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  Note du Secrétariat 

1. On trouvera dans l’annexe à la présente note une proposition de la Norvège visant à inscrire le 

décabromodiphényléther (mélange commercial, c-décaBDE) aux Annexes A, B et/ou C de la 

Convention conformément au paragraphe 1 de l’article 8 de la Convention. La proposition est 

distribuée telle que reçue et n’a pas été éditée par les services de contrôle de la rédaction. L’examen 

effectué par le Secrétariat pour vérifier si la proposition contient les informations indiquées à 

l’Annexe D figure dans le document UNEP/POPS/POPRC,9/INF/3. 

  Mesures que pourrait prendre le Comité 

2. Le Comité souhaitera peut-être : 

a) Examiner les informations figurant dans la présente note; 

b) Décider s’il estime ou non que la proposition répond aux conditions requises énoncées 

à l’article 8 et à l’Annexe D de la Convention; 

c) Élaborer et adopter, s’il décide que la proposition répond aux conditions requises 

énoncées au paragraphe 2 b) plus haut, un plan de travail en vue de l’établissement d’un projet de 

descriptif des risques, conformément au paragraphe 6 de l’article 8. 

                                                           

*  UNEP/POPS/POPRC,9/1. 
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Annexe 

Proposition visant à inscrire le décabromodiphényléther (mélange 

commercial, c-décaBDE) aux Annexes A, B ou C  

de la Convention de Stockholm sur les polluants organiques 

persistants 

 1. Introduction 

1. Le décabromodiphényléther (mélange commercial, c-décaBDE est largement utilisé comme 

additif retardateur de flamme dans les textiles et les plastiques. C’est un mélange synthétique de 

polybromodiphényléthers comportant principalement le congénère entièrement bromé, le décaBDE.  

2. Le rapport de présentation porte spécifiquement sur les informations requises et les critères de 

sélection des paragraphes 1 et 2 de l’Annexe D de la Convention de Stockholm sur les polluants 

organiques persistants et résume les données pertinentes au regard des critères de sélection relatifs à la 

persistance, à la bioaccumulation, aux effets nocifs et à la propagation à longue distance. D’autres 

informations relatives au paragraphe 3 de l’Annexe D sont également fournies. Le rapport est basé sur 

les évaluations des risques existantes au sein de l’Union européenne et en Amérique du Nord. Il tient 

également compte de publications plus récentes issues de revues scientifiques pratiquant l’examen 

collégial. 

 2. Identité chimique 

3. La proposition concerne le mélange commercial de décabromodiphényléther, à savoir le 

c-décaBDE, se composant principalement du congénère entièrement bromé, le décaBDE, à une 

concentration comprise dans la fourchette 77,4-98 % et de quantités plus faibles des congénères 

nonaBDE (0,3-21,8 %) et octaBDE (0-0,04 %) (ECHA 2012a; US EPA 2008). La fourchette reflète 

les différences de composition des mélanges de c-décaBDE disponibles (ECHA 2012a; UK 

Environment Agency 2009; US EPA 2008). D’autres composés à l’état de traces, que l’on pense être 

des diphényles hydroxybromés, peuvent également être présents sous forme d’impuretés. Les tri-, 

tétra-, penta-, hexa- et heptaBDE totaux sont généralement présents à des concentrations inférieures à 

0,0039 % p/p (Commission européenne 2002; ECHA 2012a). Dans le présent document, le terme 

décaBDE désigne individuellement le polybromodiphényléther entièrement bromé, également 

dénommé BDE-209. 

4. Les données chimiques concernant le décaBDE sont présentées dans la figure 1 et dans les 

tableaux 1 et 2 ci-après (ECHA 2012a). 

Figure 1 : Formule structurelle 
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Tableau 1 : Identité chimique 

Numéro CAS : 1163-19-5 

Nom CAS : Benzène, 1,1'-oxybis[2,3,4,5,6-pentabromo-] 

Nom UICPA : 1,1'-Oxybis(pentabromobenzène) 

Numéro CE : 214-604-9 

Nom CE : Bis(pentabromophényl) éther 

Formule moléculaire : C12Br10O 

Masse moléculaire : 959,2 g/mol 

Synonyme : Décabromodiphényléther; décabromodiphényl oxyde; bis(pentabromophényl) 

oxyde; décabromobiphényl oxyde; décabromophénoxybenzène; benzène 1,1’ 

oxybis-, dérivé décabromé; décaBDE; DBDPE1; DBBE; DBBO; DBDPO 

Appellations 

commerciales : 

Mélange commercial de décaBDE; décaBDE technique; DeBDE technique; 

BDE-209; DE-83R; Bromkal 82-ODE; Bromkal 70-5; Sayte 10 E 
1 
L’abréviation DBDPE désigne également le décabromodiphényléthane  (N° CAS : 84852-53-9). 

 

Tableau 2 : Aperçu des propriétés physicochimiques pertinentes 

Propriété Valeur Référence 

État physique à 20 °C et 101,3 kPa Poudre cristalline de couleur blanche 

à blanc cassé 

Commission européenne 

(2002) 

Point de fusion/point de solidification 300-310 °C Dead Sea Bromine Group, 

1993, cité dans 

Commission européenne 

(2002) 

Point d’ébullition Se décompose à une température 

supérieure à 320 °C 

Dead Sea Bromine Group 

(1993), cité dans 

Commission européenne 

(2002) 

Pression de vapeur 4,63×10-6 Pa à 21 °C Wildlife International Ltd 

(1997), cité dans 

Commission européenne 

(2002) 

Solubilité dans l’eau <0,1 µg/l à 25 °C (méthode d’élution 

sur colonne) 

Stenzel et Markley (1997), 

cités dans Commission 

européenne (2002) 

Coefficient de partage n-octanol/eau, 

log Koe 

6,27 (mesuré - méthode de la 

colonne génératrice)  

9,97 (estimé – chromatographie en 

phase liquide à haute performance)  

MacGregor et Nixon 

(1997), et Watanabe et 

Tatsukawa (1990), 

respectivement, cités dans 

Commission européenne 

(2002) 

Coefficient de partage octanol-air 

log Koa 

13,1 Kelly et al. (2007) 

 3. Consommation et utilisation au niveau mondial 

5. Le décaBDE est un retardateur de flamme universel de type additif qui est compatible avec une 

grande variété de plastiques ou polymères et de textiles. Les retardateurs de flamme inhibent la 

combustion des matériaux et ralentissent la propagation des incendies. Ceux de type additif se 

combinent physiquement avec le matériau mais ne se lient pas chimiquement à ce dernier comme le 

font les ignifugeants réactifs. Du fait de sa polyvalence, le décaBDE est mis à contribution pour 

diverses utilisations finales, et son cycle de vie est donc complexe. Le c-décaBDE se rencontre dans 

des plastiques utilisés dans le secteur des équipements électriques et électroniques, par exemple pour 

la fabrication de boîtiers d’ordinateurs et de téléviseurs, dans les secteurs du transport et de 

l’aéronautique, et dans la construction et le bâtiment (fils et câbles, tuyaux et tapis) (BSEF 2013). 

