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  Note du Secrétariat 

 I. Introduction 

1. À sa quinzième réunion, le Comité d’étude des polluants organiques persistants a adopté 

la décision POPRC-15/2 sur le Déchlorane Plus et ses isomères syn- et anti- 

(UNEP/POPS/POPRC.15/7, annexe I), par laquelle le Comité a décidé de créer un groupe de travail 

intersessions pour examiner plus avant la proposition d’inscription de ces substances chimiques 

aux Annexes A, B et/ou C de la Convention de Stockholm (UNEP/POPS/POPRC.15/3) et d’établir 

un projet de descriptif des risques conformément à l’Annexe E de la Convention. 

2. Conformément à la décision POPRC-15/2 et au plan de travail adopté par le Comité 

(UNEP/POPS/POPRC.15/7, annexe III), le groupe de travail intersessions a établi un projet de descriptif 

des risques, qui est reproduit dans l’annexe à la présente note sans avoir été revu par les services 

d’édition. Des informations supplémentaires ainsi qu’une compilation des observations reçues 

et des questions posées au sujet du projet de descriptif des risques figurent dans 

les documents UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14 et UNEP/POPS/POPRC.16/INF/4, respectivement. 

 II. Mesure proposée 

3. Le Comité souhaitera peut-être : 

a) Adopter, avec tout amendement éventuel, le projet de descriptif des risques reproduit 

dans l’annexe à la présente note ; 

b) Décider, conformément au paragraphe 7 de l’article 8 de la Convention et sur la base 

du descriptif des risques, si le déchlorane plus, son isomère syn et son isomère anti risquent, par suite 

de leur propagation à longue distance dans l’environnement, d’avoir des effets nocifs importants sur 

la santé humaine et/ou l’environnement justifiant l’adoption de mesures au niveau mondial ; 

 

* Nouveau tirage pour raisons techniques le 21 octobre 2020. 

** UNEP/POPS/POPRC.16/1. 
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c) Convenir, en fonction de la décision prise par suite de l’alinéa b) ci-dessus : 

i) D’inviter toutes les Parties ainsi que tous les observateurs à fournir 

les informations demandées dans l’Annexe F de la Convention, à créer un 

groupe de travail intersessions pour élaborer un projet d’évaluation de la gestion 

des risques et à convenir d’un plan de travail pour mener à bien ce projet ; ou 

ii) De distribuer le descriptif des risques à toutes les Parties et à tous 

les observateurs et de mettre la proposition de côté. 
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  Résumé à l’intention des décideurs 

1. À sa quinzième réunion, le Comité d’étude des polluants organiques persistants a conclu que le 

Déchlorane Plus (DP) (n° CAS 13560-89-9), son isomère syn- (n° CAS 135821-03-3) et son isomère 

anti- (n° CAS 135821-74-8) satisfaisaient aux critères de l’Annexe D de la Convention 

(décision POPRC-15/2) et décidé de créer un groupe de travail intersessions qui serait chargé 

d’examiner la proposition à l’étude de manière plus approfondie et d’établir un descriptif des risques 

conformément à l’Annexe E de la Convention. Les Parties et les observateurs ont été invités à 

soumettre les informations spécifiées à l’Annexe E avant le 2 décembre 2019. 

2. Le mélange technique appelé « Déchlorane Plus TM» est un retardateur de flamme polychloré 

commercialisé et utilisé depuis les années 60. Il est employé comme additif ignifugeant dans des 

gaines de fils et câbles électriques, des matériaux de toiture en plastique et des connecteurs pour 

téléviseurs et moniteurs ; il est également employé comme retardateur de flamme non-plastifiant dans 

des systèmes polymériques comme les nylons et les polypropylènes. 

3. Le mélange technique DP contient deux stéréoisomères, le syn-DP et l’anti-DP, qui sont 

présents dans une proportion d’environ 1:3 (25 % de syn-DP et 75 % d’anti-DP). Les mélanges 

commerciaux de DP peuvent aussi contenir des monoadduits de DP, des dérivés mono-déchlorés ou 

d’autres substances comme impuretés. Le DP et ses isomères ne sont connus que comme substances 

produites de manière intentionnelle. 

4. La fabrication de DP par la société Hooker Chemicals and Plastics Corporation (l’actuelle 

société Occidental Chemical Company (OxyChem)) basée à Niagara Falls, dans l’État de New York, 

a commencé dans les années 60 et pris fin en 2016. Aux États-Unis, le DP était considéré comme une 

substance chimique produite en grandes quantités (HPVC), avec des volumes annuels compris entre 

450 et 4 500 tonnes à partir de 1986. En Chine, la production a été lancée en 2003 par la société 

Anpon Electrochemical Co., avec un volume annuel de 300 à 1 000 tonnes. 

5. Des rejets de DP dans l’environnement ont lieu durant la fabrication, la formulation et 

l’utilisation, ainsi qu’au cours de l’élimination des déchets et du recyclage des produits qui en 

contiennent. Les rejets liés à son utilisation proviennent de ses usages industriels et professionnels 

ainsi que des produits de consommation. La présence de DP a été constatée partout dans le monde, 

dans de nombreux endroits, depuis les sites de fabrication et de recyclage jusqu’à des zones urbaines, 

rurales et reculées. Des traces de DP ont été retrouvées dans différents milieux (air, eau, glace, sol, 

eaux usées, boues, bio solides, lixiviats des décharges, poussière intérieure et extérieure) ainsi que 

chez certains animaux sauvages et dans la population humaine. 

6. Les concentrations les plus élevées ont été détectées aux États-Unis et en Chine, près de sites 

de production ou de sites de traitement de déchets électroniques connus. Des études de surveillance 

confirment le transport à longue distance de DP jusqu’à des régions reculées par les airs, les courants 

océaniques et peut-être même les oiseaux migrateurs. Des modélisations suggèrent que le DP possède, 

en matière de propagation et de persistance, des propriétés analogues à celles de polluants organiques 

persistants déjà inscrits. Du DP a été détecté dans différents milieux et biotes, dans l’Arctique, 

l’Antarctique et les régions montagneuses du Tibet. La demi-vie atmosphérique du DP a été calculée 

à ~14 heures. Elle est donc inférieure au critère de deux jours fixé dans l’Annexe D, paragraphe d), 

alinéa iii), de la Convention. Toutefois, les demi-vies modélisées dans l’air reposent largement sur les 

réactions en phase gazeuse et omettent la possibilité de demi-vies plus longues résultant de la sorption 

de la substance sur des particules, que l’on suppose être le principal mode de transport du DP du fait 

de sa faible pression de vapeur et de son coefficient élevé de partage octanol-air (log Koa). Les données 

de surveillance disponibles confirment cette hypothèse, montrant que le DP est surtout présent sur des 

particules, dans l’air comme dans l’eau. La propagation à longue distance du DP est donc 

probablement assurée par sa liaison avec des particules. La sorption sur des particules peut ralentir les 

vitesses de réaction, allonger la demi-vie effective dans l’air et faciliter la propagation à longue 

distance du DP. 

7. Le DP devrait être persistant dans l’eau, le sol et les sédiments ; il est également considéré 

comme persistant dans l’air dans des conditions normales, du fait qu’il se lie aux particules aériennes 

et qu’il est peu sujet à photodégradation. Il est très peu soluble dans l’eau et son coefficient de partage 

octanol-eau est élevé. Il devrait se lier à la matière organique des sols et des sédiments et, par 

conséquent, il n’est probablement pas facilement bio disponible pour les microorganismes. De plus, 

il ne possède pas de groupes fonctionnels susceptibles de subir de s’hydrolyser. Les modélisations lui 

prédisent une très lente biodégradation aérobie, du même ordre que celle de produits chimiques 

analogues (mirex, chlordane, heptachlore, dieldrine/endrine, aldrine et endosulfan) déjà inscrits à la 

Convention de Stockholm. Du DP a été retrouvé dans des carottes sédimentaires de couches profondes 

de sols et de sédiments, indiquant sa persistance. Les données de surveillance font ressortir que dans 
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les sols et les sédiments, il se dégrade peu au fil du temps, ce qui étaye la conclusion qu’il est 

persistant. Ce résultat est confirmé par une récente étude de laboratoire montrant que sa demi-vie dans 

le sol est supérieure à 180 jours. 

8. Des facteurs de bioconcentration (FBC) ˃ 5 000 ont récemment été signalés dans des études 

sur des poissons. Des demi-vies de dépuration correspondant à un FBC ˃ 5 000 L/kg ont également été 

signalées, ainsi que des facteurs de bioamplification et des facteurs d’amplification trophique ˃ 1 dans 

diverses chaînes alimentaires et dans différentes régions, y compris dans la chaîne alimentaire 

arctique. Le DP est considéré par l’Union européenne comme une substance très persistante et très 

bioaccumulable (vPvB). 

9. Dans la population générale, l’exposition au DP est due à la consommation d’aliments et d’eau 

de boisson, l’inhalation d’air intérieur et ambiant, et l’absorption par voie respiratoire ou orale de 

poussières en contenant. Par ailleurs, du DP a été détecté dans le sang et le lait maternel d’habitants de 

nombreuses régions. Une exposition des fœtus via le sang du cordon ombilical est donc possible, de 

même qu’une exposition des nourrissons via le lait maternel, qui pourrait en être une source 

importante. Les concentrations les plus élevées de DP ont été observées chez les personnes exposées 

sur leur lieu de travail ou vivant à proximité d’installations de production et de sites de recyclage de 

DEEE en Chine. 

10. Les résultats des études sur des animaux laissent penser que la toxicité orale, respiratoire et 

cutanée aiguë du DP pour les humains et les autres organismes ne suscite pas une grande 

préoccupation ; toutefois, on possède peu de données sur sa toxicité et aucune étude de sa toxicité 

chronique n’existe. Les études disponibles citent des altérations par oxydation, des signes de 

neurotoxicité et des perturbations possibles du système endocrinien parmi les effets qu’il produit. 

Un stress oxydatif a été observé chez des macroalgues marines, des poissons, des bivalves marins, 

des vers de terre, des oiseaux et des souris. Dans une macroalgue marine exposée à du DP, la 

photosynthèse était réduite à de faibles concentrations. Des effets neurotoxiques ont été observés chez 

les poissons, et une neurotoxicité potentielle chez les vers de terre. De possibles effets de modulation 

endocrinienne ont été décrits chez les poissons, et certaines études épidémiologiques indiquent de 

potentiels effets de modulation endocrinienne chez les êtres humains. Il a également été rapporté que 

le DP pourrait traverser la barrière hématoencéphalique et être transmis par la mère à sa progéniture 

dans plusieurs espèces. Une étude sur des embryons de poisson-zèbre (Danio rerio) a mis en évidence 

des effets de synergie sur les paramètres de neurotoxicité et, en cas d’exposition conjointe à du DP et 

du 3-méthylphénanthrène, une bioaccumulation accrue de ces deux composés, par effet de synergie. 

11. La présence de DP est largement avérée dans l’environnement mondial, y compris dans des 

régions reculées. Les données scientifiques disponibles montrent que le DP est persistant, 

bioaccumulable et potentiellement toxique pour les animaux et pour les êtres humains. Il est transporté 

vers des lieux éloignés des sites de production et d’utilisation. La conclusion qui s’impose est donc 

que le DP et ses isomères syn- et anti- risquent, par suite de leur propagation à longue distance dans 

l’environnement, d’entraîner des effets nocifs pour la santé humaine et/ou l’environnement justifiant 

l’adoption de mesures internationales. 

1. Introduction 

12. En mai 2019, la Norvège a présenté une proposition tendant à inscrire un retardateur de 

flamme chloré, le Déchlorane Plus (n° CAS 13560-89-9), son isomère syn- (n° CAS 135821-03-3) et 

son isomère anti- (n° CAS 135821-74-8) aux Annexes A, B et/ou C de la Convention de Stockholm 

sur les polluants organiques persistants. Cette proposition (UNEP/POPS/POPRC.15/3), présentée 

conformément à l’article 8 de la Convention, a été examinée par le Comité d’étude des polluants 

organiques persistants à sa quinzième réunion, en octobre 2019. 

13. Le mélange commercial « Déchlorane PlusTM » est un additif ignifugeant utilisé depuis les 

années 60 (Shen et al 2011). Pour le Déchlorane Plus, les acronymes DP ou DDC-CO sont 

couramment employés. Dans le présent descriptif des risques, l’acronyme DP est utilisé. 

