilidad entre las
especies, o ambas. Los resultados in vitro sugieren que el HBCD puede ser citotoxico para las células nerviosas e
incluso interferir con determinados procesos de sefializacion neuronal, como la absorcion del Ca2+ y los
neurotransmisores (Reistad y otros, 2006; Mariussen y Fonnum, 2003; Dingemans y otros, 2009).

99. El potencial neurotoxico in vivo del HBCD también fue estudiado por Lilienthal y otros (2009). En un
estudio sobre reproduccion, demostraron que la pérdida de la funcion auditiva inducida por el HBCD, administrado a
través del alimento, iba acompaiiada de cambios producidos en el comportamiento que depende de la dopamina
(Lilienthal y otros, 2009). La pérdida de la funcion auditiva se atribuy6 a un efecto coclear del HBCD que produjo un
aumento de los umbrales y prolongaciones moderadas de la latencia en el rango de baja frecuencia de 0,5 a2 kHz y
después de estimulos clic. Los dos efectos observados dependian de la dosis, y los limites inferiores de la dosis de
referencia oscilaban entre <I y 10 mg/ kg de peso corporal. Por otra parte, Saegusa y otros (2009) detectaron un
ligero hipotiroidismo con aumento de peso de la tiroides, hipertrofia de las células foliculares tiroideas y
concentraciones de TSH en el suero, como también una disminucidn del nivel de T3 en el suero en las crias de rata
expuestas a 10.000 ppm de HBCD en una dieta sin soja desde el décimo dia de gestacion hasta el vigésimo dia
posterior al nacimiento. Junto con las variaciones de la TH se observo una reduccion de la densidad de los
oligodendrocitos CNPasa positivos, lo que indica un desarrollo oligodendroglial reducido. También se observé un
aumento del peso de la tiroides y una disminucion de la concentracion de T3 en el suero en la etapa adulta a partir

de 1.000 ppm. Si bien los datos mencionados sugieren que las perturbaciones en la sefializacion de las TH inducidas
por el HBCD se relacionan con ciertos efectos en el sistema nervioso de los roedores, también es posible que los
cambios cognitivos y de comportamiento se vean afectados por la reduccion de retinoides no polares observada en el
higado de ratas hembra tras su exposicion al HBCD (van der Ven y otros, 2006; van der Ven y otros, 2009). Ademas,
no debe subestimarse la interferencia del HBCD con las hormonas esteroides sexuales y sus receptores, ya que estas
hormonas también tienen efectos no gendmicos en las funciones cerebrales, por ejemplo, el aprendizaje y la memoria,
el control de la motricidad fina, la percepcion del dolor y el estado de animo (Boulware y Mermelstein, 2005;
Chakraborti y otros, 2007; Meaney y otros, 1983; Schantz y Widholm, 2001).

100. Hay varios estudios sobre los efectos del HBCD en la reproduccion. Saegusa y otros (2009) realizaron un
estudio de la toxicidad en el desarrollo de una generacion ratas expuestas a 0, 100, 1.000 o 10.000 ppm de HBCD a
través de la dieta materna desde el décimo dia de gestacion hasta el destete de la cria. En este estudio se observaron
efectos en la tiroides tanto en la madre (aumento del peso de la tiroides e hipertrofia de las células foliculares

a 10.000 ppm) como en la cria (aumento del peso de la tiroides, disminucion de la T3 en el suero y aumento de

la TSH en el suero a 1.000 y 10.000 ppm). Los efectos en la tiroides, sumados al desarrollo oligodendroglial reducido
en la corteza cerebral (estadisticamente significativo en el grupo que recibio la dosis alta (-24%), dato respaldado por
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una tendencia que depende de la dosis en los grupos que recibieron la dosis media (-12%) y baja (-8%)) y la
disminucion del peso corporal de las hembras (9% en el grupo que recibio la dosis alta), podrian indicar un
hipotiroidismo durante el desarrollo. Para este estudio, el LOAEL es 1.000 ppm (81-213 mg/kg/dia) y