Dans l’industrie textile, le décaBDE sert à ignifuger des textiles d’aménagement intérieur 

principalement utilisés dans les bâtiments publics et les véhicules de transport ainsi que pour le 

mobilier domestique dans les pays dotés de réglementations anti-incendie strictes (BSEF 2013). 
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6. D’après les chiffres de la demande mondiale communiqués par l’industrie, le c-décaBDE se 

classait au deuxième rang des retardateurs de flamme bromés et représentait le principal mélange de 

polybromodiphényléthers sur le marché en 2001 (BSEF 2006, cité dans AMAP 2009). Il ressort des 

données plus récentes issues des entreprises membres de l’European Flame Retardants Association 

(EFRA) qu’en 2010, 7 500 à 10 000 tonnes de décaBDE commercial ont été vendues au sein de 

l’Union européenne (VECAP 2011). Ces chiffres ne tiennent pas compte du décaBDE importé dans 

des préparations ou des articles contenant cette substance. La quantité de décaBDE produite/importée 

par les États-Unis se situerait dans une fourchette de 25 000 à 50 000 tonnes en 2002 et en 2006 

(US EPA Inventory Update Reporting, cité dans Klosterhaus et al. 2012). En Asie, le c-décaBDE est 

produit principalement en Chine, dont la production annuelle allait jusqu’à 13 500 tonnes en 2001 et 

30 000 tonnes en 2005 (Xia et al. 2005; Zou et al. 2007). D’après une étude de marché sur le secteur 

des retardateurs de flamme réalisée en 2010 par Freedonia, la demande mondiale d’additifs 

retardateurs de flamme devrait croître de 6,1 % par an et s’établir à 2,2 millions de tonnes en 2014. 

Cela est dû en partie à l’existence d’exigences de sécurité plus strictes et de matériaux plus 

inflammables. La région Asie-Pacifique demeurera jusqu’à la fin de l’année 2014 le marché le plus 

important et à plus forte croissance pour les retardateurs de flamme, avec près de la moitié de la 

demande mondiale de ces substances (Freedonia 2010). 

 4. Mesures administratives relatives au décaBDE adoptées aux niveaux national 

et international 

7. Les conséquences potentielles du décaBDE sur la santé et l’environnement font depuis assez 

longtemps l’objet d’un examen attentif, tant par la communauté scientifique que par les organismes de 

réglementation. À ce jour, plusieurs évaluations indépendantes des risques ou dangers du décaBDE 

pour l’environnement et la santé ont été menées aux niveaux international, régional et national. Elles 

ont débouché sur l’adoption de mesures de réduction des risques dans plusieurs pays.  

8. Dès 1986, l’Association de l’industrie chimique allemande (VCI) avait volontairement convenu 

de cesser d’utiliser le décaBDE, car l’on craignait que des dioxines ou furannes bromés puissent être 

émis lors d’une combustion incomplète (ECHA 2012 c). En 2008, l’Union européenne a ensuite 

interdit l’utilisation de décaBDE dans les équipements électriques et électroniques en vertu de la 

Directive relative à la limitation de l'utilisation de certaines substances dangereuses dans les 

équipements, électriques et électroniques (directive RoHS). Récemment, en décembre 2012, l’Union 

européenne a inclus le décaBDE dans la liste des substances PBT (persistantes, bioaccumulables et 

toxiques) et vPvB (très persistantes et très bioaccumulables) ainsi que dans celle des substances 

extrêmement préoccupantes prévue par le Règlement concernant l'enregistrement, l'évaluation et 

l'autorisation des substances chimiques, ainsi que les restrictions applicables à ces substances 

(règlement REACH) (ECHA 2012b). D’après les informations sur les risques et dangers des 

polybromodiphényléthers compilées par l’OCDE, la Suisse a harmonisé ses réglementations relatives 

à l’utilisation du décaBDE dans les équipements électriques et électroniques avec la directive 

européenne RoHS (OCDE 2008). En 2008, en Norvège, une interdiction de produire, d’importer, 

d’exporter, d’utiliser ou de commercialiser le décaBDE est entrée en vigueur au niveau national; elle 

couvre toutes les utilisations à l’exception de celles dans le secteur du transport.  

9. En Amérique du Nord, la première mesure de réglementation a été adoptée par le Canada 

en 2008, avec une interdiction de la fabrication de polybromodiphényléthers, notamment le décaBDE, 

au titre du Règlement sur les polybromodiphényléthers (Environnement Canada 2008). En août 2010, 

Environnement Canada et Santé Canada ont publié une version définitive révisée de la Stratégie de 

gestion du risque pour les polybromodiphényléthers, qui réitérait l'objectif de réduction de la 

concentration de ces substances dans l'environnement canadien au niveau le plus bas possible. Cela a 

débouché sur un accord avec trois grands producteurs de décaBDE au niveau mondial, en vue de 

l’élimination progressive des exportations de décaBDE à destination du Canada. L’accord volontaire 

prévoyait l'arrêt progressif des exportations et des ventes de décaBDE pour les équipements 

électriques et électroniques d'ici à fin 2010, pour le transport et les utilisations militaires d’ici à 

fin 2013 et pour toute autre utilisation d'ici à fin 2012 (Environnement Canada 2010b). Les autorités 

canadiennes ont récemment annoncé qu’une consultation était en cours en vue d’étendre l’interdiction 

à l’utilisation, la vente et l’importation de tous les polybromodiphényléthers dans le pays et 

qu’Environnement Canada envisageait également d’interdire l’utilisation des 

polybromodiphényléthers dans les produits (Environnement Canada 2010b). Des mesures de 

réglementation finales devraient être adoptées en 2013 (BSEF 2013). À partir de 2009, suite à des 

négociations menées avec l’agence américaine pour la protection de l'environnement (US EPA), trois 

grands producteurs de décaBDE des États-Unis ont pris des engagements concernant l’élimination 

progressive de cette substance. Les entreprises se sont engagées à cesser la production, l’importation et 

la vente de décaBDE pour la plupart des utilisations aux États-Unis d’ici au 31 décembre 2012 et à 
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cesser toute utilisation de cette substance d’ici à fin 2013 (US EPA 2013). Par ailleurs, des 

interdictions limitées ont été adoptées par quatre États, à savoir l’État de Washington, l’Oregon, le 

Vermont et le Maine (BSEF 2013). 

10. En Asie, des restrictions limitées ont été mises en place par la Chine, l’Inde et la Corée. Une 

limitation de l’utilisation du décaBDE pour les imprimantes et les téléphones mobiles et fixes a été 

adoptée dans la version révisée de la réglementation RoHS chinoise (Mesure administrative relative au 

contrôle de la pollution causée par les produits d’information électroniques) (BSEF 2013). En 2008, la 

Corée a mis en place une loi concernant la fin de vie des appareils électroniques et des véhicules et les 

restrictions applicables à ces produits. Les dérogations, valeurs limites et substances réglementées sont 

identiques à celles de la directive européenne RoHS. Cependant, le décaBDE est exclu de la liste des 

substances dangereuses pour les applications dans les polymères, en vertu de la réglementation relative 

au recyclage des ressources applicable aux équipements électroniques et aux véhicules automobiles 

(BSEF 2013).  

11. En Inde, le règlement relatif aux déchets d’équipements électriques et électroniques (gestion et 

manipulation) est entré en vigueur en mai 2012. Le chapitre sur la limitation des substances 

dangereuses impose des restrictions sur l’utilisation de polybromodiphényléthers dans les équipements 

électriques (BSEF 2013). 

 5. Informations sur le décaBDE relatives aux critères de sélection des polluants 

organiques persistants  

 5.1 Persistance 

12. Le décaBDE présente une persistance élevée dans le sol et les sédiments, qui a été démontrée 

par plusieurs études. La raison semble être la lenteur de la biodégradation et de la photodégradation 

dans ces compartiments (ECHA 2012a et références y figurant; Environnement Canada, 2010a et 

références y figurant), d’autant plus qu’il est peu probable que l’hydrolyse joue un rôle important dans 

sa dégradation en milieu réel. En effet, il possède une très faible solubilité dans l’eau (inférieure à 

0,1 µg/l à 25 °C) et sa molécule ne comprend pas de groupe fonctionnel susceptible de se décomposer 

aisément par hydrolyse (ECHA 2012a). 