1.1 Identité chimique 

14. Le mélange technique Déchlorane PlusTM (n° CAS 13560-89-9) est une préparation 

commerciale contenant deux stéréoisomères, le syn-DP (n° CAS 135821-03-3) et l’anti-DP 

(n° CAS 135821-74-8) dans un rapport d’environ 1:3, ou 25 % de syn-DP et 75 % d’anti-DP 

(Sverko et al., 2011). Selon le fabricant nord-américain OxyChem, leur produit commercial contient 

environ 35 % de syn-DP et 65 % d’anti-DP (OxyChem, 2013). La fraction de syn-DP (ƒsyn) du DP 
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commercial des fabricants Anpon Electrochemical Co. et OxyChem se situe entre 0,20 et 0,41 (Wang 

et al., 2010a). 

15. L’identité chimique et les propriétés physico-chimiques, modélisées et expérimentales, du DP 

et de ses deux isomères sont indiquées dans les tableaux 1 et 2 ci-dessous. La formule structurelle du 

DP et de ses deux isomères sont indiquées à la Figure 1. 

Tableau 1. Identité chimique du Déchlorane Plus et de ses isomères syn- et anti- 

n° CAS 13560-89-9 (Déchlorane PlusTM), 135821-03-3 (syn-DP), 135821-74-8 (anti-DP) 

Appellation 

UICPA  

1,6,7,8,9,14,15,16,17,17,18,18-dodécachloropentacyclo-[12.2.1.16,9.02,13.05,10] 

octadéca-7,15-diène 

Numéro CE 236-948-9 

Nom CE 1,6,7,8,9,14,15,16,17,17,18,18-Dodécachloropentacyclo[12.2.1.16,9.02,13.05,10] 

octadéca-7,15-diène 

Formule 

moléculaire  
C18H12Cl12 

Poids moléculaire 653,73 g/mol 

Synonymes Bis(hexachlorocyclopentadieno)cyclooctane ; 

1,2,3,4,7,8,9,10,13,13,14,14-Dodécachloro-1,4,4a,5,6,6a,7,10,10a,11,12,12a-

dodécahydro-1,4:7,10-diméthanodibenzo[a,e]cyclooctène ; 

Dodécachlorododécahydrodiméthanodibenzocyclooctène  

Noms 

commerciaux 

 

Déchlorane Plus 25 (Dech Plus) ; Déchlorane Plus 35 (Dech Plus-2) ; DP-515 ; 

Déchlorane 605 ; Déchlorane A ; DP ; Escapeflam DK-15 (Chine) ; PyroVex SG 

(qualité 515, 25 et 35) 

 

Déchlorane Plus Anti- (ou exo-) Déchlorane Plus Syn- (ou endo-) Déchlorane Plus 

(n° CAS 13560-89-9) (n° CAS 1358 21-74-8) (n° CAS 1358 21-03-3) 

 
 

 

Figure 1. Formule structurelle du DP et de ses deux isomères 

Tableau 2. Aperçu de certaines propriétés physico-chimiques du Déchlorane Plus 

et de ses isomères syn- et anti-  

Propriété Valeur Référence 

État physique à 20 °C et 101,3 kPa Poudre blanche solide ECHA, 2017d 

Point de fusion/point de congélation 340-382 °C 

350 °C 

ECHA, 2017d 

OxyChem, 2004b 

Pression de vapeur  0,006 mm Hg ≙ 0,8 Pa  

(à 200 °C) 

OxyChem, 2004b 

Solubilité dans l’eau* <1,67 ng/L (20–25 °C) 

0,044–249 g/L (insoluble) 

ECHA, 2017d 

OxyChem, 2004b 

Coefficient de partage  

octanol-eau (log Koe)  

9,3 OxyChem, 2004b 

Coefficient de partage  

octanol-air (log Koa)  

12,26 OxyChem, 2004b 

Coefficient de partage  

sédiments-eau (log Kp) 

6,65 OxyChem, 2004b 
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Propriété Valeur Référence 

Coefficient de partage air-eau (log Kae) Valeurs estimatives du log Kae 

à 25 °C 

-3,2 (calculée à partir de la 

mesure de la solubilité dans 

l’eau et de la pression de vapeur 

estimative) 

0,44 (calculée à partir de la 

mesure de la solubilité dans 

l’eau et de la pression de 

vapeur) 

-2,8 (calculée à partir de la 

solubilité dans l’eau prédite par 

le modèle EPIWIN** 

(log Koe = 9) et de la pression de 

vapeur) 

-3.5 (modèle HENRYWIN*** 

v.3.20 ; calculée à partir de la 

structure par la méthode des 

liaisons) 

ECHA, 2017d 

 

* La valeur exacte de la solubilité dans l’eau n’est pas connue (Chou et al., 1979a). Cependant, toutes les mesures et données 

de modélisation indiquent que le DP est très peu soluble dans l’eau. 

Les programmes de modélisation suivants sont des modules individuels de l’EPI Suite™ : 
** Estimation Program Interface Suite for Windows 

*** Ce modèle permet de calculer la constante de Henry (coefficient de partage air-eau) par la méthode des contributions 

de groupes et la méthode des contributions des liaisons. La méthode des contributions de groupes n’est pas applicable au DP, 
du fait que certains fragments ne sont pas répertoriés dans la base de données, raison pour laquelle seuls les résultats de la 

méthode des contributions des liaisons sont indiqués ici. 

16. Le DP est formé par réaction de Diels-Alder entre deux molécules 

d’hexachlorocyclopentadiène et une molécule de 1,5-cyclooctadiène. L’hexachlorocyclopentadiène 

commercial technique peut contenir en faibles quantités un certain nombre d’impuretés 

(tétrachloroéthylène, pentachlorocyclopenténone, octachlorocyclopentadiène, hexachlorobutadiène) 

en plus de polluants organiques persistants déjà inscrits (hexachlorobenzène, pentachlorobenzène et 

mirex (USEPA, 1978). Des réactions partielles lors de la formation de diadduits par réaction de Diels–

Alder intervenant dans la synthèse du DP peuvent produire un dérivé monoadduit (DPMA) qui peut 

être présent comme impureté dans le DP commercial (Sverko et al., 2010). Les composés du DP 

comportant un plus petit nombre d’atomes de chlore, tels que le DP mono-déchloré (DP-1Cl ou DP-

Cl11) peuvent aussi survenir en tant qu’impuretés dans la substance commerciale (Li et al., 2013b). 

17. Le DP est structurellement analogue à des substances déjà inscrites à la Convention de 

Stockholm telles que l’aldrine, le mirex et le chlordécone. Les propriétés physico-chimiques 

d’analogues structurels inscrits à la Convention de Stockholm, de substances apparentées au 

déchlorane et du DP déchloré sont décrites dans les tableaux 1 et 2 du document 

UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14. Les modélisations des relations quantitatives structure-activité 

(QSAR) (Sverko et al., 2011 ; Feo et al., 2012) et les essais effectués par le fabricant (EHSI, 2004) 

indiquent que le DP possède des caractéristiques typiques des polluants organiques persistants 

(EHSI, 2004 ; Sverko et al., 2011 ; Feo et al., 2012). 

1.2 Conclusion du Comité d’étude des polluants organiques persistants concernant 

les informations demandées à l’Annexe D 

18. À sa quinzième réunion, le Comité d’étude des polluants organiques persistants a évalué la 

proposition de la Norvège tendant à inscrire le DP (n° CAS 13560-89-9) et son isomère syn- 

(n° CAS 135821-03-3) et isomère anti- (n° CAS 135821-74-8) au titre de la Convention de Stockholm 

sur les polluants organiques persistants et conclu que le DP, son isomère syn- et son isomère anti- 

satisfaisaient aux critères de sélection spécifiés à l’Annexe D (UNEP/POPS/POPRC.15/7, décision 

POPRC-15/4). Le Comité a décidé d’examiner la proposition plus avant et d’élaborer un projet de 

descriptif des risques conformément à l’Annexe E de la Convention. 
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1.3 Sources des données 

19. Le projet de descriptif des risques est fondé sur les sources de données ci-après : 

a) La proposition d’inscription soumise par la Norvège (UNEP/POPS/POPRC.15/3) ; 

b) Les informations visées à l’Annexe E de la Convention (Annexe E, 2019) et les 

observations communiquées conformément à cette annexe par les Parties et observateurs ci-après 

(Annexe E, 2020) : Allemagne, Bélarus, Canada, Égypte, État de Palestine, Hongrie, Monaco, 

Nouvelle-Zélande, Pays-Bas, Qatar, République de Corée, Roumanie, Thaïlande, Alaska Community 

Action on Toxics (ACAT) et Réseau international pour l’élimination des polluants organiques 

persistants (IPEN) ; 

c) Des rapports et autres informations tirés de la littérature grise ainsi que des données de 

revues scientifiques évaluées par des pairs ; 

d) La documentation appuyant l’inscription du DP sur la Liste des substances 

extrêmement préoccupantes (SVHC) au titre du Règlement relatif à l’enregistrement, l’évaluation, 

l’autorisation et la restriction des substances chimiques (REACH) de l’Union européenne (UE) 

(ECHA, 2017b, c) ; 

e) Le rapport d’évaluation préalable et l’approche de la gestion des risques publiés par le 

Canada (Canada, 2019a, b). 

1.4 Statut de la substance chimique au regard des conventions internationales 

20. Le DP n’est actuellement inscrit à aucune convention internationale ; toutefois, un processus 

de réglementation a été engagé dans plusieurs pays. 

21. Le DP est inscrit sur la Liste intérieure des substances (LIS) du Canada (ECCC, 2019). 

L’évaluation préalable finale du DP a été publiée par Environnement et Changement climatique 

Canada (ECCC) et Santé Canada au printemps de l’année 2019 (Canada, 2019a). L’évaluation conclut 

que le DP satisfait aux critères de toxicité pour l’environnement puisqu’il pénètre, ou peut pénétrer, 

dans l’environnement en quantités, à des concentrations ou dans des conditions ayant, ou pouvant 

avoir, un effet nocif immédiat ou à long terme sur l’environnement ou la diversité biologique. 

L’approche réglementaire proposée a pour but d’amender le Règlement sur certaines substances 

toxiques interdites de 2012 en vue d’interdire la fabrication, l’importation, l’utilisation, la vente ou 

l’offre de vente de DP et de tous autres produits contenant de cette substance (Canada, 2019b). 

22. Dans l’UE, au vu d’un dossier soumis au titre de l’Annexe XV du Règlement REACH et d’une 

analyse des options en matière de gestion des risques réalisée par le Royaume-Uni, le DP (y compris 

ses isomères syn- et anti-) a été identifié comme une substance extrêmement préoccupante (SVHC) et 

ajouté à la Liste des substances candidates du Règlement REACH en janvier 2018, car très persistant 

et très bioaccumulable (vPvB) (ECHA, 2017a). 

23. En Norvège, le DP a été ajouté à la liste des substances prioritaires en janvier 2019, afin d’en 

bannir l’utilisation dans le pays d’ici 2020 (Agence norvégienne pour l’environnement, 2019b). 

24. Certaines restrictions limitant les importations et les utilisations, ou obligations d’approbation 

et de notification préalables, sont également en place aux États-Unis, en Nouvelle-Zélande et en 

Thaïlande (voir UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14, tableau 3). 

2. Résumé des informations pertinentes pour le descriptif des risques 

2.1 Sources 

2.1.1 Production, commerce et stocks 

25. La fabrication de DP par la société Hooker Chemicals and Plastics Corporation (l’actuelle 

société Occidental Chemical Company (OxyChem)) basée à Niagara Falls, dans l’État de New York, 

a commencé dans les années 60 (Shen et al., 2011). Aux États-Unis, le DP était considéré comme une 

substance chimique produite en grandes quantités (HPVC) (> 500 tonnes) (Sverko et al., 2011), avec 

des volumes annuels compris entre 450 et 4 500 tonnes à partir de 1986 (Qiu et al., 2007). La 

production à l’usine Oxychem a cessé vers le milieu de l’année 2016 (ECHA, 2020a). La production 

de la société Anpon Electrochemical Co. à Huai'an (Chine) se situerait entre 300 et 1 000 tonnes par 

an depuis 2003 (Wang et al., 2010a). La production mondiale annuelle est d’environ 5 000 tonnes 

(Ren et al., 2008). 
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26. Dans l’UE, le DP a été enregistré au titre du Règlement REACH par deux déclarants qui 

fabriquent et/ou importent du DP dans la fourchette de quantité de 100-1 000 tonnes/an. Le principal 

déclarant depuis 2013, la société Occidental Chemical Belgium BVBA, représentant le fabricant 

OxyChem US, a adressé à l’UE, en décembre 2017, une notification de « cessation de fabrication ou 

d’importation » au titre du Règlement REACH et a cessé de produire ou d’importer du DP 

(ECHA, 2020b). La compagnie néerlandaise ADAMA Agriculture BV est, depuis 2016, le déclarant 

pour l’importateur/distributeur exclusif Velsicol, qui représente la société Anpon Electrochemical Co. 