el NOAEL, 100 ppm (8-21 mg/kg/dia). El estudio de exposicion prolongada y continua realizado por van der Ven y
otros (2009) sugiere que los 6rganos reproductores masculinos son especialmente sensibles a la exposicion al HBCD,
es decir, en el limite inferior de la dosis de referencia de 52 pg/g de peso corporal se observo una disminucion del
peso testicular en los machos F1. Asimismo, se registr6 una reduccion de peso en otros 6rganos de los machos, por
ejemplo, prostata, glandulas suprarrenales, corazon y cerebro, como también en el peso total de los machos F1. La
pérdida de peso corporal observada no permite afirmar si las variaciones de peso de los distintos érganos son
especificas o una consecuencia secundaria de la pérdida general de peso. En las hembras, la actividad de la enzima
citocromo P450 19, sobre la base de los promedios grupales, mostr6 una correlacion con la concentracion interna de
v-HBCD (coeficiente de correlacion lineal de 0,90). La enzima citocromo P450 19 transforma los androgenos en
estrogenos (Norris, 2006) y es fundamental para la diferenciacion y el desarrollo de las gonadas y el cerebro de los
vertebrados superiores, el mantenimiento de los tejidos reproductores y el comportamiento sexual (Conley y
Hinshelwood, 2001; Simpson y otros, 2002). En las hembras también se produjo un retardo de la apertura vaginal,
aunque solo en las que estuvieron expuestas a la dosis mas alta (limite inferior de la dosis de referencia: 82,2 ug/g de
peso corporal a una respuesta de referencia de 10%).

101. Al igual que en los estudios de van der Ven y otros (2009) y Saegusa y otros (2009), Ema y otros (2008)
documentan efectos en la reproduccion y el desarrollo (reduccion de la viabilidad de las crias, menos foliculos
primordiales) y variacion del peso de algunos 6rganos (como el higado y la tiroides) y de los niveles de la hormona
tiroidea. Se observd que varios efectos eran transgeneracionales y afectaban tanto a los padres FO como a los padres y
crias F1 y F2. Desde el punto de vista de la toxicologia de la reproduccion, los efectos mas graves fueron la
disminucion general de la viabilidad de las crias F2 a los 4 y 21 dias del nacimiento a 1.500 y 15.000 ppm y la
disminucion de los foliculos primordiales a 1.500 y 15.000 ppm de HBCD en las hembras F1. La reduccion del
numero de foliculos primordiales sugiere que el potencial de reproduccion en la hembra podria disminuir, y que suele
considerarse un marcador bioldgico sensible de los efectos adversos en la reproduccion (Parker y otros, 2006). Sin
embargo, cabe sefalar que la dosis mas elevada que utilizaron Ema y otros (2008) puede considerarse muy alta. No
obstante, en este estudio se realizd la dosificacion mezclando particulas de HBCD en una cantidad de dieta basal en
polvo adecuada para cada concentracion. Es posible que la cinética de absorcion del HBCD dependa tanto del tamafio
de las particulas como de la cantidad de particulas administradas y se prevé que sea menor que la del HBCD disuelto.
Por lo tanto, se cree que en este estudio las dosis reales en los tejidos son mas bajas de lo que indicaria la dosis
original, lo que también puede inferirse de las conclusiones de estudios similares, como el de WIL (2001), en el que
solo se observaron efectos reversibles en dosis de hasta 1.000 mg/kg de peso corporal/dia en los 90 dias de exposicion
por via oral.

2.45 Toxicidad en seres humanos

102. La evaluacion de riesgos de la UE sobre el HBCD, finalizada en 2008, proporciona la evaluaciéon mas amplia
de los riesgos y efectos toxicos que tiene la exposicion al HBCD para la salud y el bienestar de los seres humanos
(Comision Europea, 2008). En ella se llega a la conclusion de que el HBCD puede producir efectos toxicos para la
reproduccion y toxicidad a largo plazo, pero que no existen motivos de preocupacion en cuanto a la toxicidad aguda,
la irritacion, la sensibilizacion, y los efectos mutagénicos y carcinogénicos. Ademas, se afirma que el HBCD no
representa un riesgo para los consumidores adultos ni los trabajadores cuando se aplican las medidas comunes de
higiene laboral (practica actual de la UE). Las conclusiones se basan en una larga lista de estudios sobre toxicidad y
una amplia seleccion de evaluaciones de exposicion y de riesgos que no solo tienen en cuenta a los trabajadores y
consumidores adultos, sino también la exposicion indirecta de los seres humanos a través del medio ambiente
(Comision Europea, 2008). En la evaluacion de riesgos de la UE se documenta que actualmente, en la poblacion
general (humana), las concentraciones de HBCD en los tejidos estan muy por debajo de las que, seglin se ha
informado, causan efectos adversos en otros mamiferos (Comisiéon Europea, 2008).