13. La demi-vie de dégradation primaire calculée par extrapolation dans un sol amendé avec des 

boues d’épuration, dans des conditions aérobies et anaérobies, en prenant l’hypothèse d’une 

dégradation exponentielle, était supérieure à 360 jours (Nyholm et al. 2010 et Nyholm et al. 2011, 

cités dans ECHA 2012a). Liu et al. (2011a) ont conclu à l’absence de dégradation du décaBDE après 

180 jours dans des échantillons de sol chargés de décaBDE. Utilisant des cultures bactériennes, He et 

al. (2006) n’ont relevé avec trois des quatre souches testées aucune dégradation du décaBDE contenu 

dans le sol pendant des périodes allant jusqu’à un an. Cependant, avec la quatrième souche de 

bactéries, le décaBDE n’était plus détectable dans le milieu de culture après 2 mois d’incubation. Cette 

étude démontre que la biodégradation du décaBDE dans le sol et les autres compartiments 

environnementaux peut varier selon le type des bactéries présentes.  

14. En fonction des conditions expérimentales dans lesquelles les essais ont été menés, les valeurs 

de demi-vie du décaBDE relevées dans la littérature s’échelonnent de quelques heures à quelques 

mois, voire des années (ECHA 2012a et références y figurant). Deux études sur des sédiments d’eau 

douce montrent que le décaBDE peut subir une photodégradation relativement rapide en milieu 

aquatique et indiquent des demi-vies de dégradation égales à 100 heures et 53 heures, respectivement 

(Tysklind et al. 2001; Søderstrøm 2003). Mais, dans d’autres conditions, dans les sédiments marins 

profonds où l’affaiblissement de la lumière et l’effet d’écran du milieu diminuent l’exposition 

lumineuse globale et le potentiel de photodégradation, la persistance du décaBDE semble élevée. La 

demi-vie la plus longue dans les sédiments est celle déterminée par Tokarz et al. (2008) au cours d’une 

expérience sur un microcosme de laboratoire menée sur une période de trois ans et demi, à 22 °C et 

dans des conditions d’obscurité, qui a produit des valeurs comprises entre 6 et 50 ans, avec une 

moyenne d’environ 14 ans.  

15. Des évaluations récentes menées par le Canada et l’Union européenne permettent de conclure, 

entre autres, qu’il est hautement probable que le décaBDE subisse une débromation dans 

l’environnement conduisant à la formation de substances qui présentent elles-mêmes des propriétés de 

polluants organiques persistants ou de précurseurs de telles substances (Environnement Canada 2010a; 

ECHA 2012a et b). Il a été démontré que la dégradation dans des conditions environnementales 

réalistes dans les sédiments et les sols aérobies en présence de végétaux conduisait à la formation 

d’octaBDE, de nonaBDE et de polluants organiques persistants inscrits, tels que les congénères tétra- à 

heptaBDE (ECHA 2012a et références y figurant). Il ressortait de l’évaluation de l’Union européenne 

qu’il était hautement probable que le décaBDE subisse une débromation dans le sol et les sédiments 
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conduisant à la formation de telles substances, les proportions de chacun des composés excédant 0,1 % 

sur une période d’un an (ECHA 2012a et b). En raison de la persistance élevée et de la distribution 

large dans l’environnement, le potentiel d’exposition au cours de la vie et d’absorption par les 

organismes est élevé et, dans de nombreuses localités, cette substance constitue sur le long terme une 

source de produits de dégradation sous l’effet de processus de transformation biotiques et abiotiques 

(ECHA 2012a).  

16. Il ressort des évaluations européenne et canadienne que la débromation dans les biotes 

représente une autre voie majeure de formation de congénères de degré de bromation plus faible 

(ECHA 2012a et b; Environnement Canada 2010a). Les preuves fournies par les études en milieu réel 

et en laboratoire montrent qu’une débromation du décaBDE se produit chez les poissons, les oiseaux 

et les mammifères (Environnement Canada 2010a et références y figurant; ECHA 2012a et références 

y figurant). Chez les poissons, le décaBDE peut être absorbé via l’alimentation et transformé au moins 

en hexa- et heptaBDE. La production des métabolites hexa- et heptaBDE est généralement faible 

(inférieure à 5 % de la dose de décaBDE absorbée, d’après les différentes études) et les quantités 

réelles restent faibles; en revanche, la formation de précurseurs (octa- et nonaBDE) est plus importante 

et ceux-ci pourraient contribuer à la formation de polybromodiphényléthers de degré de bromation 

plus faible sur une période plus longue (ECHA 2012a et b). Des études réalisées in vitro suggèrent un 

profil de métabolites similaire chez les ours, les baleines et les phoques (ECHA 2012a). Chez les 

oiseaux, le décaBDE pourrait être dégradé par débromation au moins en octaBDE (ECHA 2012a).  

  Conclusion sur la persistance au regard des critères de l’Annexe D  

17. Le décaBDE satisfait aux critères de persistance, les valeurs de demi-vie dans le sol et les 

sédiments étant supérieures à six mois (180 jours). 

 5.2 Bioaccumulation  

18. Le décaBDE a été détecté dans les tissus d’un grand nombre d’espèces, notamment dans le 

zooplancton, ainsi que chez des poissons, invertébrés, oiseaux et mammifères aquatiques et terrestres 

du monde entier (ECHA 2012a; Environnement Canada 2010a; Daso et al. 2013; Koenig et al. 2013; 

Chen et Hale 2010; de Wit et al. 2010; Law et al. 2008). Il a toutefois été difficile de tirer des 

conclusions fermes à partir des données scientifiques sur le potentiel de bioaccumulation du décaBDE 

qui ont été examinées par l’Agence européenne des produits chimiques (ECHA) et Environnement 

Canada au cours d’évaluations antérieures (ECHA 2012a; Environnement Canada 2010a). Néanmoins, 

des données plus récentes et d’autres qui n’avaient pas été examinées lors de ces évaluations montrent 

que le décaBDE présente un potentiel de bioaccumulation élevé (Wu et al. 2008; He et al. 2012; La 

Guardia et al. 2012; Jenssen et al. 2007; Mo et al. 2012; Yu et al. 2011; Wu et al. 2009a; Yu et 

al.,2012; Kelly et al. 2007; Yi et al. 2013).  

19. Les valeurs du coefficient de partage octanol-eau (log Koe) relevées dans la littérature pour le 

décaBDE sont élevées et se situent entre 6,27 et 12,11 (Dinn et al. 2012; Tian et al. 2012; US EPA 

2011; Kelly et al. 2007; Environnement Canada 2006). Il a été calculé que le facteur bioconcentration 

est inférieur à 3 000 (CITI 1992) mais en raison de la faible solubilité dans l’eau (inférieure à 0,1 µg/l 

à 25 °C), cette valeur est considérée incertaine dans les évaluations réalisées par l’Agence européenne 

des produits chimiques (ECHA) et Environnement Canada, (Commission européenne 2002; 

Commission européenne 2007; ECHA 2012a; Environnement Canada 2010a). Cela dit, le facteur de 

bioconcentration du décaBDE chez les poissons est supposé inférieur à 5 000 (ECHA 2012a; 

Environnement Canada 2010a), vu que le facteur de bioconcentration maximal pour les substances de 

log Koe supérieur à 9,3 est estimé à 2 000 l/kg. 