La quantité maximale de DP importée par l’UE était de 300 à 400 tonnes/an. En 2019, les importations 

dans l’UE étaient inférieures à 100 tonnes (informations communiquées par les Pays-Bas durant la 

période de présentation libre d’observations). La Suède a enregistré une consommation de 11 tonnes 

en 2005 et de 5 tonnes en 2006 (Kaj et al., 2010). 

27. Au Canada, selon des enquêtes menées pour les années 2011 et 2016 en vertu de la section 

71 de la Loi canadienne sur la protection de l’environnement (LCPE), entre 1 et 10 tonnes de DP, 

y compris les quantités présentes dans certains produits, ont été importées par un petit nombre de 

sociétés (Canada, 2019a, b). Selon des informations recueillies dans le cadre d’enquêtes 

gouvernementales (2010, 2014 et 2016), la République de Corée ne produit pas de DP. En 2010, 

elle n’en a pas importé, mais en a utilisé 40 tonnes. En 2016, elle en a importé 11 tonnes et utilisé 

17 kg. En 2010, elle en a exporté 0,9 tonne, mais n’en exporte plus depuis (informations 

communiquées conformément à l’Annexe E, République de Corée). 

2.1.2 Utilisations 

28. Le DP a été mis sur le marché pour remplacer le décabromodiphényléther commercial  

(c-décaBDE) et le mirex utilisés comme retardateurs de flamme (Hoh et al., 2006). Il est employé 

comme agent ignifugeant dans les gaines des fils et câbles électriques, les automobiles, les matériaux 

de toiture en plastique, les connecteurs en plastique dur pour téléviseurs et moniteurs, et le mobilier 

(Zhang et al., 2015 ; Annexe E, 2019, 2020). Il est aussi très largement utilisé dans l’industrie 

aérospatiale comme retardateur de flamme ainsi que dans d’autres applications (AIAC, 2020). Il est 

souvent utilisé comme additif dans diverses préparations et peut se trouver dans de nombreux éléments 

d’aéronefs comme les panneaux d’intérieur de cabine, les conduits et les moteurs. Une récente étude 

menée en Chine a révélé la présence de DP dans différents matériaux de construction (Hou et al., 

2018). On en a trouvé dans des revêtements muraux (non tissés, en PVC ou en papier), peintures 

polymères, panneaux (plancher laminé, aggloméré, bois massif), colles, mastics, tuyaux de 

canalisation en PVC et mousses (mousses acoustiques et panneaux de polystyrène expansé), à des 

concentrations allant du non détectable à 5,1 ng/g (Hou et al., 2018). Au Canada, le DP est utilisé 

comme retardateur de flamme dans l’industrie automobile (Canada, 2019b). Les informations 

communiquées par les Pays-Bas conformément à l’Annexe E confirment son utilisation dans les 

automobiles (groupe autopropulseur, refroidissement, châssis et éléments de carrosserie)  

(Annexe E, 2019). 

29. Le DP est utilisé comme retardateur de flamme dans de nombreux systèmes polymériques, 

généralement thermoplastiques ou thermodurcissables. Comme exemples de systèmes 

thermoplastiques pouvant contenir du DP, on peut citer : le nylon (Weil and Levchik 2009 ; KEMI, 

2019), les polyesters (KEMI, 2019), l’acrylonitrile butadiène styrène (ABS), le caoutchouc naturel, 

le polybutylène téréphthalate (PBT), le polypropylène, et les copolymères séquencés butadiène-styrène 

(SBR) (OxyChem, 2007). Le DP peut être employé dans des plastiques thermodurcissables tels que 

les résines époxy et polyester, les mousses de polyuréthane, les polyéthylènes, le caoutchouc 

monomère d’éthylène propylène diène (EPDM), le caoutchouc polyuréthane, le caoutchouc silicone et 

le néoprène (OxyChem, 2007). La quantité de DP dans ces matières varie de 8 % dans le PBT jusqu’à 

40 % dans le caoutchouc silicone (OxyChem, 2007). 

30. Selon un fabricant (OxyChem, 2007), le DP est un produit à usage exclusivement industriel. 

Pourtant, les données de l’UE et de l’Espace économique européen (EEE) indiquent qu’il est 

couramment employé dans des produits aussi bien professionnels que de consommation courante. 

Plus spécifiquement, selon les données figurant dans les dossiers d’enregistrement du Règlement 

REACH, dans l’UE/EEE, il est utilisé pour la formulation ou le remballage sur des sites industriels et 

par des professionnels, ainsi que par des consommateurs, lorsqu’il est contenu dans des articles 

(ECHA, 2017a ; 2019b). Au titre du Règlement REACH, le DP est enregistré comme produit à usage 

industriel dans les catégories de produits ci-après : préparations et composés à base de polymères, 

semi-conducteurs, et adhésifs et produits d’étanchéité. Les catégories de produits pour lesquelles des 

utilisations finales au niveau de la formulation ou du remballage ont été enregistrées comprennent les 

suivantes : 1) adhésifs et produits d’étanchéité ; 2) préparations et composés à base de polymères ; et 

3) semi-conducteurs. Les secteurs d’utilisation enregistrés pour les utilisations finales sur des sites 

industriels ou par des professionnels comprennent les suivants : 1) Formulation [fabrication] et/ou 
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reconditionnement de mélanges (à l’exclusion des alliages) ; 2) fabrication de produits en matières 

plastiques, y compris formulation et conversion ; et 3) fabrication de produits informatiques, 

électroniques et optiques, et d’équipements électriques. S’agissant des catégories d’articles utilisés 

par des consommateurs à l’étape de la durée de vie utile du cycle de vie du produit, les suivantes sont 

mentionnées dans le dossier d’enregistrement : 1) véhicules ; 2) machines et appareils mécaniques ; 

3) articles électriques et électroniques ; 4) tissus, textile et habillement ; et 5) articles en plastique. 

En outre, la présence de DP dans la colle utilisée pour l’assemblage de pièces d’avion a été signalée 

(ECHA, 2020). Le DP est aussi utilisé en petites quantités dans la confection de feux d’artifice 

(ECHA, 2019), mais cette utilisation n’est pas homologuée dans l’UE/EEE. 

31. En 2011, une installation de recyclage suisse a traité un échantillon représentatif (220 tonnes) 

de déchets d’équipements électriques et électroniques (DEEE) et analysé les différents flux de 

matériaux résultants. Les fractions fines de matières plastiques et les plastiques issus de produits de 

consommation, notamment des boîtiers de moniteurs et d’ordinateurs portables présentaient les taux 

massiques de DP les plus élevés (Taverna et al., 2017). 

32. Du DP a été détecté dans les boîtiers plastiques de deux téléviseurs et un ordinateur, mais pas 

dans les circuits imprimés d’équipements analogues collectés dans une usine de recyclage en Chine 

(Li et al., 2019c). En outre, du DP a été détecté dans de l’ABS recyclé dans la province de Guangdong 

en Chine (Cao et al., 2020). 

33. Le PyroVex® SG est un additif ignifugeant qui, selon le fournisseur, contient  99 % DP 

(Velsicol Chemicals LLC, 2020). Il se trouve généralement incorporé dans des plastiques et d’autres 

matériaux et peut être employé seul ou mélangé à des substances complémentaires destinées à 

améliorer certaines de ses caractéristiques de performance. Il est commercialisé pour utilisations 

comme agent ignifugeant dans les gaines des fils et câbles électriques et comme retardateur de flamme 

dans les connecteurs électriques des ordinateurs et autres appareils électroniques. Les différentes 

formules de PyroVex® SG (515, 25 et 35) ne diffèrent que par leur granulométrie. 

34. Lors d’une consultation publique de l’UE au sujet du neuvième projet de recommandation 

pour inclusion du DP à l’Annexe XIV du Règlement REACH, commencée en septembre et terminée le 

5 décembre 2018, un certain nombre de compagnies ont énuméré les applications pour lesquelles elles 

utilisent du DP comme additif ignifugeant. Ces applications concernent les industries aéronautique et 

automobile, les composés polymériques pour l’isolation des câbles électriques, et une utilisation 

mineure dans la confection de feux d’artifice (ECHA, 2017e). 

2.1.3. Rejets et émissions dans l’environnement 

35. Il n’existe aucune source naturelle connue de DP et de ses isomères. Leur présence dans 

l’environnement résulte donc des activités humaines. 

36. Diverses activités (production, utilisation, recyclage et manipulation des déchets), auxquelles 

viennent s’ajouter la lixiviation des décharges, le ruissellement et le traitement des eaux usées, peuvent 

conduire à des rejets de DP dans l’environnement (Wang et al., 2016 ; Wang and Kelly, 2017). Du DP 

a été détecté dans des boues (de la Torre et al., 2011 ; Barón et al., 2014a ; Agence norvégienne pour 

l’environnement, 2018b et 2019a ; Ji et al., 2018) et des biosolides (Davis et al., 2012) provenant de 

stations de traitement des eaux usées. Il arrive que de telles boues soient utilisées pour amender les 

sols (Wu et al., 2017) ou servir d’engrais (Dai 2011, revu in Ji et al., 2018). Par ailleurs, du syn- et de 

l’anti-DP ont été détectés dans des matières particulaires d’eaux pluviales à Oslo (Norvège) (Agence 

norvégienne pour l’environnement, 2018b et 2019a). 

37. Au Canada, des échantillons provenant de stations de traitement des eaux usées ont été 

analysés pour y rechercher la présence de retardateurs de flamme chlorés. La fréquence de détection 

du DP était ˃ 90 % dans les échantillons d’eaux usées et de biosolides, et l’efficacité moyenne 

d’élimination se situait entre 51 % et 66 % du DP total (Shanmuganathan et al., 2018). À Shanghai, 

dans une station utilisant des procédés conventionnels, du DP a été retrouvé dans les eaux usées à des 

concentrations allant de 0,05 à 1,40 ng/L, avec une moyenne de 0,46 ng/L. Dans les boues, les 

concentrations de DP se situaient entre 1,1 et 2,0 ng/g. La fraction d’anti-DP (fanti) excédait toujours 

celle du syn-DP (fsyn). Les valeurs moyennes de la fsyn se situaient entre 0,16 et 0,33 et correspondaient 

à celles de deux mélanges commerciaux de DP. Les rejets annuels de DP provenant des boues 

d’épuration de l’ensemble des stations de traitement des eaux usées à Shanghai s’établiraient, selon les 

estimations, à 164,8 g (Xiang et al., 2014). 

38. Le DP étant utilisé comme retardateur de flamme dans les équipements électriques et 

électroniques, le recyclage des DEEE serait une source de rejets de DP dans l’environnement 

(Wang et al., 2016). Des concentrations très élevées (3 327 ng/g) ont été détectées dans les sols d’un 

site de recyclage en Chine, donnant à penser que les activités de recyclage des DEEE sont une 
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importante source d’émissions de DP dans ce pays (Yu et al., 2010). Une étude menée en Suisse a 

trouvé, dans les DEEE, des concentrations globales de DP de 33 ± 11 mg/kg, ce qui correspond à un 

volume de 2,3 ± 0,9 t de DP pour l’ensemble des DEEE générés en Suisse en 2011 (Taverna et al., 

2017). 

39. La poussière intérieure peut piéger et transporter de nombreux polluants, y compris des 

émissions de DP issues de produits de consommation. Elle est aussi considérée comme la principale 

source de polluants dans les stations de traitement des eaux usées recevant uniquement des eaux usées 

domestiques (Katsoyiannis and Samara, 2004 ; Xiang et al., 2013). Du DP à des concentrations allant 

de 0,08 à 124 000 ng/g a été trouvé dans la poussière intérieure (Newton et al., 2015 ; Wong et al., 

2017 ; Cao et al., 2014 ; Lee et al., 2020). D’autres informations sur les rejets et émissions provenant 

de la fabrication de DP, des stations de traitement des eaux usées, du recyclage de DEEE, des 

décharges et autres, figurent dans le tableau 4 du document UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14 et des 

renseignements supplémentaires sur la poussière intérieure figurent dans le tableau 12. 