103. La UE esta analizando la propuesta de clasificar y etiquetar el HBCD como sustancia toxica para la
reproduccion y el desarrollo. Se sospecha que la sustancia puede perjudicar a la fertilidad o dafiar al feto (codigo:
Repr. 2; H3611d) y puede perjudicar a los nifios alimentados con leche materna (codigo: efectos en la lactancia H362)
(KEMLI, 2009).

2.4.6  Comparacion de los niveles de exposicion y los efectos
Fuentes puntuales cercanas y regiones de origen

104. La comparacion entre concentraciones medidas en los tejidos y érganos de especies que son presa (peces) y
la concentracion sin efectos previstos (PNEC) por envenenamiento secundario revela que, a nivel local, las
concentraciones en peces exceden los 5 mg de PNEC de HBCD/kg de alimento en el caso de los depredadores
(mamiferos y aves) tanto en las zonas cercanas a las fuentes puntuales locales como en las regiones de origen. En las
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zonas cercanas a las fuentes puntuales, tales como el rio Skerne (Reino Unido) y la cuenca del rio Escalda (Bélgica),
se han medido concentraciones de HBCD superiores a 5 mg/kg de peso himedo en peces (anguila y trucha marron).
También se han medido concentraciones superiores a la PNEC en mamiferos marinos, la mas alta de las cuales fue
de 6,4 mg/kg de peso himedo corporal total en la marsopa comtn del Reino Unido (Comision Europea, 2008). La
evaluacion de riesgos basada en los residuos en los tejidos y el cuerpo realizada por el EBFRIP (2009b) confirma
ulteriormente el riesgo potencial que representa el HBCD para la vida silvestre en las fuentes puntuales locales y las
regiones fuentes. En particular, el tercio superior de los datos de vigilancia empleados en la evaluacion supera

la PNEC de la toxicidad especifica basada en el residuo en el caso de los peces de agua dulce y los mamiferos. El
limite superior de los datos de vigilancia de las aves también esta dentro de ese rango.

105. También causan preocupacion datos preliminares que se obtuvieron recientemente de estudios de cernicalos
americanos en cautiverio, segun los cuales existen riesgos de que repercuta en la reproduccion y el desarrollo en
regiones de origen. Las conclusiones de Marteinson y otros (Dioxin, 2010c) y Fernie y otros (Dioxin 2010b) indican
que los efectos en la reproduccion y el desarrollo de las aves silvestres presentan motivos de preocupacion, no solo
por las variaciones estacionales de los depositos de grasa que experimentan las aves silvestres y la transferencia a los
huevos que se ha observado, sino también porque la dosis de 800 ng/g de peso humedo y la consiguiente
concentracion in ovo de HBCD que generaron los efectos encontrados en estos estudios son similares a las que ya se
han observado en las aves silvestres de Europa Central y el Artico noruego (es decir, cormoran (higado): 138

a 1.320 ng/g de pl y charran (huevos): 330 a 7.100 ng/g de pl (Morris y otros 2004). En este estudio, con la
administracion de 800 ng/g de peso hiimedo de HBCD técnico en aceite de cartamo durante 21 dias y un periodo de
depuracion posterior de 25 dias, se obtuvieron dosis internas importantes desde el punto de vista ambiental, es decir,
2. HBCD: 934,8 ng/g de pl (20 ng/g de peso hiimedo) en higado y 4.216,2 ng/g de pl (181,5 ng/g de peso humedo) en
huevos (con una concentracion de a-HBCD de 164 ng/g de peso himedo en los huevos) (BFR 2009b; SETAC 2009).