20. Le facteur de bioconcentration (FBC) mesure l’absorption de molécules chimiques contenues 

dans l’eau par les organismes, par diffusion passive à travers les membranes cellulaires. On pense que 

cette voie d’exposition est moins importante pour le décaBDE (Booij et al. 2002; Shaw et al. 2009; 

Kelly et al. 2007), vu sa grande taille moléculaire (959,2 g/mol). Dans les réseaux trophiques 

aquatiques, l’alimentation constitue la principale voie d’exposition au décaBDE (Booij et al. 2002; 

Shaw et al. 2009; Kelly et al. 2007). Les quantités de décaBDE accumulées dans les organismes 

associés aux sédiments et les organismes filtreurs (moules, zooplancton, crustacés, poissons plats, 

invertébrés benthiques et vers aquatiques) ont été interprétées comme le résultat de la digestion de 

particules. On a considéré que la diffusion passive expliquait seulement une très faible fraction des 

concentrations détectées (La Guardia et al. 2012; Wang et al. 2009; Shaw et al. 2009). Seule une faible 

fraction des molécules de décaBDE se dissout dans l’eau, le reste se liant fortement à des particules 

(Booij et al. 2002; Shaw et al. 2009; Dinn et al. 2012). Par conséquent, on estime que les facteurs de 

bioaccumulation (FBA), de bioamplification et d’amplification trophique calculés ou mesurés 

fournissent des renseignements plus pertinents sur le comportement du décaBDE que les facteurs de 
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bioconcentration calculés ou mesurés (Booij et al. 2002, Shaw et al. 2009, Kelly et al. 2007, Powell et 

al. 2013). 

21. Les valeurs du log FBA normalisé par rapport aux lipides relevées dans la littérature pour les 

poissons sont comprises dans la fourchette 4,06-6,7 (Wu et al. 2008, cités dans Mansouri et al. 2012; 

He et al. 2012; La Guardia et al. 2012). Une valeur de log FBA supérieure à 3,7 correspond à un 

facteur de bioaccumulation supérieur à 5 000 (He et al. 2012; Environnement Canada 2010a). La 

relation entre le log FBA et le facteur de bioaccumulation est expliquée plus en détail dans 

l’évaluation menée par le Canada (Environnement Canada 2010a). Les évaluations antérieures n’ont 

pas tenu compte de ces données pour le décaBDE (Environnement Canada 2010a; ECHA 2012a). 

Elles soulignaient que les concentrations de décaBDE généralement détectées dans les biotes étaient 

inférieures d’un facteur de dix à celles d’autres polybromodiphényléthers, ce qui donnait à penser que 

le décaBDE possède un faible potentiel de bioaccumulation. Il importait toutefois de noter que, vu les 

valeurs du log FBA mentionnées dans la littérature pour le décaBDE satisfaisaient aux critères de 

bioaccumulation dans les poissons de l’Annexe D de la Convention (FBA supérieur à 5 000), même si 

certaines étaient plus faibles que celles mesurées chez les mêmes espèces pour d’autres 

bromodiphényléthers (Wu et al. 2008, cités dans Mansouri et al. 2012; He et al. 2012; La Guardia et 

al. 2012). 

22. Les facteurs de bioamplification et d’amplification trophique mesurés sur le terrain montrent 

que le décaBDE peut se bioamplifier chez plusieurs espèces et dans plusieurs réseaux trophiques aussi 

bien aquatiques que terrestres (facteurs de bioamplification et d’amplification trophique supérieurs 

à 1). Les facteurs de bioamplification signalés dans la littérature scientifique se situaient entre 1,4 et 7 

pour les organismes et réseaux trophiques terrestres (Yu et al. 2011; Wu et al. 2009a) et de 0,02-34 

pour les organismes et réseaux trophiques aquatiques (Jenssen et al. 2007; Mo et al. 2012; 

Environnement Canada 2010a et références y figurant). Dans les réseaux trophiques aquatiques, les 

facteurs d’amplification trophique étaient compris entre 0,2 et 10,4 (Wu et al. 2009b; Yu et al. 2012; 

Wu et al. 2008a; Jenssen et al. 2007; Environnement Canada 2010a et références y figurant). La 

plupart de ces valeurs ont été obtenues à partir d’échantillons de muscles (poissons, mammifères, 

oiseaux), du corps entier (bivalves, zooplancton, poissons) ou d’échantillons de tissus adipeux 

(poissons et mammifères). Les écarts entre les facteurs de bioamplification et les facteurs 

d’amplification trophique peuvent s’expliquer par des différences liées aux espèces, à l’alimentation, à 

l’exposition et au sexe, à la longueur et au type de la chaîne alimentaire, etc. Les valeurs peuvent 

également varier selon qu’elles sont mesurées pour le corps entier ou dans différents organes et 

qu’elles sont normalisées par rapport aux lipides ou non. 

23. En outre, certaines données disponibles suggèrent que le décaBDE se bioamplifie plus dans les 

organismes terrestres que dans les organismes aquatiques (Christensen et al. 2005; Chen et Hale 2010; 

Jaspers et al. 2006; Voorspoels et al. 2006 a). Cependant, Kelly et al. (2007) ont étudié plus en détail 

l’accumulation de diverses substances chimiques dans la chaîne alimentaire de mammifères piscivores 

terrestres et marins, en recourant à la modélisation et à des études sur le terrain. Ils ont observé une 

bioamplification du décaBDE dans les trois réseaux trophiques étudiés. Les résultats ont révélé un 

facteur de bioamplification plus élevé chez les carnivores terrestres et les êtres humains (égal à 8) que 

chez les mammifères marins (égal à 3). Le facteur de bioamplification le plus faible a été relevé chez 

les herbivores terrestres et les organismes à respiration aquatique (égal à 1). Plus spécifiquement, les 

conclusions de Kelly et al. 2007 indiquent que les substances comme le décaBDE, dont le coefficient 

de partage octanol-eau (log Koe) est égal à 9,9 (supérieur à 5), sont absorbées très lentement par les 

organismes aquatiques (Mörck et al. 2003; Stapleton et al. 2004; Kierkegaard et al. 1999), mais 

pourraient s’accumuler dans une plus large mesure chez les animaux à respiration aérienne, 

l’élimination par voie respiratoire ainsi que dans l’urine et les déchets azotés étant lente en raison d’un 

coefficient de partage octanol-air (log Koa) élevé, égal à 13,1 (supérieur à 6).  

24. Par ailleurs, dans presque toutes les études qui n’ont pas constaté une bioamplification du 

décaBDE chez les poissons et les mammifères, les valeurs étaient basées sur les concentrations de 

cette substance dans les muscles ou les tissus adipeux et/ou avaient été normalisées par rapport aux 

lipides. Ces études ont peut-être sous-estimé le potentiel de bioamplification du décaBDE, car celui-ci 

semble se lier davantage aux tissus riches en sang et se retrouve principalement dans le foie, dans une 

certaine mesure dans le sang et dans une moindre mesure dans les muscles et les tissus adipeux (Wu et 

al. 2009a; Voorspoels et al. 2006b; Wang et al. 2011b; Yi et al. 2013).  

25. Selon les évaluations menées au Canada et au sein de l’Union européenne, le potentiel de 

biotransformation du décaBDE en métabolites plus toxiques et bioaccumulables est très préoccupant et 

constitue un motif valable pour limiter l’utilisation et la production de c-décaBDE. La débromation du 

décaBDE conduisant à la formation de polluants organiques persistants déjà inscrits, à savoir l’hexa- et 

l’heptaBDE, dans les biotes y est considérée comme confirmée par le large éventail d’études menées 



UNEP/POPS/POPRC.9/2 

8 

sur le terrain et en laboratoire pour examiner la biotransformation en milieu naturel et dans des 

conditions de laboratoire contrôlées (Environnement Canada 2010a; ECHA 2012a et b). Des résultats 

scientifiques récents confortent les préoccupations concernant le potentiel de bioaccumulation et la 

débromation du décaBDE dans les organismes dans l’environnement, car ils montrent que 

l’accumulation du décaBDE peut induire des effets nocifs aux stades vulnérables de la vie des 

mammifères, des poissons et des amphibiens (Chen et al. 2012; He et al. 2011; Noyes et al. 2011). Les 

concentrations utilisées pour réaliser les expériences étaient comparables à celles détectées dans les 

zones les plus polluées (Zhang et al 2011a; Wang et al. 2011). Les produits de débromation observés 

étaient des diphényléthers de degré de bromation plus faible, tels que les octa- et nonaBDE (Chen et 

al. 2012; He et al. 2011) et les hexa- et heptaBDE (Noyes et al. 2011; He et al. 2011). L’étude réalisée 

par He et al. (2011) a montré qu’une exposition chronique à long terme à de faibles doses de décaBDE 

pouvait avoir des effets nocifs sur la reproduction des poissons et le comportement de leur 

descendance. En outre, l’accumulation du décaBDE et sa transmission à la descendance ont été 

démontrées au cours d’études sur des amphibiens (Wu et al. 2009a) et des mammifères (Zhang et al. 