2.2. Devenir dans l’environnement 

2.2.1 Persistance 

40. Le DP est chimiquement stable dans divers compartiments environnementaux avec peu ou pas 

de dégradation abiotique (Wang et al., 2016 ; ECHA, 2017d ; Canada, 2019a). Du fait de sa très faible 

solubilité dans l’eau et de son log Koe élevé, il devrait se lier au carbone organique des sols et des 

sédiments et ne devrait donc pas être biodisponible pour les microorganismes (Wang et al., 2016). 

Sa demi-vie de dégradation dans les eaux de surface, les sédiments et les sols n’a pas été mesurée 

(ECHA, 2017d). Toutefois, ses propriétés physico–chimiques ont été prédites à l’aide de trois modèles 

(EPISuite, SPARC et Absolv). Sur cette base, ses demi-vies dans l’eau, dans les sols et dans les 

sédiments ont été estimées à 180, 3 650 et 1 621 jours, respectivement (Zhang et al., 2016). 

41. Le DP ne contient pas de groupes fonctionnels susceptibles de subir une hydrolyse, laquelle ne 

devrait donc pas être un processus de dégradation pertinent pour cette substance (Canada, 2019a ; 

ECHA, 2017b). Des études de la photodégradation du DP dans l’air (Sverko et al., 2008 ; Wang et al., 

2011 ; Li et al., 2013b ; Wang et al., 2013b ; Tao et al., 2015) et l’eau (Chou et al., 1979b) ont été 

revues in ECHA (2017d) et Canada (2019a). Les données proviennent pour la plupart d’études de 

laboratoire contrôlées qui ne peuvent pas être directement reliées aux conditions naturelles, en raison 

de l’utilisation de solvants et de différences d’intensité lumineuse. 

42. Les études de la photodégradation dans l’air suggèrent que l’anti-DP pourrait être plus 

photodégradable dans ce milieu que le syn-DP. De surcroît, le DP est considéré comme relativement 

photostable dans l’air dans des conditions normales ; toutefois, certaines études indiquent qu’il 

pourrait se photodégrader, formant des déchloranes moins chlorés ainsi que d’autres produits de 

dégradation. Dans des conditions normales, on pense qu’il s’adsorbe sur des particules en suspension, 

ralentissant ainsi sa photolyse et rallongeant sa demi-vie dans l’air (Canada, 2019a). Par ailleurs, une 

étude de Wang et al. (2013b) analysant la photodégradation du DP (anti-DP, syn-DP et DP 

commercial) en n-nonane sous l’irradiation d’une lampe au xénon met en évidence une 

photodégradation rapide par déchloration dans le spectre 200–750 nm. Elle fait état d’une dégradation 

> 50 % après 5 mn et de 99 % après 30 mn. La dégradation était beaucoup plus lente dans le spectre 

280–750 nm, et seulement de 20 % après 4 heures. Les rendements quantiques des sous-produits de 

déchloration dans le spectre 200–280 nm (UV-C) étaient de 2 à 3 fois supérieurs aux rendements dans 

le spectre 280–320 nm, et aucun rendement n’a été détecté dans le spectre 320–750 nm (Wang et al., 

2013b). Ainsi, tant dans la lumière visible (> 400 nm) que dans le spectre des UV-A (320–400 nm), la 

dégradation du DP en n-nonane était négligeable, tandis que les UV-C (200–280 nm) jouaient un rôle 

important et pouvaient constituer un moyen efficace d’éliminer le DP par photodégradation. Comme 

les UV auxquels il est exposé en milieu naturel sont essentiellement des UV-A (longueur d’onde 315–

400 nm), il en ressort que le DP devrait être photostable dans l’environnement et ne devrait subir 

qu’une dégradation limitée à la lumière naturelle à la surface de la Terre. De plus, il a été observé que 

le DP subissait une dégradation séquentielle du DP lui faisant perdre entre un et quatre atomes, qui 

sont ensuite remplacés par des atomes d’hydrogène, ce qui donne à penser que la principale réaction 

globale est une photoréduction aboutissant à sa photodéchloration (Wang et al., 2013b). Cette 

déchloration a également été observée par Li et al. (2013b). Dans cette étude, trois essais de 

dégradation par photolyse ont été réalisés en exposant des solutions d’anti-DP, de syn-DP et de DP 

commercial au rayonnement UV. En plus d’anti- et de syn-DP-Cl11, au moins deux produits inconnus 

ont été identifiés dans tous les échantillons à la suite de cette exposition, ainsi que dans la substance 

d’essai (Li et al., 2013b). 
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43. La seule étude de laboratoire contrôlée concernant la photodégradation du DP dans l’eau a été 

réalisée par Chou et al. (1979b). Cette étude avait pour but de mesurer la phototransformation du DP 

dans une solution aqueuse d’acétonitrile (5 %) à l’aide d’une lampe à mercure émettant de la lumière à 

des longueurs d’onde > 290 nm pendant 168 heures. Le Canada (2019a) a fait état d’une demi-vie 

> 24 ans mesurée lors de cette étude, tandis que d’après les calculs de l’ECHA (2017d), la constante 

cinétique de phototransformation dans l’eau était < 6 × 10-4/h, ce qui donnait une demi-vie > 48 j 

(Chou et al., 1979b). Selon l’ECHA (2017d), les conclusions de cette étude ne sont pas directement 

représentatives des conditions naturelles, puisque la solution d’essai contenait un solvant et que la 

teneur initiale en DP était de 1 ppm (1 mg/L), donc sensiblement supérieure à la solubilité dans l’eau 

pure précédemment signalée. 

44. D’une manière générale, les prédictions des modèles corroborent les résultats des essais, qui 

montrent que le DP est très peu biodégradable en milieu aérobie et anaérobie et devrait donc être 

persistant dans l’eau, le sol et les sédiments (Canada, 2019a). Les modèles BIOWIN v4.10 (USEPA, 

2012), Catalogic (2012) et TOPKAT (2004) prédisent tous une très lente biodégradation du DP 

(Canada, 2019a ; ECHA, 2017d). L’ECHA (2017d) conclut, à partir des données estimatives produites 

par le modèle BIOWIN v4.10 et compte tenu des incertitudes connexes, qu’il est peu susceptible d’être 

biodégradable. Les résultats obtenus dans ce modèle pour le DP sont les mêmes que pour un certain 

nombre d’analogues contenant de l’hexachloro-norbornène et indiquent que le DP est aussi persistant 

que des analogues tels que le mirex, le chlordane, l’heptachlore, la dieldrine/l’endrine, l’aldrine et 

l’endosulfan, qui sont déjà inscrits comme polluants organiques persistants à la Convention de 

Stockholm. De plus, les deux voies de dégradation microbienne possibles prédites pour le DP, qui sont 

les mêmes que pour les polluants organiques persistants analogues, sont peu susceptibles, selon 

l’ECHA (2017d), de déboucher sur une métabolisation plus rapide du DP, qui est sensiblement moins 

soluble dans l’eau, par rapport aux polluants organiques persistants déjà inscrits. La validité du modèle 

BIOWIN v4.10 est examinée en détail in ECHA (2017d). En dépit de quelques incertitudes, ce modèle 

est généralement considéré comme valide pour le DP. 

45. Tout comme les résultats de modélisation, les essais en laboratoire examinés in Canada 

(2019a) ont montré que le DP ne se biodégrade guère en milieu aérobie, un essai sur des boues 

activées (essai MITI modifié, OCDE 301C) ayant abouti à une biodégradation de 0,6 % en 

deux semaines (USEPA, 2011 ; voir également Japan J-CHECK, 2020a) et un essai de 21 jours sur des 

biosolides d’eaux usées à une biodégradation de 0 % (USEPA, 2009). 

46. Des études de surveillance fournissent des preuves supplémentaires de la persistance et de la 

biodégradation limitée du DP dans les sédiments. Il a été établi que sa demi-vie dans les sédiments en 

suspension est d’environ 17 ans (Sverko et al., 2008). L’étude de Qiu et al. (2007) suggère que le DP 

peut encore être présent plus de trente ans après son dépôt initial. Dans le cadre de cette étude, le DP a 

été mesuré dans une carotte sédimentaire prélevée au milieu du lac Ontario (Canada), dans une couche 

datée de 1980 environ. Une tendance linéaire (r2 = 0,739) de valeurs croissantes de la fanti au fil du 

temps a été observée, depuis une moyenne de 0,76 dans les sédiments superficiels (récents) jusqu’à 

une valeur > 0,90 dans les couches plus profondes datées de 1980 environ, suggérant que l’anti-DP 

pourrait être plus persistant que l’isomère syn- dans ce milieu. Toutefois, la variation de la fanti dans les 

lots de fabrication commerciale sur cette période n’est pas connue et les résultats pourraient refléter 

l’isomérisation du syn-DP en anti-DP. Tout comme l’étude de Qiu et al. (2007), d’autres études sur le 

DP et les valeurs de la fanti dans l’eau douce (Wang et al., 2010) et les sédiments marins (Fang et al., 

2014) rapportent, respectivement, une dégradation stéréosélective possible du syn-DP dans les 

sédiments d’eau douce et un enrichissement de l’anti-DP. Ce dernier pourrait s’expliquer par la 

biodégradation préférentielle de l’isomère syn- dans le sédiment. 

47. Quelques données sur la dégradation du DP dans le sol sont également disponibles. Des études 

dans des conditions contrôlées de laboratoire sur la dégradation du DP dans la couche supérieure de 

sols agricoles de pH 7,1 constitués de 64,2 % de limon, 25,6 % de sable et 10,2 % d’argile contenant 

3,12 % de matière organique ont été menées avec des teneurs initiales en DP de 0,1, 1 et 10 mg/kg 

obtenues par ajout de DP dissous dans de l’acétone. Après 260 jours d'incubation à 25 oC, entre 4,2 et 

8,2 % des concentrations initiales de DP étaient dégradées (Cheng et al., 2019). Les simulations 

modélisées utilisées pour analyser cette dégradation ont montré que les vitesses de transformation 

étaient variables et qu’elles évoluaient statistiquement au fil du temps. Les demi-vies estimatives du 

DP se situaient entre 1 325 et 2 948 jours, indication supplémentaire de sa persistance dans les sols 

(Cheng et al., 2019). Il a également été rapporté que, dans des échantillons de sol prélevés aux abords 

d’une usine chinoise, le syn-DP variait peu jusqu’à 100 cm de profondeur (Wang et al., 2010a), 

suggérant que la dégradation spécifique à cet isomère ou son adsorption préférentielle ne joueraient 

pas un rôle important dans le sol. Les concentrations de DP étaient les plus élevées dans le sol de 

surface (0-5 cm ; 837 μg/kg poids sec (ps)), tombant à 9,16 μg/kg ps à une profondeur de 60-70 cm et 

3,84 μg/kg ps à une profondeur de 90-100 cm. La valeur de la fanti variait peu avec la profondeur et 
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allait de 0,75 dans la couche superficielle à 0,67 dans la couche la plus profonde (90-100 cm). Ces 

résultats ont été interprétés de manière contradictoire par les auteurs de l’étude, qui affirment, d’un 

côté, qu’ils dénotent une diminution stéréosélective de l’isomère syn- dans le sol par rapport à la 

valeur mesurée de la fanti du produit commercial chinois (0,60), mais d’un autre côté, que la 

dégradation microbienne spécifique à cet isomère ou son adsorption préférentielle ne jouent pas un 

rôle déterminant dans le sol. 

48. Le DP devrait être persistant dans l’eau, le sol et les sédiments. Compte tenu du fait qu’il se lie 

aux particules aériennes et des résultats des études de laboratoire disponibles ainsi que des données de 

modélisation, il est également considéré comme persistant dans l’air dans des conditions normales. 

Les modélisations de son potentiel de dégradation et de ses voies métaboliques microbiennes donnent 

à penser que sa biodégradation est très lente et qu’il est peu probable qu’il se dégrade plus vite que les 

substances analogues inscrites à la Convention de Stockholm. Les données de surveillance font 

ressortir que dans les sols et les sédiments, il se dégrade peu au fil du temps, ce qui étaye la conclusion 

qu’il est persistant. Sa persistance dans le sol a également été récemment confirmée par une étude de 

laboratoire contrôlée. 