Regiones remotas

106. Se ha detectado la presencia de HBCD en numerosas especies del Artico (invertebrados, aves, peces y
mamiferos terrestres y acuaticos). Se han registrado concentraciones de 1,38-2,87 ng/g de peso en lipidos en el
bacalao polar de Svalbard (Artico noruego) (véanse los cuadros sobre las concentraciones y los efectos en
UNEP/POPS/POPRC.6/INF/25). La presencia de HBCD en peces de regiones remotas hace pensar en posibles
efectos endocrinos si se tienen en cuenta los estudios de laboratorio realizados por Lower y More (2007), Palace y
otros. (2008 y 2010) que muestran efectos en el eje tiroideo de las especies de peces salmoides. Los efectos
disruptores endocrinos pueden derivarse de la exposicion a bajas dosis y dependen en gran medida del momento de la
exposicion (WHO y IPCS, 2002). El estudio realizado en cernicalos americanos (BFR 2009b; Dioxin 2010c) indican
el riesgo de efectos en la reproduccion y el desarrollo de las aves silvestres en regiones remotas, en las que las dosis
internas (164 ng/g de peso hiimedo de a-HBCD) que generaron los efectos estudiados por Marteinson y Fernie

(BFR 2009b) se vean superadas por las dosis internas observadas en las aves silvestres del Artico noruego, es decir,
gavion hiperboreo (higado): 195 a 15.027 ng/g de pl y gavién atlantico (higado): 1.881 a 3.699 ng/g de pl

(KLIF, 2007); gavion hiperboreo (higado): 75,6 ng/g de peso himedo (Verreault y otros, 2007). En 2001, Muir y
otros (2004) detectaron concentraciones de EHBCD en la grasa de las ballenas blancas (Delphinapterus leucas) del
Artico canadiense, especie que esta protegida por la Convencion sobre la conservacion de las especies migratorias.
Las concentraciones oscilaban entre 9,8 y 18 ng/g de pl. En 2002, Muir y otros (2006) detectaron niveles de HBCD
en el tejido adiposo de los osos polares (Ursus maritimus) en varias poblaciones de la region artica. Los mas elevados
se hallaron en las hembras de oso de la zona de Svalbard (109 ng/g de pl). En estos estudios no se investigaron los
efectos en 0sos polares y otros mamiferos marinos.

Salud humana

107. En cuanto al riesgo asociado a la exposicion de los seres humanos al HBCD, cabe sefialar que los niveles de
fondo de la sustancia en el medio ambiente se han incrementado en los ultimos decenios (Law y otros, 2008b; Law y
otros, 2006d) y que el HBCD se encuentra en la mayoria de los tejidos humanos, incluso en el suero y la sangre de
mujeres embarazadas y en la leche materna (por ejemplo, Comisiéon Europea, 2008; CNM, 2008; ECHA, 2008b). El
aumento de los niveles en el medio ambiente también se ve reflejado en la leche materna (Fangstrem y otros, 2008;
Kakimoto y otros, 2008) y en algunos casos los niveles detectados fueron bastante elevados (Eljarrat y otros, 2009;
Guerra y otros, 2008). Como lo demuestra su presencia en el suero del cordon umbilical y en la leche materna, el
HBCD se transfiere de madre a hijo (Meijer y otros, 2008; véase también Comision Europea, 2008). También es
posible que los nifios pequefios ingieran mas HBCD a través del ambiente que los adultos (Abdallah y otros, 2008b) y
que en general su ingesta de la sustancia sea superior a la de los adultos (Roosens y otros, 2010). La exposicion
prenatal al HBCD puede provocar leves cambios de comportamiento en los roedores, en especial en la actividad
motriz y la cognicion (Eriksson y otros, 2006). Ninguno de esos efectos perjudiciales se ha confirmado en los seres
humanos (Roze y otros, 2009). Las primeras etapas del desarrollo humano estan estrictamente controladas por
hormonas y procesos de sefializacion intracelular, como la apoptosis, imprescindible para la diferenciacion
embrionaria y tisular (Oppenheim, 1991; Davies, 2003; Barres y otros, 1992). Por lo tanto, el potencial neurotoxico y
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de desarrollo del HBCD observado en estudios con animales es un motivo de preocupacion, sobre todo en lo que
respecta a los fetos y niflos pequefios.