2011c). Les résultats obtenus par Wu et al. (2009a) révélaient une bioamplification du décaBDE 

relativement élevée (facteur de bioamplification égal à 7) de l’insecte à la grenouille femelle, suivie 

d’une transmission de la mère à l’œuf. 

  Conclusion sur la bioaccumulation au regard des critères de l’Annexe D 

26. Sur la base des éléments de preuve disponibles, le décaBDE satisfait aux critères de 

bioaccumulation de l’Annexe D de la Convention. 

 5.3 Potentiel de propagation à longue distance dans l’environnement 

27. Preuve de son potentiel de propagation à longue distance dans l’environnement, on retrouve du 

décaBDE dans divers compartiments de la région arctique, notamment dans l’air, les sédiments, les 

neiges, les glaces et les biotes (Meyer et al. 2012; Hermanson et al. 2010; Su et al. 2007; Knudsen et 

al. 2006; Bakke et al. 2008; Tomy et al. 2008; Tomy et al. 2009; Breivik et al. 2006; de Wit et al. 2006 

et 2010; Hung et al. 2010; Letcher et al. 2010; AMAP 2009; Environnement Canada 2010a). Plusieurs 

études ont indiqué que le décaBDE était le ou l’un des polybromodiphényléthers prédominants dans 

l’air arctique (Wang et al. 2005; Möller et al. 2011; Meyer et al. 2012; Hermanson et al. 2010; Hung et 

al. 2010; Su et al. 2007). Le décaBDE déposé dans l’environnement arctique est biodisponible pour les 

organismes qui y vivent et s’avère très largement répandu dans les réseaux trophiques arctiques (de 

Wit et al. 2006 et 2010; Environnement Canada 2010a). Les échantillons biologiques prélevés dans les 

milieux arctiques contaminés par le décaBDE couvrent diverses espèces situées à différents niveaux 

des chaînes trophiques terrestres et aquatiques (de Wit et al. 2010), notamment végétaux, oiseaux de 

proie, oiseaux marins et œufs, poissons marins et d’eau douce, divers amphipodes, zooplancton, 

crevettes et palourdes, mammifères terrestres et marins (de Wit et al. 2006 et 2010; Tomy et al. 2008). 

La biosurveillance des biotes arctiques a révélé une augmentation des concentrations de décaBDE 

chez certaines espèces arctiques telles que le faucon pèlerin. L’augmentation des concentrations dans 

des œufs prélevés au Groenland entre 1986 et 2003 a été suivie (Vorkamp et al. 2005). Les données de 

biosurveillance ont également montré que le décaBDE peut contribuer significativement à la charge 

corporelle totale de polybromodiphényléthers chez les espèces arctiques. Par exemple, des données ont 

indiqué que le décaBDE représentait plus de 50 % de la charge totale de bromodiphényléthers chez 

l’amphipode des glaces détritivore Gamarus wilkitzkii (Sørmo et al. 2006), 60 % chez le sébaste et 

75 % chez la morue polaire (Tomy et al. 2008). Le décaBDE est également le congénère prédominant 

dans les échantillons de mousse et dans les échantillons prélevés sur des orignaux, lorsqu’il est présent 

(Mariussen et al. 2008). 

28. La demi-vie du décaBDE dans l’atmosphère est estimée à 94 jours, d’après des calculs basés 

sur la structure chimique et réalisés à l’aide du programme AOP de Syracuse Research Corporation en 

prenant l’hypothèse d’une concentration de radicaux hydroxyle égale à 5.10
5
 molécules/cm

3
 de 

décaBDE (Commission européenne 2002). Le suivi des concentrations de décaBDE dans l’atmosphère 

de la région arctique et les études montrant un dépôt important sur les glaces (Hermanson et al. 2010) 

et les neiges (Meyer et al. 2012) soulignent également son potentiel de propagation à longue distance 

jusqu’à des régions éloignées. Une étude des concentrations de 19 retardateurs de flamme bromés dans 

des carottes de glace prélevées dans l’Arctique norvégien a, par exemple, montré que le décaBDE est 

le deuxième plus grand contributeur aux dépôts atmosphériques de retardateurs de flamme sur les 

glaces arctiques (Hermanson et al. 2010), avec un taux de dépôt s’élevant à 320 pg/cm/an au cours de 

la période 1995-2005 (Hermanson et al. 2010). En termes de dépôts, il arrivait nettement en tête parmi 

les polybromodiphényléthers et n’était surpassé que par l’hexabromocyclododécane (Hermanson et al. 

2010). Par ailleurs, les données de tendances dans le temps montrent que les concentrations de 

décaBDE dans l’atmosphère arctique augmentent, avec un temps de doublement compris entre 3,5 et 

6,2 ans (Su et al. 2007; Hung et al. 2010).  
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29. Les processus océaniques contribuent à la propagation du décaBDE dans l’environnement au 

même titre que les processus atmosphériques (Su et al. 2007; Möller et al. 2011; Breivik et al. 2006), 

mais le transport de particules par voie éolienne est considéré comme le principal mécanisme de cette 

propagation. On pense que dans l’atmosphère, le décaBDE s’adsorbe presque entièrement sur des 

particules en suspension. Sa propagation à longue distance dépendrait donc de la mobilité 

atmosphérique de ces particules (Breivik et al. 2006; Wania et Dugani 2003). Les particules plus fines 

(d’un diamètre de l’ordre de quelques micromètres) peuvent rester en suspension pendant plusieurs 

heures ou jours, sous réserve qu’elles ne soient pas éliminées par dépôt humide (Wilford et al. 2008; 

Meyer et al. 2012). Le dépôt de particules en suspension dans l’air s’avère plus élevé pendant la saison 

des brumes arctiques (Su et al. 2007; AMAP 2009). En outre, on observe que les particules peuvent 

faire écran à la photolyse de la molécule de décaBDE et contribuer à prolonger sa durée de vie dans 

l’air au-delà de 200 jours (Breivik et al. 2006; Raff et Hites 2007, cités dans de Wit et al. 2010).  

  Conclusion sur la propagation à longue distance au regard des critères de l’Annexe D 

30. Vu la valeur estimée de sa demi-vie dans l’air et sa présence importante dans la région arctique, 

le décaBDE satisfait aux critères de propagation à longue distance de l’Annexe D de la Convention de 

Stockholm. 