2.2.2 Bioaccumulation et toxicocinétique 

49. Le log Koe du DP est de 9,3 (OxyChem, 2004b). Ce log Koe élevé et sa très faible solubilité 

dans l’eau (tableau 2) indiquent que le DP est très hydrophobe et qu’il a une affinité pour la matière 

organique. Son coefficient de partage sédiments-eau (log Kp) relativement élevé (6,65) le confirme. 

Ces propriétés compliquent la réalisation d’études de laboratoire en milieu aqueux, car il est difficile 

de maintenir des niveaux d’exposition stables. On pense donc que l’exposition en milieu aqueux a une 

importance limitée du point de vue de son potentiel de bioaccumulation. Cependant, plusieurs études 

en milieu réel ont montré qu’il peut être absorbé en quantités notables par les poissons (Guo et al., 

2017 ; Malak et al., 2018 ; Kurt-Karakus et al., 2019). 

50. Une étude de la bioaccumulation chez les poissons par exposition en milieu aqueux a abouti à 

des facteurs de bioconcentration (FBC) dépassant les critères établis par la Convention de Stockholm 

(FBC  5 000) (Wang et al., 2019). Dans cette étude, des carpes ont été soumises pendant 32 jours à 

une exposition continue à du DP (0,14-0,24 ng/L), suivie de 32 jours de dépuration. Les doses ont été 

administrées en quatre lots de chacun 1 g de poudre de DP commercial (pureté ≥ 99 %), dans du 

papier filtre enfermé dans un écran de filtrage et placé dans une boule d’acier au fond des aquariums. 

Selon les auteurs, une concentration stable dans l’eau a été atteinte en trois jours, puis maintenue. 

Des concentrations maximales pour les isomères syn- et anti- ont été observées le 32e jour, avec des 

valeurs de 440 ± 28 ng/g poids frais et 830 ± 44 ng/g poids frais, respectivement. Une fois l’équilibre 

atteint, le FBC a été calculé à partir des concentrations (poids frais) dans les tissus musculaires et du 

rapport entre la constante d’absorption et la constante d’élimination. Les valeurs du FBC signalées 

étaient de 5 700 et 9 300 L/kg pour le syn- et l’anti-DP, respectivement, et les demi-vies de dépuration 

étaient de 6,3 et 7,2 jours pour le syn- et l’anti-DP, respectivement (Wang et al., 2019). Un essai de 

bioaccumulation mal décrit mené en 1974 sur des carpes exposées à des concentrations de DP de 

2,7 et 0,27 g/L pendant huit semaines a fait apparaître un FBC de 87 à 121 (Japan J-Check, 2020b). 

Aucune information sur les concentrations observées chez les poissons d’essai n’a été fournie. 

51. La demi-vie de dépuration est une mesure importante de la bioaccumulation. Une demi-vie de 

dépuration d’environ 8 à 10 jours indique une valeur du FBC, corrigée en fonction de la croissance et 

de la teneur en lipides, supérieure à 5 000 L/kg selon l’analyse de l’Agence pour l’environnement du 

Royaume-Uni (2012). Dans un essai de bioaccumulation par voie alimentaire mené en laboratoire sur 

des alevins de truites arc-en-ciel, la demi-vie de dépuration du DP (corps entier sans le foie) a été 

établie à 30-40 jours pour l’isomère anti- et 50-70 jours pour l’isomère syn-, ces valeurs étant 

fortement révélatrices d’une substance très bioaccumulable (Tomy et al., 2008). Après 49 jours 

d’exposition, aucun des deux isomères n’avait atteint un état stable (Tomy et al., 2008). Les résultats 

d’une étude du réseau alimentaire aquatique de l’Antarctique (Na et al., 2017) ont montré, comme 

l’étude de Tomy et al. (2008), une bioaccumulation plus élevée de l’isomère anti-DP. Cependant, des 

essais de laboratoire sur la carpe ont mis en évidence des variations selon les tissus (Tang et al., 2018). 

Par ailleurs, une comparaison d’études modélisées (Larisch and Goss, 2018) et de mesures de 

l’absorption par voie orale chez les poissons (Tomy et al., 2008) révèle des résultats concordants, 

indiquant que la bioaccumulation par voie alimentaire de substances chimiques extrêmement 

hydrophobes comme le DP peut être prédite avec certitude. L’absorption du DP se fait lentement, mais 

entraîne au final une bioconcentration substantielle puisque cette substance n’est pas métabolisée par 

le poisson (Larisch and Goss, 2018). La demi-vie de dépuration observée par Wang et al., (2019) pour 

les muscles de carpe était légèrement inférieure à celle observée pour la truite (corps entier sans le 

foie) dans Tomy et al., (2008), ce qui pourrait être dû aux différences entre les deux espèces de 

poisson ainsi qu’au protocole d’expérimentation. 
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52. Une bioaccumulation de l’anti-DP a été observée dans de jeunes macroalgues vertes marines 

(U. pertusa) après une exposition de 21 jours à 10-8 mol DP/L (soit ~ 6,53 g/L) et une dépuration de 

21 jours (Gong et al., 2018). Les concentrations accumulées de DP étaient de 127 et 206 ng/g poids 

frais les 7e et 21e jours, respectivement, et les demi-vies étaient de 1,458 et 14,531 jours pour le syn- et 

l’anti-DP, respectivement. 

53. Chez des rats exposés par gavage pendant 90 jours à différentes doses de du DP 25 (0,1, 10 et 

100 mg/kg/j), celui-ci s’accumulait dans le foie de préférence aux muscles. À des doses élevées (10 et 

100 mg/kg/j), le syn-DP prédominait dans les tissus. La demi-vie d’élimination du syn-DP était 

d’environ 179 jours dans le foie, 44 jours dans les muscles et 24 jours dans le sérum, et celle de l’anti-

DP de 54 jours dans les muscles et 25 jours dans le sérum. Le temps de dépuration de l’anti-DP dans 

le foie n’a pas été calculé en raison d’une augmentation non significative dans cet organe après 

dépuration (Li et al., 2013b). 

54. Plusieurs études en milieu réel donnent des facteurs de bioamplification (FBAm) et des 

facteurs d’amplification trophique (FAT) pour le DP dans divers réseaux alimentaires. Le calcul du 

FAT peut être affecté par divers paramètres tels que la température, l’heure d’échantillonnage, le statut 

de reproduction, les migrations, l’âge, et le choix de tissus plutôt que du corps entier pour les essais 

(Borgå et al., 2012 ; Franklin, 2016). Le DP se bioamplifie dans divers réseaux alimentaires, d’eau 

douce comme d’eau de mer. Les FBA (Tomy et al., 2007 ; Wu et al., 2018 ; Sun et al., 2015 ; Sun et 

al., 2017) et les FAT (Sun et al., 2015 ; Kurt-Karakus et al., 2019 ; Na et al., 2017) seraient ˃ 1, 

y compris dans une étude menée dans l’Antarctique (Na et al., 2017). Des effets de bioaccumulation et 

de transfert maternel ont été observés chez des amphibiens collectés dans un site hautement contaminé 

du Sud de la Chine (Wu et al., 2018). Les amphibiens occupent une position trophique importante dans 

le réseau alimentaire, à l’interface entre les organismes aquatiques et les biotes terrestres. Compte tenu 

de la relation prédateur-proie entre les grenouilles et les insectes, un FBA ˃ 1 (1,8 – 2,7) pour le DP a 

été signalé dans cette étude (Wu et al., 2018). Une étude de la bioamplification du DP dans un 

réservoir d’eau douce situé à proximité d’une usine de recyclage du Sud de la Chine a trouvé, pour les 

isomères du DP, des FAT deux à trois fois supérieurs à ceux des congénères du PBDE et comparables 

ou inférieurs à ceux des congénères du PCB hautement récalcitrants, au sein du même réseau 

alimentaire (Wu et al. 2010). Une étude du réseau alimentaire aquatique menée en Chine a fait 

apparaître des FAT de l’ordre de 1,9 à 3,1. Cette étude indiquait également le potentiel de 

bioamplification (FBAm >1) pour le DPMA, l’anti-Cl11-DP et l’anti-Cl10-DP (Wang et al., 2015), dont 

il faudrait également tenir compte pour évaluer la bioaccumulation du DP. Des informations plus 

détaillées sur cette substance figurent dans la section 1.1 (Identité chimique). Trois études terrestres 

font apparaître des facteurs de bioamplification (FBAm) ˃1 (Yu et al., 2013 ; She et al., 2013 ; 

Wu et al., 2018). Des renseignements plus détaillés sur les études de bioaccumulation figurent dans le 

tableau 5 du document UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14. 

55. La composition isomérique du DP dans les échantillons environnementaux peut différer de 

celle des produits techniques, en raison de l’absorption ou de l’élimination sélective des isomères 

par les biotes, de la bioaccumulation et de la photodégradation stéréospécifique (Wang et al., 2015 ; 

revu in Wang et al., 2016). Les niveaux trophiques (Peng et al., 2014 ; Tomy et al., 2007 ; Wang et al., 

2015), les concentrations d’exposition (Li et al., 2013a, b ; Mo et al., 2013 ; Peng et al., 2015), les 

stades du cycle de vie (Klosterhaus et al., 2012 ; Sühring et al., 2014), les types d’espèces sauvages et 

les tissus préférentiels (Peng et al., 2014 ; Zhang et al., 2011 ; Zheng et al., 2014a) et l’excrétion 

stéréosélective (Li et al., 2019) sont les principaux facteurs de bioaccumulation stéréosélective du DP 

dans les organismes. 

56. Des études sur des oiseaux indiquent que la cinétique de l’absorption, de la distribution et de 

l’élimination du DP et de ses isomères est complexe. Une accumulation préférentielle de l’isomère 

anti-DP a été observée chez des poulets élevés dans le voisinage d’une usine de recyclage de DEEE 

qui subissaient une exposition environnementale au DP, par absorption de sable et d’aliments 

(Zheng et al., 2014a). Dans les tissus, la teneur en lipides était le principal facteur de répartition, même 

si le degré de perfusion sanguine et la fonction tissulaire jouaient aussi un rôle important. Cette étude a 

en outre révélé une accumulation spécifique de l’anti-DP dans les tissus, avec un niveau plus élevé de 

la ƒanti dans le cerveau, la graisse et le foie (0,65-0,64) par rapport aux autres tissus (0,54-0,59). 

Elle indique également que l’anti-Cl11-DP était absorbé par voie alimentaire plutôt que produit par 

métabolisation in vivo du DP, compte tenu des ratios anti-Cl11-DP - anti-DP du même ordre trouvés 

dans les sols et les tissus des poulets (Zheng et al., 2014a). Ces données sont étayées par le fait que du 

syn-Cl11-DP et de l’anti-Cl11-DP ont été identifiés dans du DP 25 commercial ; on peut donc en 

déduire que ces substances provenaient de produits commerciaux (Li et al., 2013b). 
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57. Quelques études sur la biotransformation du DP sont disponibles (Tomy et al., 2007, 2008 ; 

Ren et al., 2009 ; Sverko et al., 2010). Elles montrent que le DP ne se métabolise par facilement dans 

les biotes (Tomy et al., 2008 ; Xian et al., 2011) et les résultats obtenus par Tomy et al. donnent à 

penser que, chez les poissons, la métabolisation du DP induite par les enzymes pourrait être faible, 

voire nulle. Aucun métabolite hydroxylé ou sulfoné du DP n’a été observé dans des extraits de foie de 

poisson ou dans du sérum humain (Tomy et al., 2007 ; Ren et al., 2009). Des produits de dégradation 

du DP comme le décachloropentacyclooctadiène (DP-Cl10) ou l’undécachloropentacyclooctadiène 

(DP-Cl11) ont été détectés dans des œufs d’oiseaux (Guerra et al., 2011 ; Muñoz-Arnanz et al., 2011, 

2012 ; Zheng et al., 2014a) et chez le rat (Li et al., 2013) ; certaines études suggèrent toutefois que ces 

substances se sont formées par processus biotique ou abiotique avant absorption ou qu’elles résultent 

de la présente d’impuretés dans le produit commercial (Sverko et al., 2008, 2010 ; Tomy et al., 2008 ; 

Zheng et al., 2010, 2014b ; Li et al., 2013). Deux autres analogues déchlorés ont aussi été détectés 

dans des cailles ainsi que dans la substance d’essai (Li et al., 2013a, b). Dans une étude sur des œufs 

de cailles japonaises traités par injection de DP dans le sac vitellin, aucune biotransformation du DP 

n’a été observée (Briels et al., 2018), de même que dans une étude sur des œufs de poule au 18e jour ; 

cependant, au stade du bêchage, la masse de syn- et d’anti-DP dans les poussins nouveau-nés 

(y compris dans les jaunes d’œuf résiduels) déclinait de manière importante, de 5,9 % et 15 %, 

respectivement, indiquant une activité métabolique à ce stade de développement (Li et al, 2019). 