3. Sintesis de la informacion

108. El HBCD es persistente en el medio ambiente y tiene un alto potencial de bioacumulacion y
biomagnificacion en las cadenas alimentarias. Aparentemente, el a-HBCD es el mas persistente de los isomeros de
HBCD vy se biomagnifica mas que el B-HBCD y el y-HBCD. El HBCD estd muy extendido en el medio ambiente y la
biota mundiales; se han registrado niveles elevados de la sustancia en los principales depredadores y otras especies
amenazadas del Artico. Las liberaciones de HBCD estan aumentando en todas las regiones estudiadas. Es posible
que la cantidad cada vez mayor de materiales de construccion sea una fuente a largo plazo de HBCD en el medio
ambiente, ademas de representar un aumento de las liberaciones cuando se produzcan demoliciones o renovaciones en
el futuro. Las liberaciones producidas durante el reciclado de materiales de construccion y aparatos electronicos
pueden ser significativas y es probable que aumenten en el futuro. Al parecer, la tendencia general es que el a-HBCD
predomina en los niveles troficos superiores, mientras que en los inferiores el principal aparentemente es el y-HBCD.
En el tejido humano el a-HBCD parece predominar en la poblacion en general. La mayoria de los estudios
toxicologicos sobre el HBCD se centra en mezclas de HBCD vy los datos disponibles sobre la toxicidad especifica de
cada estereoisdmero son muy limitados.

109. Se considera que el HBCD es muy toéxico para los organismos acuaticos. En las zonas cercanas a las fuentes
puntuales y regiones con niveles de fondo elevados existe el riesgo de que la sustancia tenga efectos adversos para los
peces y mamiferos marinos. Segun la evaluacion de riesgos de la UE sobre el HBCD, los niveles de concentracion
medidos en la biota exceden la PNEC por efectos secundarios de 5 mg/kg de peso himedo (Comisién Europea, 2008).
Respecto de las aves de las regiones europeas donde se registran niveles de fondo elevados o de zonas cercanas a
fuentes puntuales, se llego a la conclusion de que los niveles rondan los umbrales de los efectos adversos. En las
aves, los datos preliminares de estudios recientes indican la presencia de efectos tales como la reduccion del grosor de
la cascara de huevo, el crecimiento y la supervivencia. También causan preocupacion datos preliminares que se
obtuvieron recientemente de estudios de cernicalos americanos en cautiverio, segun los cuales existen riesgos de que
el HBCD repercuta en la reproduccion y el desarrollo, incluso en aves silvestres de regiones remotas.

110. Tanto en la literatura mas antigua como en la actual se sugiere que el HBCD puede inducir efectos en los
mamiferos y que la exposicion cronica y subcronica al HBCD en dosis altas y bajas podria tener una amplia gama de
efectos potencialmente graves, sobre todo en el sistema neuroendocrino y las crias durante las primeras fases del
desarrollo. El HBCD puede interferir con el eje hipotalamico hipofisario tiroideo (HHT) y afectar la reproduccion y el
desarrollo. Muchos efectos son transgeneracionales y afectan tanto a los padres como a las crias. E1 HBCD se transfiere
de madre a cria en los seres humanos y en las especies silvestres. En las cercanias de fuentes locales se ha informado de
niveles significativos de HBCD en la leche materna humana, como también de la exposicion por ingesta de alimento. En
los seres humanos, el riesgo principal de exposicion al HBCD son las perturbaciones neuroendocrinas y en el desarrollo
que podrian producirse en las primeras etapas del desarrollo infantil. En la UE se esta analizando una propuesta de
clasificar y etiquetar el HBCD como sustancia toxica para la reproduccion y el desarrollo.

111. Ademas de las conclusiones de los estudios con animales in vivo, hay una gran cantidad de estudios recientes
realizados in vitro en los que se documenta que, en la adsorcion, el HBCD puede actuar sobre los procesos bioldgicos,
como la homeostasis celular, la reparacion de proteinas, el metabolismo, la sefializacion intracelular y los procesos
neuroendocrinos, e interferir con ellos. Esos estudios refuerzan la idea de que la exposicion al HBCD tiene diversos
efectos en la salud humana y el medio ambiente y también debe tenerse en cuenta en el examen de la toxicidad

del HBCD.