 5.4 Effets nocifs  

31. Des évaluations aux niveaux national et régional menées indépendamment par l’Union 

européenne, le Royaume-Uni, le Canada et les États-Unis ont examiné la possibilité que le décaBDE 

induise des effets nocifs pour les organismes sauvages et les êtres humains (par exemple, Commission 

européenne 2002; Commission européenne 2004; Commission européenne 2008; UK Environment 

Agency 2009; ECHA 2012a; Santé Canada 2006; Santé Canada 2012;US EPA 2008; EFSA 2011). La 

toxicité du décaBDE a également fait l’objet de plusieurs articles et examens scientifiques (voir, par 

exemple, Dingemans et al. 2011; Chen et Hale 2010; Costa et Giordano 2011). La littérature 

disponible fait état d’effets nocifs sur les organismes du sol, les oiseaux, les poissons, les grenouilles, 

les rats, les souris et les êtres humains, dont des changements aux niveaux biochimique et cellulaire et 

d’autres séquelles pouvant avoir des répercussions à des niveaux d’organisation biologique plus 

élevés, y compris la survie, la croissance et la reproduction. Aussi bien chez les organismes sauvages 

que chez les êtres humains, les individus se trouvant aux premiers stades de développement semblent 

plus vulnérables à l’exposition au décaBDE que les adultes. Chez les vertébrés, le foie, l’axe 

thyroïdien et le système nerveux paraissent être les principales cibles de la toxicité du décaBDE. 

32. Bien que des effets nocifs aient été signalés, on ne dispose pas de données suffisantes pour 

pouvoir tirer des conclusions fermes sur la toxicité du décaBDE pour les organismes du sol et les 

végétaux (Xie et al. 2013; Xie et al. 2011; Zhu et al. 2010; Liu et al. 2011b; Zhang et al. 2012; pour un 

aperçu, voir ECHA 2012a). La littérature scientifique disponible ne fournit aucune preuve d’effets 

nocifs pour les végétaux, mais elle montre que des produits de débromation sont détectés dans les 

végétaux et le sol après une exposition au décaBDE (ECHA 2012a). Une étude publiée récemment 

laisse entendre que les embryons de vers de terre ou leurs jeunes pourraient subir des effets nocifs et 

que l’exposition au cours des premières phases de développement peut conduire à une diminution du 

nombre de jeunes qui sortent de chaque cocon (Xie et al. 2013). D’autres études scientifiques ont 

montré que le décaBDE, seul ou associé au cuivre, autre contaminant courant du sol rejeté par les 

usines de traitement des déchets d’équipements électriques et électroniques, peut avoir des 

conséquences sur l’activité enzymatique du sol et altérer la structure de la communauté bactérienne en 

réduisant la diversité des espèces qui la composent (Zhu et al. 2010; Liu et al. 2011b; Zhang et al. 

2012). L’étude a été réalisée à partir de concentrations de décaBDE de l’ordre de celles détectées dans 

les sols contaminés.  

33. Les données sur la toxicité pour les oiseaux sont rares, mais elles soulèvent des préoccupations 

quant aux effets nocifs potentiels (voir études réalisées par Chen et Hale 2010 et ECHA 2012a). Plus 

particulièrement, à ce jour, seule une étude a évalué la toxicité du décaBDE pour les oiseaux (Sifleet 

2009). Elle a permis d’observer une mortalité embryonnaire allant jusqu’à 98 % chez le poulet, après 

injection de décaBDE dans les œufs. Cependant, les oiseaux métaboliseraient également le décaBDE 

en polybromodiphényléthers de degré de bromation plus faible, dont les tétra-, penta-, hexa- et 

heptaBDE, qui sont des polluants organiques persistants (Van den Steen al. 2007; ECHA 2012a et 

références y figurant). Chez les oiseaux, une corrélation a été établie entre l’exposition aux 

polybromodiphényléthers de degré de bromation plus faible et l’apparition de changements 

immunomodulateurs, une toxicité pour le développement, une altération du comportement 

reproducteur et une diminution de la fertilité et du succès de la reproduction (Chen et Hale 2010; 

POPRC 2007). D’après l’évaluation réalisée par l’Union européenne (ECHA 2012a), les 

concentrations de décaBDE généralement détectées en milieu naturel dans les œufs d’oiseaux ne sont 
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qu’environ 2 à 10 fois plus faibles que celles pour lesquelles Sifleet (2009) a constaté une mortalité 

significative (ECHA 2012a). Les concentrations mesurées varient en général entre 1 et 100 μg/kg p.h., 

mais des valeurs allant jusqu’à environ 420 μg/kg p.h. ont été signalées. La marge entre les niveaux 

d’exposition chez les oiseaux sauvages et les concentrations avec effet observé est donc faible, en 

particulier si on considère que l’étude menée par Sifleet (2009) ne tient pas compte d’éventuels effets 

sub-létaux et que selon l’auteur, des quantités supplémentaires de décaBDE auraient 

vraisemblablement été assimilées après éclosion et résorption du reste du vitellus. En dehors des 

résultats de l’étude réalisée par Sifleet et al. (2009) et d’une étude de débromation contrôlée menée par 

Van den Steen et al. (2007), la plupart des données disponibles concernent des oiseaux sauvages dont 

les taux de décaBDE figurent, d’après Chen et Hale (2010), parmi les plus élevés jamais mesurés dans 

le biote. Les oiseaux qui se nourrissent d’espèces terrestres semblent présenter des concentrations de 

décaBDE plus élevées que ceux qui se nourrissent de poissons et risquent donc davantage de subir des 

effets nocifs (Chen et Hale 2010).  

34. Étant relativement peu soluble dans l’eau, le décaBDE ne devrait pas, selon les premières 

évaluations des dangers de cette substance, induire des effets toxiques aigus ou chroniques significatifs 

sur les organismes aquatiques à des concentrations inférieures à la valeur limite de solubilité dans 

l’eau (par exemple, Commission européenne 2002; Commission européenne 2004; Commission 

européenne 2007; UK Environment Agency 2009). Cependant, comme l’indiquent les conclusions de 

l’évaluation récente menée par l’Union européenne, de nouvelles études concernant les effets nocifs 

pour des paramètres biologiques importants, notamment la reproduction, le développement, le système 

nerveux, le système endocrinien, la croissance et la condition physique, soulèvent des préoccupations 

quant à la nocivité pour les organismes aquatiques (ECHA 2012a). En particulier, les études 

d’alimentation contrôlées réalisées sur le méné à grosse tête du Nord à des concentrations 

environnementalement pertinentes ont montré que le décaBDE pouvait interférer avec le système 

hormonal thyroïdien chez les jeunes poissons (Noyes et Stapleton 2010; Noyes et al. 2011), ce que 

confirment les résultats obtenus par Chen et al. (2012), qui ont par ailleurs observé une diminution 

significative de la masse corporelle et du taux de survie chez des larves de poisson zèbre exposées au 

décaBDE. En s’appuyant sur des mesures de la largeur de l’accroissement des otolithes, il existe 

également des indices que le décaBDE pourrait influer sur la croissance des poissons aux valeurs 

d’exposition environnementalement pertinentes détectées dans les sédiments (Kuo et al. 2010b). He et 

al. (2011) ont étudié les effets sur la condition physique générale, les paramètres reproductifs et le 

comportement ainsi que sur le développement des neurones moteurs et des muscles squelettiques, au 

cours d’une étude de toxicité chronique à faible dose sur le poisson zèbre. Plusieurs des effets signalés 

étaient transgénérationnels, c’est-à-dire qu’ils étaient observés chez les descendants d’individus 

exposés et s’expliquaient vraisemblablement, d’après les auteurs, par une transmission maternelle. 

Chez les mâles, la qualité du sperme était significativement altérée, même à la dose d’exposition la 

plus faible (0,001 M ou 0,96 g/l). Dans toutes les études précitées, on observait une débromation du 

décaDE conduisant à la formation de polybromodiphényléthers de degré de bromation plus faible; il 

est donc possible que d’autres polybromodiphényléthers contribuent également aux effets signalés. 

35. Il a été démontré que les polybromodiphényléthers, y compris les nona- et décaBDE, pouvaient 

avoir des conséquences sur le développement et la métamorphose des amphibiens, en raison de leur 

influence sur le système hormonal thyroïdien (Schriks et al. 2006 et 2007; Balch et al. 2006; Qin et al. 