58. La présence, détectée pour la première fois, de DP dans des échantillons archivés de dorés 

jaunes du lac Érié prélevés au cours de la période 1980-2000 semble indiquer une absorption de cette 

substance par les poissons (Hoh et al., 2006). Les études de surveillance disponibles montrent que le 

DP est largement répandu dans l’environnement (Canada, 2019a ; ECHA 2017b). Les échantillons 

recueillis dans le biote de par le monde donnent des preuves de la possibilité d’une telle absorption par 

divers constituants des réseaux alimentaires aquatique et terrestre, ainsi que par le corps humain 

(Wang et al., 2016). Les données de surveillance sur le terrain suggèrent que le DP est biodisponible ; 

les niveaux relevés dans les biotes peuvent excéder ceux considérés comme préoccupants au regard de 

la charge corporelle critique pour la narcose non polaire (ECHA 2017b). Du DP a été retrouvé dans 

des échantillons de lait maternel collectés dans deux villes du Canada (Siddique et al., 2012), ainsi que 

dans du sérum humain (Brasseur et al., 2014 ; Yan et al., 2012 ; Ren et al., 2009 ; Chen et al., 2015), 

sérum de cordon ombilical (Ben et al., 2014) et des cheveux humains (Chen et al., 2015). Par ailleurs, 

des taux sanguins et capillaires de DP très élevés ont été signalés chez des ouvriers d’une installation 

industrielle (Zhang et al., 2013). Des renseignements plus détaillés sur les détections dans les biotes et 

les échantillons humains figurent dans les tableaux 10 et 13 du document 

UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14. 

59. En résumé, il a été signalé que le DP possède une longue demi-vie de dépuration dénotant un 

FBC ˃ 5 000 L/kg. Son log Koe est supérieur à 5 et une étude sur des poissons a établi un FBC ˃ 

5 000 L/kg pour ses isomères. En outre, des FBAm et FAT  1 ont été rapportés pour plusieurs 

organismes et réseaux alimentaires. De nombreuses études ont constaté sa présence dans la faune 

sauvage et la population humaine. Des données de surveillance sur le terrain suggèrent qu’il est 

biodisponible et que les charges corporelles résultantes peuvent atteindre des niveaux élevés 

(ECHA, 2017b). Ces éléments de preuve étayent la conclusion qu’il est bioaccumulable. L’UE l’a 

récemment classé comme très bioaccumulable (vB) (ECHA, 2017a). 

2.2.3 Potentiel de propagation à longue distance 

60. En raison de sa forte hydrophobie et de sa faible pression de vapeur (voir la section 1.1), le DP 

émis dans l’atmosphère s’adsorbe sur des particules aériennes (Sverko et al., 2011 ; AMaAP, 2017 ; 

Canada, 2019a). Des études de surveillance de l’air ont rapporté que son taux moyen d’adsorption sur 

de telles particules pouvait atteindre 99 % (Hoh et al., 2006). Les mesures dans l’eau de mer 

confirment sa propension à s’adsorber sur des particules. Dans l’Est de la mer du Groenland, 97 % en 

moyenne des quantités de syn-DP et 80 % de celles d’anti-DP mesurées étaient liées à des particules. 

Dans des échantillons d’eau de mer prélevés dans l’Atlantique, les taux moyens d’adsorption du syn-

DP et de l’anti-DP sur des particules étaient respectivement de 58 % et 75 % (Möller et al., 2010). 

61. La demi-vie modélisée (estimation QSAR) du DP dans l’air est de 13,68 heures (Sverko et al., 

2011), donc inférieure au critère de deux jours fixé dans l’Annexe D, paragraphe d), alinéa iii), de la 

Convention. Toutefois, les demi-vies dans l’air sont largement tirées de modèles fondés sur les 

réactions en phase gazeuse et ne tiennent pas compte de la possibilité de demi-vies plus longues par 

suite de la sorption sur des particules, qui est être son principal mode de transport du DP (Sverko et al., 

2011 ; Canada, 2019a). Comme il a été démontré pour d’autres produits chimiques ayant des 

propriétés physico-chimiques similaires, tels que le décaBDE (Brevik et al., 2006 ; 

UNEP/POPS/POPRC.10/10/Add.2. ; POPRC-10/2), la sorption sur des particules peut ralentir la 

vitesse de réaction, allonger la demi-vie effective dans l’air et faciliter la propagation à longue distance 
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(Sverko et al., 2011 ; Canada, 2019a). Comme indiqué in ECHA (2017d), la propagation à longue 

distance dans l’environnement des substances ayant une faible pression de vapeur et fortement 

adsorbées sur des particules en suspension est probablement régie par le devenir de ces particules, 

qui peuvent atteindre des régions reculées si les conditions atmosphériques le permettent, par exemple 

en période de sécheresse. 

62. Des études de modélisation réalisées à l’aide de l’Outil de dépistage de la persistance globale 

et du potentiel de transport à grande distance (POV et LRTP) (Wegmann et al., 2009) et des 

comparaisons entre le DP et ses analogues et des produits chimiques de référence (α-HCH, HCB, 

PCB-101, PCB-180, PCB-28, HBCD, atrazine, p-crésol, chlordène plus, Dec 602, Dec 603 et 

Dec 604) suggèrent que le DP se comporte, en matière de propagation et de persistance, comme les 

polluants organiques persistants déjà inscrits (Sverko et al., 2011) et qu’il peut être déposé jusque dans 

des régions reculées (Canada, 2019a). Toutefois, les résultats générés par l’Outil de l’OCDE sont 

entachés d’incertitude, en grande partie parce que la plupart des paramètres entrés dans le modèle sont 

des estimations (ECHA, 2017d ; Sverko et al., 2011). 

63. Du DP a été détecté dans de multiples matrices environnementales et biotes de régions 

reculées, par exemple dans l’air, la neige, le sol, les sédiments, l’eau et le biote en Arctique 

(AMAP, 2017 ; Vorkamp et al., 2019a,b ; Canada, 2019a) ; dans l’air, le sol, les lichens et les 

mousses, ainsi que chez les pingouins, le labbe antarctique, l’éléphant de mer austral et l’otarie à 

fourrure en Antarctique (Möller et al., 2010 ; Gao et al., 2018 ; Kim et al., 2015, 2018 ; Aznar-

Alemany et al., 2019) ; et dans l’air, le sol et les lichens d’une montagne reculée du Tibet (Yang et al., 

2016a ; Liu et al., 2018). 

64. Dans le biote arctique, les espèces chez lesquelles du DP a été détecté font majoritairement 

partie du réseau alimentaire marin (ours polaire, phoque annelé, phoque du Groenland, phoque à 

capuchon, béluga, baleine, orque, narval, goéland bourgmestre, goéland cendré, œufs de guillemot à 

miroir, eider à duvet, cormoran huppé, mouette tridactyle, vison et morue (anti-DP seulement), mais 

des espèces terrestres et d’eau douce sont également représentées (bouse de renne, œufs de faucon 

pèlerin et omble chevalier arctique (revu in AMAP 2017 ; Canada, 2019a ; voir également Agence 

norvégienne pour l’environnement, 2018a ; Dreyer et al., 2019 ; Letcher et al., 2018 ; Green 2019 ; 

Verrault et al., 2018 ; Vorkamp et al., 2015, 2018, 2019a ; Houde et al., 2017 ; Simond et al., 2017 ; 

Schlabach et al., 2011). 

65. Comme indiqué plus en détail dans la section 2.3. ci-dessous, si les concentrations dans les 

régions réculées sont généralement faibles, elles ne sont pas toujours inférieures à celles relevées dans 

les régions d’origine (voir le tableau 7 du document UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14 [Note : INF en 

cours de préparation]). Les fréquences de détection signalées varient de 0 à 100 %. Collectivement, les 

données de surveillance disponibles suggèrent que le DP peut être transporté sur de très longues 

distances jusqu’à des régions reculées où il se dépose, est transféré dans le milieu récepteur et est 

absorbé par le biote (revu in Sverko et al., 2011d ; AMAP 2017 et Canada 2019a ; voir aussi Möller et 

al., 2010, 2011, 2012 ; Na et al., 2015 ; Yang et al., 2013 ; Wang et al., 2010b). 

66. Möller et al. (2010) ont été les premiers à publier des données de surveillance de 

l’environnement montrant que le DP peut se propager à longue distance. Pour cette étude, des 

échantillons d’air et d’eau de mer des couches limites atmosphérique et marine ont été prélevés au 

cours d’une expédition partie de l’Est de la mer du Groenland pour atteindre l’Antarctique via 

l’Atlantique septentrional et austral. Les concentrations de DP mesurées allaient de 0,05 à 

4,2 pg/m3 dans l’atmosphère et du non-détectable à 1,3 pg/L dans l’eau de mer. Ces résultats montrent 

que le transport peut se faire dans l’air ou dans l’eau de mer et mettent en évidence une affinité pour 

les particules dans ces deux milieux (Möller et al., 2010). Dans l’Est du Groenland, les auteurs ont 

observé des concentrations décroissantes de DP dans l’air avec l’augmentation de la latitude. Selon 

les auteurs, ces résultats pourraient refléter une diminution stéréosélective de l’anti-DP probablement 

causée par sa dégradation sous l’effet du rayonnement UV durant son transport à longue distance. 

La baisse des concentrations avec l’augmentation de la latitude n’apparaissait pas dans les échantillons 

d’eau de mer. Selon cette étude, le DP présent dans le milieu marin proviendrait, entre autres, 

d’Europe occidentale. L’analyse de rétrotrajectoire des masses d’air font apparaître un mélange des 

masses d’air océaniques, arctiques et continentales. Les concentrations plus élevées de DP observées 

dans l’eau de mer de certains sites septentrionaux étaient probablement dues à la présence de masses 

d’eau en provenance de l’océan Atlantique et de l’océan Arctique, en plus d’apports d’eau douce 

provenant de la fonte de glaces terrestres. 
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67. Des échantillons prélevés lors d’une expédition qui a commencé dans la mer de Chine 

orientale et s’est terminée dans l’Arctique (Möller et al., 2011) ont révélé des concentrations de DP 

allant de 0,01 à 1,4 pg/m3 dans l’air et de 0,006 à 0,4 pg/ L dans l’eau de mer. Le continent asiatique a 

été identifié comme une source du DP rencontré dans cet environnement marin, et les échanges entre 

l’air et l’eau de mer indiquent que cette substance-se dépose à la surface de l’eau. Les concentrations 

atmosphériques mesurées dans la mer des Tchouktches et la mer de Béring étaient généralement 

faibles par rapport à celles rencontrées dans la région d’origine. Une diminution des concentrations 

avec l’augmentation de la latitude a également été observée ; toutefois, les valeurs relevées étaient 

proches des limites de détection. 

68. Dans le cadre d’une autre étude des mêmes auteurs sur le DP présent dans la couche limite 

atmosphérique marine, des échantillons atmosphériques ont été prélevés au cours d’une expédition 

menant de l’archipel des Indes orientales à l’océan Indien, puis à l’océan austral (Möller et al., 2012). 

Du Syn- et de l’anti-DP ont été détectés dans tous les échantillons atmosphériques marins à des 

concentrations allant de 0,26 à 11 pg/m3. Les valeurs mesurées étaient du même ordre de grandeur que 

celles communiquées précédemment pour l’atmosphère marin, les plus élevées étant celles obtenues 

dans l’archipel des Indes orientales (voir les tableaux 6 et 7 du document 

UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14). 

69. Comme il ressort de l’étude de Vorkamp et al. (2019a), les concentrations les plus élevées de 

DP relevées dans l’air arctique à ce jour l’ont été au Groenland en 2012. Les concentrations 

atmosphériques moyennes de DP relevées au Groenland en 2012, en 2014 et pendant la période  

2014-2016 étaient de 6,7, 0,64 et 4,2 pg/m3, respectivement (Vorkamp et al., 2015 ; 2019a). Du DP a 

aussi été positivement détecté dans des échantillons atmosphériques provenant de stations arctiques : 

Alert dans l’Arctique canadien (Xiao et al., 2012), Longyearbyen dans l’Arctique norvégien 

(Salamova et al., 2014) et Little Fox Lake dans le Sous-arctique canadien (Yu et al. 2015). Les taux 

moyens de DP rapportées pour ces stations étaient de  0,75,  1,2 et  0,25 pg/m3, respectivement. 