Cuadro 5. Caracteristicas del HBCD como contaminante organico persistente

Cumple
Criterio el criterio Observaciones
(Si/No)

Los testigos de material sedimentario fechados indican coeficientes de degradacion del
HBCD muy bajos.

Se ha descubierto que el HBCD esta muy extendido en el medio ambiente mundial y se
Persistencia Si han registrado niveles elevados de la sustancia en los principales depredadores del Artico.
El aumento de las concentraciones en la biota con el tiempo respalda la hipdtesis de que
el HBCD es una sustancia persistente.

La vida media del HBCD en el agua supera los 60 dias.
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Bioacumulacion

Si

Se encuentra en concentraciones elevadas en los depredadores de nivel superior.
El log K, se estima en 5,62.

Los estudios en peces documentan un FBC de 18.100 (Wildlife International, 2000; Veith
y otros, 1979; Comision Europea, 2008).

En los ecosistemas acudticos, los FBM >1 (Tomy y otros, 2004a, 2004b, 2009; Sermo y
otros, 2006).

Potencial de
transporte a
larga distancia
en el medio
ambiente

Si

Se ha detectado HBCD en el Artico, muy extendido en el medio ambiente.

Seglin los datos obtenidos de modelos, la vida media estimada en la atmosfera es de entre
dos y tres dias.

Efectos
adversos

Si

Sumamente toxico para las especies acuaticas; el ECspa 72 horas es de 52 pg/l en la
Skeletonema costatum y la NOEC, de 3,1 pg/l en la Daphnia magna.

El HBCD tiene efectos neurotdxicos y en la reproduccion y el desarrollo de mamiferos y
aves, con una NOEC/NOAEL del orden de 1 mg/kg/dia. Entre los datos obtenidos in
vivo cabe mencionar:
¢ Una reduccion de la supervivencia de las crias y menor cantidad de foliculos
primordiales en ratas a 100 mg/kg/dia, NOAEL de 10 mg/kg/dia (Ema y otros, 2008).

e Disminucion del peso de la cria, de los testiculos y de la prostata, disminucion de
la audicion y reduccion de la densidad mineral 6sea en las hembras en las crias de
rata a entre 30 y 100 mg/kg/dia (van der Ven y otros, 2009; Lillienthal y
otros, 2009).

e Desequilibrio de las TH y disminucion del desarrollo oligodendroglial en la
corteza cerebral de crias de rata a 1.000 ppm (entre 81 y 213 mg/kg/dia), NOAEL
de entre 8 y 21 mg/kg/dia (Saegusa y otros, 2009).

o Efectos en el comportamiento de ratones expuestos a 13,5 mg/kg/dia en el décimo
dia, NOAEL de 0,9 mg/kg/dia (Eriksson y otros, 2006).

¢ Disminucion de la supervivencia de huevos y polluelos de codornices expuestas
por el alimento a 15 ppm de HBCD (2,1 mg/kg/dia), NOEC de 5 ppm (0,7
mg/kg/dia) (Ministerio de Medio Ambiente, Japon, 2009).

e Cambios en la conducta de cortejo, adelanto de la puesta de huevos y una menor
tasa de crecimiento observados en cernicalos americanos expuestos diariamente
a 800 ng/g de HBCD, dosis interna de 164 ng/g de peso humedo de a-HBCD
(Dioxin, 2010b y Dioxin, 2010c).

4 Conclusiones

112. El HBCD es una sustancia sintética sin presencia natural conocida que se sigue utilizando en muchos paises,
incluso en articulos y productos importados. Las liberaciones de HBCD estan aumentando en todas las regiones
estudiadas; o sea, Europa y en Asia (Japon). El HBCD es persistente en el medio ambiente y se bioacumula y
biomagnifica en peces, aves y mamiferos. Varios niveles medidos en la biota, incluidos niveles troficos superiores,
como las aves y los mamiferos, en fuentes y zonas remotas son altamente preocupantes para la salud humana y el
medio ambiente. podrian afectar a la biota de ciertos niveles troficos superiores. Por consiguiente, se llega a la
conclusion de que es probable que el HBCD, como resultado de su transporte a larga distancia en el medio ambiente,
pueda provocar efectos adversos importantes para la salud humana, el medio ambiente, o ambos, que justifican la
adopcion de medidas a nivel mundial.
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