2010). D’après les études disponibles, le nonaBDE, un des principaux congénères présents dans le 

c-décaBDE outre le décaBDE, peut retarder la métamorphose des têtards de Xenopus laevis, comme le 

prouve le ralentissement considérable de la résorption de la queue des têtards après exposition in vitro 

au BDE-206 (Schriks et al. 2006). Il ressortait d’une étude in vivo plus récente qu’un mélange 

commercial de décaBDE à 98,5 % p/p agissait sur la métamorphose des têtards de Xenopus laevis, en 

induisant un retard dans l’apparition des membres antérieurs (Qin et al. 2010, cités dans ECHA 

2012a). Ce retard s’accompagnait de changements histologiques au niveau de la glande thyroïdienne et 

d’une diminution de l’expression des récepteurs thyroïdiens au niveau des tissus caudaux.  

36. Les effets nocifs du décaBDE sur les mammifères ont été amplement étudiés sur des 

organismes en captivité, principalement des rongeurs, dans des conditions de laboratoire contrôlées et 

ont fait l’objet de plusieurs examens scientifiques et d’évaluations par les États (par exemple, 

Commission européenne 2002; Commission européenne 2008; US EPA 2008; Costa et Giordano 

2011; Dingemans et al. 2011; Santé Canada 2006; Santé Canada 2012;EFSA 2011). Les données 

résultantes sont également étayées par des études in vitro prouvant que le décaBDE induit des effets 

cellulaires semblables à ceux d’autres polybromodiphényléthers (Santé Canada 2012). Des études in 

vitro ont permis de déterminer qu’il avait, notamment, la faculté d’induire des effets neurotoxiques, 

d’agir comme perturbateur endocrinien des processus régulés par les hormones stéroïdiennes et 

thyroïdiennes, de favoriser l’apparition de cancers, de provoquer des dommages à l’ADN et d’affecter 
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le métabolisme (Ibhazehiebo et al. 2011; Li et al. 2012; Pellacani et al. 2012; Dingemans et al. 2011; 

Pacyniak et al. 2007; Karpeta et Gregoraszczuk 2010). 

37. Le système nerveux du fœtus ou du nouveau-né, le foie et l’axe thyroïdien semblent constituer 

les principales cibles de la toxicité du décaBDE chez les rongeurs (Costa et Giordano 2011; 

Dingemans et al. 2011; Santé Canada 2012). Bien que la toxicité aiguë du décaBDE s’avère faible par 

voie orale, par inhalation et par voie cutanée, les données toxicologiques disponibles pour les 

mammifères indiquent qu’une exposition à long terme pourrait provoquer des effets nocifs similaires à 

ceux observés pour d’autres polybromodiphényléthers (voir, par exemple Costa et Giordano 2011; 

Dingemans et al. 2011; Santé Canada 2010). Les études sur les rongeurs ont, par exemple, démontré 

que le décaBDE pouvait agir comme perturbateur du système hormonal thyroïdien (voir, par exemple, 

Dingemans et al., 2011; Costa et Giordano 2011 pour examen). Chez les rongeurs, l’exposition au 

décaBDE peut également entraîner une diminution de la fonction immunitaire au cours de la grossesse 

et de la lactation (Zhou et al. 2006; Liu et al. 2012), compromettre la capacité des organismes à 

combattre les infections (Watanabe et al. 2008; Watanabe et al. 2010) et avoir des conséquences 

négatives sur des paramètres reproductifs comme le nombre de cellules folliculaires et de 

spermatozoïdes (Liu et al. 2012; Miyaso et al. 2012; Tseng et al. 2006).  

38. Le potentiel de perturbation thyroïdienne du décaBDE chez les mammifères a fait l’objet de 

plusieurs examens ou évaluations (par exemple, EFSA 2011; Dingemans et al. 2011; Costa et 

Giordano 2011) et est jugé préoccupant vu que le décaBDE, en interagissant avec le système hormonal 

thyroïdien, peut avoir une action neurotoxique sur le cerveau en cours de développement (voir études 

de Dingemans et al. 2011; Costa et Giordano 2011). Le décaBDE pourrait également induire un 

certain nombre d’effets directs sur les cellules cérébrales, susceptibles de compromettre le 

fonctionnement et l’intégrité du cerveau (Costa et Giordano 2011; Dingemans et al. 2011). Des études 

de toxicité neurodéveloppementale du décaBDE réalisées sur des animaux font état d’un large éventail 

d’effets, dont des altérations, par exemple, des comportements spontanés et cognitifs, de 

l’apprentissage, de la mémoire, de l’activité locomotrice, de la position assise, des réflexes et une 

accoutumance après exposition au décaBDE (voir US EPA 2008; Dingemans et al. 2011; Costa et 

Giordano 2011; Santé Canada 2012 et références y figurant). Chez les rongeurs, des effets 

neurocomportementaux ont été observés au cours du développement des jeunes ou à l’âge adulte après 

une brève exposition postnatale au décaBDE (Johansson et al. 2008; Viberg et al. 2007; Viberg et al. 

2003; Rice et al. 2007). Chez les souris, des effets comportementaux initialement imperceptibles 

devenaient apparents au fil de l’âge (voir, par exemple, Rice et al. 2009 et études réalisées par Santé 

Canada 2012 et Costa et Giordano 2011 et références y figurant). Bien que la possibilité d’une toxicité 

neurodéveloppementale du décaBDE ait été contestée (par exemple, Hardy et al. 2009; Goodman 

2009; Williams et de Sesso 2010), les éléments de preuve fournis par les données in vitro et in vivo 

indiquent que le décaBDE peut induire des effets neurotoxiques chez les mammifères exposés au 

cours des premiers stades du développement (voir études menées par Dingemans et al. 2011; Costa et 

Giordano 2011; Santé Canada 2012).  

39. Dans le monde, des personnes de tous âges sont quotidiennement exposées au décaBDE via 

l’environnement et divers produits alimentaires, notamment le lait maternel (voir Costa et Giordano 

2011; Santé Canada 2012; EFSA 2011 et références y figurant). En Europe, le décaBDE et le BDE-47 

constituent les polybromodiphényléthers prédominants dans l’alimentation (EFSA 2011). On pense 

que, chez les adultes, la poussière domestique et le lieu de travail sont les principales sources 

d’exposition au décaBDE (Costa et Giordano 2011). La poussière domestique représente également la 

principale source d’exposition au décaBDE pour les enfants de premier âge qui ont une plus forte 

tendance à avaler des particules de poussière se trouvant sur leurs mains. Pour les nourrissons, les 

jouets en plastique dur mis à la bouche peuvent en outre constituer une voie d’exposition 

supplémentaire (Santé Canada 2012).  