La présence de DP dans l’air a également été détectée à la station de Pallas dans le Nord de la 

Finlande, à une concentration moyenne de 0,039 pg/m3 (Haglund et al., 2016). 

70. Le transport atmosphérique à longue distance du DP dans l’environnement est aussi 

documenté par des études menées dans des régions reculées autres que l’Arctique. Les études de 

Möller et al. (2010, 2012) montrent que le DP continue de se propager par ce moyen jusque dans 

l’Antarctique, où ses concentrations atmosphériques sont comparables à celles d’autres retardateurs de 

flamme tels que les polybromodiphényles (PBDE) et les polybromobiphényles (PBB). Ces 

conclusions sont étayées par les taux de DP détectés dans le biote de cette région, comme expliqué 

plus avant dans la section 2.3.1. (Valeurs et tendances des concentrations dans l’environnement) 

(voir Gao et al., 2018 ; Kim et al., 2015, 2018 ; Aznar-Alemany et al., 2019). Le DP fait aussi l’objet 

d’un transport à longue distance par voie atmosphérique jusqu’à des régions montagneuses reculées. 

Une étude sur des lichens du Sud-Est du Plateau tibétain montre que les concentrations de DP 

semblent décroître avec l’augmentation de l’altitude (Yang et al., 2013). Selon les auteurs, vu les 

connaissances sur la moyenne mensuelle du champ vectoriel des vents de surface, le schéma de 

répartition du DP observé dans cette étude apporte la preuve que le transport du DP jusque dans cette 

zone est essentiellement impulsé par la mousson indienne et peut être attribué à une propagation à 

grande distance dans l’environnement. Yang et al. (2013) notent en outre que les concentrations de DP 

plus faibles observées aux altitudes plus élevées signifient que le DP transporté par voie 

atmosphérique dans les montagnes y est piégé par le froid. 

71. Du DP a été détecté dans les muscles, les fientes, les œufs, le plasma, l’huile de glande 

uropygienne et les plumes de différentes espèces d’oiseaux du monde entier (Gauthier and Letcher 

2009 ; Guerra et al., 2011 ; Munoz-Arnanz et al., 2011, 2012 ; Baron et al., 2014b, 2015 ; Vorkamp et 

al., 2018 ; Løseth et al., 2019 ; Briels et al., 2019 ; Mo et al., 2019 ; Desjardins et al., 2019). 

72. Les oiseaux jouent un rôle avéré de biovecteurs facilitant la pénétration et la propagation de 

polluants organiques persistants dans des régions reculées, via les fientes qu’ils déposent, les plumes 

qu’ils perdent et les carcasses décomposées de leurs congénères morts (Evenset et al., 2007 ; Blais et 

al., 2005) pouvant ainsi constituer une voie de transport supplémentaire du DP vers ces régions. Dans 

le Svalbard, les fientes d’oiseaux de mer représenteraient approximativement, sur la base de mesures 

du PCB, 14 % de l’inventaire des contaminants du bassin versant du lac Ellasjøen et environ 80 % de 

ceux du lac lui-même. En tant que voie de propagation de contaminants, il a été avancé qu’elles 

seraient près de trente fois plus efficaces que le transport à longue distance dans l’environnement 

(Evenset et al., 2007). 



UNEP/POPS/POPRC.16/2 

19 

73. Selon une étude de Desjardins et al. (2019), les fientes déposées par des goélands à bec cerclé 

adaptés à la vie citadine venus d’une colonie de l’île Deslauriers près de la ville de Montréal (Canada) 

augmenterait l’exposition des populations locales (Desjardins et al., 2019). La quantité totale de 

retardateurs de flamme halogénés présente dans les fientes déposées par l’ensemble de la colonie 

(64 980 goélands des deux sexes) a été évaluée à 1 g sur une période de 28 jours. Le DP prédominait 

parmi ces retardateurs, tandis que l’anti- et le syn-DP représentaient, respectivement, de 2 à 3 % et de 

1 à 2 % de la concentration totale. Les auteurs avancent que les goélands à bec cerclé quittant la 

colonie pour s’installer en ville pourraient être un biovecteur sous-estimé du transport des retardateurs 

de flamme halogénés vers les écosystèmes voisins. 

74. Vorkamp et al. (2018) ont détecté du DP dans des œufs de faucon pèlerin collectés à Kujalleq, 

dans le Sud du Groenland (Bas-arctique). Les faucons pèlerins du Groenland sont des oiseaux 

migrateurs qui passent l’été dans l’hémisphère Nord et l’hiver dans les Caraïbes et en Amérique du 

Sud. La présence de DP dans leurs œufs pourrait donc s’expliquer par l’exposition subie sur les sites 

d’hivernage et de reproduction, et pendant la migration. 

75. Comme indiqué précédemment, Möller et al. (2010) ont postulé que la fraction d’anti-DP 

présente dans les échantillons environnementaux (fanti = anti/ (syn + anti) à partir des concentrations) 

décroît avec l’éloignement de la source, par suite d’une dégradation plus rapide de l’isomère anti-DP 

par rapport à l’isomère syn-DP sous l’effet du rayonnement UV. Toutefois, ces résultats pourraient 

également s’attribuer à l’isomérisation de l’anti-DP en syn-DP (Sverko et al., 2011). Les études de 

surveillance disponibles apportent la preuve de variations des ratios d’isomères avec l’augmentation 

de la distance à partir de la source (ECHA, 2017b) ; toutefois, les observations faites dans l’Arctique 

sont généralement peu concluantes à cet égard (AMAP, 2017). Selon certaines études, les ratios 

d’isomères de DP dans l’air arctique seraient du même ordre que ceux trouvés dans les mélanges 

commerciaux (Xiao et al., 2012 ; Salamova et al., 2014 ; Vorkamp et al., 2015), ce que d’autres études 

contestent (Möller et al., 2010, 2011 ; Carlsson et al., 2018 ; Na et al., 2015). Les données de 

l’Antarctique corroborent une variation du ratio des isomères du DP durant leur transport à longue 

distance dans l’environnement. À l’issue d’une étude sur la péninsule Fildes en Antarctique, Gao et al. 

(2018) ont estimé les valeurs moyennes de la fanti dans les sols et les lichens à 0,37 et 0,24, 

respectivement. Ces valeurs sont inférieures à celles présentées par les produits commerciaux  

(fanti = 0,64–0,80) ; selon les auteurs de l’étude, ces données confirment que le transport atmosphérique 

à longue distance est l’une des principales sources de la présence de DP dans l’environnement et que 

les charges de DP pourraient résulter de l’enrichissement stéréosélectif du syn-DP durant son transport 

atmosphérique, comme postulé par Möller et al. (2010). Toutefois, les concentrations de DP dans les 

sols et les lichens différaient selon les sites d’échantillonnage ; les auteurs en ont conclu qu’elles ont 

pu être influencées par l’activité humaine et animale dans la région (Gao et al., 2018). 

2.3 Exposition 

2.3.1 Valeurs et tendances des concentrations dans l’environnement 

76. Du DP a été détecté dans le monde entier, dans de nombreux types de matrices 

environnementales et biotes différents et dans divers types d’emplacements, allant de sites de 

production et d’usines de recyclage jusqu’à des zones urbaines et rurales reculées (Sverko et al., 2011 ; 

Wang et al., 2016). Les plus forts taux atmosphériques de DP ont généralement été détectés aux États-

Unis et en Chine, avec des valeurs pouvant aller jusqu’à plusieurs ng/m-3 dans le voisinage de sites de 

production ou de recyclage de DEEE connus (Sverko et al., 2011). 

77. Les concentrations de DP dans les régions reculées et les océans sont généralement beaucoup 

plus faibles que celles signalées dans les régions d’origine près des sites de production et des centres 

urbains, bien que des valeurs élevées aient parfois été obtenues dans des sites reculés (revu in Sverko 

et al., 2011 ; Canada, 2019a). Comme indiqué plus en détail ci-dessous, en raison de l’insuffisance des 

données, les tendances temporelles et spatiales du DP sont équivoques. 

78. Plusieurs études de surveillance du DP ont été menées aux abords de sites de production et de 

recyclage de DEEE aux États-Unis et en Chine (Sverko et al., 2011 ; Ji et al., 2018). Des 

concentrations élevées de DP ont été signalées dans diverses matrices provenant de ces sites (Wang et 

al., 2016). Dans les sols des alentours de l’usine d’Anpon Electrochemical Co. en Chine, elles 

atteignaient 1 200 ng/g poids frais, avec des valeurs qui décroissaient d’un ordre de grandeur dans un 

rayon de 7,5 km (Wang et al., 2010c). Une valeur très élevée (3 327 ng/g) a été mesurée dans un site 

de recyclage de DEEE implanté à Qingyuan (Chine) et il a été observé que les taux de DP diminuaient 

nettement avec l’éloignement des sites de recyclage (Yu et al., 2010). 
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79. Aux États-Unis, du DP a été détecté dans des échantillons de sédiments en suspension 

provenant de la rivière Niagara près de l’usine d’OxyChem. Une analyse des sédiments prélevés entre 

1980 et 2006 a mis en évidence une baisse des taux de DP (Shen et al., 2011). Une tendance à la baisse 

de ces taux avait déjà été signalée (Sverko et al., 2008) ; cette tendance concorde avec la baisse 

observée dans des carottes sédimentaires prélevées dans un banc de sable à l’embouchure de la rivière 

(Sverko et al., 2010). Les tendances observées par Shen et al. (2011) dans les sédiments en suspension 

avaient déjà été mises en évidence dans des carottes sédimentaires prélevées au large dans le lac, qui 

montraient une baisse générale des taux de DP depuis 1980 dans le bassin de la rivière Niagara. 

Des tendances analogues ont été rapportées pour le bassin de la rivière Mississauga (Shen et al., 2010). 

On ignore si la baisse observée dans les échantillons de sédiments en suspension de la rivière Niagara 

correspond à une baisse de la production de l’usine ou si elle est due aux mesures de contrôle des 

émissions mises en place sur ce site au cours des 20 dernières années. 

80. Dans une étude sur les retardateurs de flamme dans les anguilles de cinq lacs de Lettonie, 

neuf composés apparentés au déchlorane (mirex, syn-DP, anti-DP, Dec 602, Dec 603, Dec 604, 

hexachlorocyclopentadiényle-dibromocyclooctane, Cl10DP et Cl11DP) ont été recensés. 

La concentration totale moyenne de ces composés était de 0,62 ng/g lipides et leur répartition 

géographique était pratiquement uniforme pour les cinq lacs (Zacs et al. 2018). Le Dec 602 était la 

substance prédominante, représentant environ 40 % de la concentration totale des composés analysés. 

Les taux de syn- et d’anti-DP allaient du non détectable à 0,45 ng/g lipides et du non détectable 

à 0,89 ng/g lipides, respectivement, avec des moyennes de 0,14 ng/g lipides et 0,24 ng/g lipides, 

respectivement. L’anti-DP représentait environ 33 % et le syn-DP 10 %, en moyenne, du total des 

composés apparentés au déchlorane. La composition des mélanges contenant du syn- et de l’anti- DP 

faisait apparaître une valeur de la fanti proche de celle du produit commercial OxyChem®, ce qui 

indique qu’il s’agit probablement de DP libéré par des produits de consommation mis au rebut. 

Une étude menée au Canada sur des goélands à bec cerclé urbains de Montréal dont l’aire de 

reproduction se trouve sur l’île Deslauriers, dans une zone industrialisée du fleuve Saint-Laurent située 

en aval de la ville, a trouvé des taux élevés de DP dans les tissus de ces derniers. Le taux hépatique 

moyen de DP était de 230 ng/g lipides. De l’anti- et du syn-DP ont été détectés dans 100 % et 93 % 

des foies analysés, respectivement (Gentes et al., 2012). 