40. Le fait que chez l’homme, l’exposition commence aux premiers stades du développement, à 

savoir in utero, par transfert placentaire, ou après la naissance, via le lait maternel (Gomara et al. 2007; 

Kawashiro et al. 2008; Wu et al. 2010;Miller et al. 2012), laisse penser que la toxicité 

neurodéveloppementale observée dans les modèles mammaliens pourrait également avoir des 

conséquences pour les êtres humains (Santé Canada 2012; US EPA 2008; EFSA 2011; Costa et 

Giordano 2011). Cependant, bien que les polybromodiphényléthers présentent des similitudes 

structurelles avec d’autres polluants environnementaux, tels que les polychlorobiphényles (PCB) et les 

composés organochlorés, le nombre d’études sur la toxicité et la cancérogénicité du décaBDE pour les 

êtres humains reste étonnamment limité (pour un aperçu, voir, par exemple, US EPA 2008; Santé 

Canada 2012; Santé Canada 2006). Pourtant, la suspicion que le BDE-209, seul ou conjugué à d’autres 

polybromodiphényléthers, exerce un effet toxique pour le développement neurologique et peut être un 

facteur de risque de maladie pour les êtres humains se confirme peu à peu (par exemple, Dingemans et 

al. 2011; Messer et al. 2010; Kicinski et al. 2012; Costa et Giordano 2011; Santé Canada 2012; Santé 
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Canada 2006; Gascon et al. 2012; Chao et al. 2011). Par exemple, il a été avancé que les effets du 

décaBDE sur la signalisation hormonale thyroïdienne, élément important pour synchroniser et réguler 

avec précision la croissance des cellules du cerveau et la connectivité cérébrale, pouvaient contribuer à 

l’apparition de troubles neurologiques tels que l’autisme (Messer 2010). Une étude épidémiologique 

récente sur la relation entre les concentrations de polybromodiphényléthers dans le lait maternel et le 

développement neurophysiologique des nourrissons faisait apparaître une corrélation significative 

entre le décaBDE et l’obtention de résultats plus faibles aux tests de développement mental chez des 

enfants âgés de 12 à 18 mois (Gascon et al. 2012). Ces résultats cadrent avec ceux obtenus 

antérieurement par Chao et al. (2011). Gascon et al. (2012), mais pas Chao et al. (2011), ont par 

ailleurs trouvé une corrélation négative mais non significative entre la somme totale des 

polybromodiphényléthers dans le lait maternel et les résultats obtenus aux tests mentaux (Chao et al. 

2011; Gascon et al. 2012). Dans ce contexte, il convient de noter que des résultats épidémiologiques 

indiquant l’existence d’un rapport entre l’exposition aux polybromodiphényles au cours des premiers 

stades de la vie et la toxicité pour le développement neurologique ont également été obtenus pour les 

polybromodiphényléthers de degré de bromation plus faible (Roze et al. 2009; Herbstman et al. 2010; 

Gascon et al. 2011; Kicinski et al. 2012).  

41. D’après les caractérisations des risques du décaBDE menées par Santé Canada (2012) et 

l’US EPA (2008), l’apport journalier de décaBDE aux États-Unis et au Canada n’était pas, pour 

l’heure, susceptible d’induire une toxicité pour le développement neurologique, même pour le groupe 

d’âge le plus exposé et le plus sensible, à savoir les nourrissons. Le Groupe scientifique sur les 

contaminants de la chaîne alimentaire de l’Autorité européenne de sécurité des aliments est parvenu à 

une conclusion similaire (EFSA 2011). Cependant, aucune de ces évaluations des risques ne prend en 

compte la possibilité que les différents polybromodiphényléthers en présence produisent des effets 

additifs ou synergiques, comme le suggèrent les données in vitro disponibles (par exemple, Pellacani 

et al. 2010; Tagliaferri et al. 2010; Llabjani et al. 2010; Karpeta et Gregoraszczuk 2010; Hallgren et 

Darnerud 2002; He et al. 2009). Dans ce contexte, il convient de noter que le rapport de l’OMS et du 

PNUE publié récemment conclut que les perturbateurs endocriniens peuvent agir conjointement et 

présenter des effets additifs, même lorsqu’ils sont combinés à des doses faibles pour lesquelles ils ne 

produisent, individuellement, aucun effet observable (WHO/UNEP 2012). Par ailleurs, comme l’a 

souligné Santé Canada (2012), l’évaluation des risques pour la santé humaine se heurte au nombre 

limité de données sur l’exposition par inhalation et/ou par voie cutanée et à l’insuffisance de celles 

concernant la toxicocinétique du décaBDE chez les êtres humains. Enfin, d’autres facteurs de risques 

n’ont pas non plus été envisagés. Une carence en iode, condition courante à l’échelle mondiale 

(étudiée par Walker et al. 2007), augmenterait la sensibilité aux effets nocifs de perturbateurs 

thyroïdiens chimiques, tels que le décaBDE (Dingemans et al. 2011). 

  Conclusion sur les effets nocifs au regard des critères de l’Annexe D 

42. Les éléments de preuve fournis par les données de toxicité disponibles montrent que le 

décaBDE, seul et/ou conjugué aux produits de sa débromation, possède le potentiel de nuire à la santé 

humaine et/ou à l’environnement. 

 6. Motifs de préoccupation et nécessité de prendre des mesures au niveau 

international 

 6.1 Motifs de préoccupation 

43. Sur la base des données existantes, on peut considérer que le décaBDE satisfait aux critères de 

sélection relatifs à la persistance, à la bioaccumulation, aux effets nocifs et à la propagation à longue 

distance de l’Annexe D à la Convention de Stockholm. À ces préoccupations s’ajoutent le potentiel de 

débromation conduisant à la formation d’autres polluants organiques persistants et la possibilité 

d’effets combinés. Plusieurs évaluations ont conduit à la conclusion qu’il était hautement probable que 

le décaBDE se transforme dans l’environnement et les biotes en polybromodiphényléthers de degré de 

bromation plus faible, qui sont eux-mêmes des polluants organiques persistants, ou en précurseurs de 

ces substances. Par ailleurs, des données in vitro suggèrent également la possibilité que différents 

polybromodiphényléthers agissent conjointement, induisant ainsi des effets additifs ou synergiques.  

44. En outre, le décaBDE est largement répandu dans l’environnement et dans les biotes de par le 

monde et il a été démontré qu’il présentait un potentiel important de bioamplification dans plusieurs 

réseaux trophiques. Par ailleurs, les tendances temporelles indiquent une augmentation des 

concentrations atmosphériques de décaBDE dans la région arctique. Les concentrations dans les tissus 

pourraient être relativement faibles chez certaines espèces, mais une étude sur les poissons suggère 

que l’exposition chronique au décaBDE à de faibles doses peut provoquer des effets nocifs, en 

particulier aux stades juvéniles. La possibilité que le décaBDE soit un perturbateur endocrinien s’avère 

particulièrement préoccupante. La relation dose-réponse des perturbateurs endocriniens chimiques 
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n’étant pas linéaire, ces substances peuvent présenter des effets nocifs même à de faibles 

concentrations dans l’environnement (UNEP/WHO 2012). La sensibilité à la perturbation 

endocrinienne étant la plus élevée au cours du développement des tissus, les organismes aux premiers 

stades de développement sont plus vulnérables que les adultes (UNEP/WHO 2012). Par ailleurs, la 

persistance élevée du décaBDE dans les sédiments et le sol signifie que des organismes peuvent y être 

exposés en continu, ce qui accroît la probabilité d’effets nocifs, et que l’exposition se poursuivra 

longtemps après l’arrêt des rejets dans l’environnement. 

45. Le décaBDE est un produit d’usage courant dans le monde entier. Bien que certaines régions 

aient récemment placé des restrictions sur son utilisation et sa mise sur le marché, il continue d’être 

produit et utilisé comme retardateur de flamme dans de nombreux pays. Il est prévu que la 

consommation mondiale de retardateurs de flamme s’accroisse, en partie du fait de réglementations 

anti-incendie plus strictes. Cela aura des répercussions notamment sur les tendances temporelles du 

décaBDE dans les régions où la poursuite de sa commercialisation ou de son utilisation ne font l’objet 

d’aucune restriction, et sur ses concentrations environnementales dans les régions éloignées des 

sources. Comme le décaBDE peut se propager sur de grandes distances, aucun pays ou groupe de pays 

ne peut à lui seul atténuer la pollution causée par cette substance. Vu ses propriétés nocives de 

polluant organique persistant et les risques liés à la poursuite éventuelle de sa production et de son 

utilisation, une action internationale est justifiée. 
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