81. Comme indiqué ci-dessus et dans la section 2.2.3, du DP a été détecté dans des régions 

reculées partout dans le monde (voir également les tableaux 6 à 9 du document 

UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14). Une étude de l’AMAP sur la présence de contaminants émergents 

dans l’Arctique a conclu que les taux atmosphériques de DP sur ce continent étaient comparables à 

ceux de PBDE (AMAP, 2017). Alors qu’ils étaient généralement faibles dans les régions reculées, ils 

n’étaient pas toujours inférieurs à ceux relevés dans les régions d’origine. Une étude des retardateurs 

de flamme halogénés présents dans l’atmosphère et les sols du Mont Gongga situé dans la partie 

orientale du Plateau tibétain a trouvé des taux de DP allant du non détectable à 11,5 pg/m3 dans l’air et 

de 8,3 pg/g dans les sols (Liu et al., 2018). Le Plateau tibétain est le plus haut du monde et est 

considéré comme une des régions les plus reculées et isolées de la planète, idéale pour une étude du 

transport à longue distance des polluants organiques persistants dans l’environnement (Yang et al., 

2016a). Selon les auteurs (Liu et al., 2018), les taux relevés dans cette région étaient plus élevés que 

dans la région des Grands Lacs (0,14–4,0 pg/m3) (Sverko et al., 2011), mais se situaient dans la plage 

des valeurs mesurées dans les échantillons d’air provenant de Chine (du non détectable à 66 pg/m3) 

(Ren et al., 2008), et étaient beaucoup plus faibles que ceux obtenus près d’une installation de 

production en Chine (7 740–26 700 pg/m3) (Wang et al., 2010a). Dans une autre étude sur des lichens 

du Sud-Est du Plateau tibétain, du DP a été détecté dans 89 % des échantillons (Yang et al., 2016a). 

Les concentrations allaient de 20 à 1 121 pg/g, avec une moyenne de 318 pg/g. Ces valeurs étaient 

comparables, mais légèrement supérieures, à celles trouvées dans l’écorce d’arbres de Shenzen, 

Hangzhou et Tanjin en Chine (Qiu and Hites, 2008) et beaucoup moins élevées que celles trouvées 

dans l’écorce d’arbres de Corée du Sud et de New York aux États-Unis (Qiu and Hites, 2008) mais 

nettement plus élevées que celles trouvées dans des mousses provenant de la localité de Ny-Ålesund 

dans le Svalbard (Na et al., 2015). 

82. La totalité (100 %) des échantillons de sol, de lichen et de mousse prélevés dans l’Antarctique 

contenaient du DP (Gao et al., 2018 ; Kim et al., 2018). Les concentrations dans le sol étaient 

inférieures (de un à plusieurs ordres de grandeur) à celles trouvées dans les échantillons de sol 

superficiel prélevés dans une zone industrielle (0,0336–4,65 ng/g) et sur un site de recyclage de DEEE 

(nd–47,4 ng/g) du Sud de la Chine (Yu et al., 2010). Par contre, les lichens et les mousses contenaient 

des concentrations supérieures à celles précédemment mesurées dans des mousses prélevées en 2012 à 

Ny-Ålesund, dans l’Arctique norvégien (Na et al., 2015). Les taux moyens de DP des lichens de 

l’Antarctique étaient analogues à ceux trouvés dans des roseaux du Nord-Est de la Chine (0,63 ng/g 

ps) (Wang et al., 2012) et dans des lichens du Sud-Est du Plateau tibétain (167 pg/g) (Yang et a., 
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2016a) mais inférieurs à ceux relevés dans l’écorce d’arbres du Nord-Est des États-Unis  

(0,03–115 ng/g) et de Corée du Sud (1,4 ng/g) (Qiu and Hites, 2008). 

83. Une étude norvégienne de dépistage des nouveaux contaminants dans l’Arctique a révélé la 

présence de DP chez toutes les espèces surveillées (fréquence de détection de 100 %), sauf l’eider à 

duvet, où la fréquence de détection était de 80 % (Agence norvégienne pour l’environnement, 2018a). 

Dans le Svalbard, les concentrations de syn- et d’anti-DP mesurées dans les organismes allaient du 

non détectable à 6,9 ng/g poids frais, avec des valeurs moyennes rapportées de 0,04 et 0,07 ng/g poids 

frais dans les œufs d’eider à duvet, 0,01 et 0,03 ng/g poids frais dans les œufs de mouette tridactyle, 

0,24 et 1,8 ng/g poids frais dans les œufs de goéland arctique, et 0,63 et 4,5 ng/g poids frais dans le 

sang d’ours polaire. De plus, du DP a également été détecté dans des œufs de cormoran huppé de la 

communauté de Røst, dans le foie de visons de l’île de Sommarøy et chez des goélands cendrés de la 

ville de Tromsø. Les concentrations de syn- et d’anti-DP rapportées pour ces espèces étaient de 0,22 et 

1,4 ng/g poids frais chez le cormoran huppé, 0,21 et 1,2 ng/g poids frais chez le vison, et 0,1 et 

0,63 ng/g poids frais chez le goéland cendré. Une autre étude menée pour le compte de l’Agence 

norvégienne pour l’environnement a révélé la présence de concentrations de DP inférieures au seuil de 

quantification dans le foie de morues de sites arctiques, dans le Svalbard et le Kjøfjord, à la périphérie 

du Varangerfjord, et dans la zone portuaire de Tromsø (Green et al., 2019). Par contraste, les 

concentrations de syn- et d’anti-DP mesurées dans le foie de morues de la zone portuaire de Bergen, 

un site non arctique situé sur la côte ouest de la Norvège, étaient de 0,178 et 0,203 μg/kg poids frais. 

Chez les morues de l’Oslofjord intérieur, dans le Sud de la Norvège, elles étaient de 0,135 et 

0,231 μg/kg poids frais, respectivement. 

84. Selon l’étude de Vorkamp et al. (2019a) mentionnée précédemment, qui analysait la présence 

de DP dans l’air et les biotes du Groenland, de l’anti-DP a été détecté dans 92 % des échantillons 

prélevés entre 2014 et 2016 et dans 46 % des échantillons d’air collectés en 2014. Comme indiqué  

ci-dessus dans la section 2.2.3, les taux atmosphériques moyens rapportés dans cette étude étaient de 

4,2 pg/m3 pour la période 2014–2016 et de 0,64 pg/m3 pour l’année 2014. Dans les échantillons de 

biotes, à l’exception du goéland bourgmestre, les concentrations de DP étaient presque égales, voire 

inférieures, au seuil de quantification. Aucun des deux isomères du DP n’a été trouvé dans les 

échantillons prélevés sur des phoques annelés de la localité de Thulé. Chez les phoques annelés, 

les ombles chevaliers et les narvals de l’Est du Groenland, seul l’anti-DP était présent. Du syn- et de 

l’anti-DP ont été détectés dans la totalité des échantillons provenant de goélands bourgmestres de la 

localité de Thulé à des concentrations moyennes de 0,22 et 0,89 ng/g lipides (0,012 et 0,049 ng/g poids 

frais), respectivement. Les fréquences de détection du syn- et de l’anti-DP chez les goélands 

bourgmestres de l’Est du Groenland étaient de 87,5 % et 100 %, respectivement, avec des taux moyens 

de 0,24 et 0,93 ng/g lipides. La comparaison géographique des échantillons de tissus de goélands 

bourgmestres et de phoques annelés montrait que les concentrations de DP étaient relativement 

uniformes. Les valeurs obtenues dans cette étude étaient généralement comparables à celles mesurées 

chez quelques-unes de ces mêmes espèces (phoque annelé, goéland bourgmestre et omble chevalier) 

dans d’autres régions de l’Arctique. Toutefois, les concentrations de DP qui y étaient données pour le 

foie de goéland bourgmestre du Groenland étaient inférieures de 5 à 10 ordres de grandeur à celles 

trouvées dans des échantillons correspondants provenant de l’Arctique canadien (Verreault et al., 

2018). Dans le cadre de l’étude menée dans l’Arctique canadien, du syn- et de l’anti-DP ont été 

détectés dans 65 % et, respectivement, 59 % des échantillons de foie de mâles prélevés en 2012 

(Verreault et al., 2018). Chez les femelles, la fréquence de détection était de 21 % pour les 

deux isomères. Les concentrations moyennes, calculées pour les mâles seulement, s’établissaient 

à 0,18 et 0,16 ng/g poids frais pour le syn- et, respectivement, l’anti-DP. 

85. Du DP avait auparavant été également détecté dans des échantillons d’air et de biote 

du Groenland, de même que d’autres retardateurs de flamme (Vorkamp et al., 2015). Les taux 

atmosphériques moyens de syn- et d’anti-DP étaient respectivement de 2,3 et 5,2 pg/m3. Dans l’air, 

la fréquence de détection était de 46 % pour les deux isomères ; dans le biote, elle était de 95 % pour 

l’anti- et 100 % pour le syn-DP. Les plus forts taux de DP rencontrés dans le biote avaient été ceux 

mesurés dans la graisse de phoques annelés de l’Est du Groenland, avec des valeurs moyennes de 

0,096 et 0,42 ng/g poids frais pour le syn- et, respectivement, l’anti-DP ; ces valeurs n’étaient pas 

statistiquement différentes de celles relevées chez les phoques annelés de l’Ouest du Groenland. 

Les taux moyens de syn- et d’anti-DP chez d’autres espèces étaient de 0,14 et 0,67 ng/g poids frais 

pour les œufs de guillemot à miroir ; 0,023 et 0,11 ng/g poids frais pour le foie de goéland ; 0,019 et 

0,071 ng/g poids frais pour la graisse de phoque annelé de l’Ouest du Groenland ; et 0,021 et 

0,055 ng/g poids frais pour les tissus adipeux d’ours polaire. 
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86. Dans une autre étude, couvrant de multiples localités de l’Arctique canadien, du DP n’a été 

détecté que sporadiquement chez le phoque annelé (Houde et al., 2017). Les concentrations 

détectables de syn- et d’anti-DP étaient de 0,04–0,41 ng/g lipides et 0,04–6,3 ng/g lipides, 

respectivement. 

87. Des études ont également été faites sur de petits rorquals et des bélugas de l’estuaire du fleuve 

Saint-Laurent et des bélugas de l’Arctique canadien (Simond et al., 2017). En 2013, les taux moyens 

de DP chez ces trois populations étaient de 0,31 (petits rorquals, estuaire du Saint-Laurent), 

0,44 (bélugas, estuaire du Saint-Laurent) et 1,28 ng/g lipides (bélugas, Arctique). La valeur la plus 

élevée, de 1,28 ng/g lipides chez la population de bélugas de l’Arctique, contrastait avec la répartition 

généralement observée des contaminants, qui faisait habituellement apparaître des concentrations plus 

élevées dans des régions situées plus au sud, et n’a pu recevoir aucune explication. Les concentrations 

chez les bélugas du fleuve Saint-Laurent et de l’Arctique canadien étaient presque du même ordre de 

grandeur que celles observées chez deux orques du Groenland, avec des concentrations quantifiables 

d’anti-DP (Vorkamp et al., 2019). 

88. Des recherches sur quatre espèces aviaires de l’Île du Roi-George ont montré que du DP était 

présent chez le manchot papou, le manchot Adélie, le labbe de McCormick et le labbe brun (Kim et 

al., 2015). Les concentrations de DP rapportées étaient de 0,250−0,329 ng/g lipides dans les tissus de 

manchot et de 2,12−11,1 ng/g lipides dans les tissus de labbe. Aucune trace de Dec 603 ou de 

Dec 604 n’a été décelée, tandis que du Dec 602 a été détecté aux concentrations les plus élevées dans 

tous les échantillons, suivi par l’anti-DP et le syn-DP. Dans une autre étude menée en Antarctique, 

Gao et al. (2018) ont rapporté des taux moyens de DP de 0,233 ± 0,089, 0,20 ± 0,086 et  

0,15 ± 0,147 ng/g ps dans le sol de trois lieux différents de la péninsule de Fildes (une zone côtière, 

une région intérieure, et une île (Ardley)). Les concentrations trouvées dans des lichens de ces mêmes 

lieux étaient de 0,449 ± 0,213, 0,337 ± 0,172 et 1,513 ± 1,376 pg/g ps, respectivement. Du DP a été 

détecté dans tous les échantillons. Kim et al. (2018) ont signalé la présence de DP dans des lichens et 

des mousses prélevés sur 16 sites d’échantillonnage répartis sur les Îles Shetland du Sud, l’Île du Roi-

George et l’Île Anvers dans l’Antarctique. Tout comme Gao et al. (2018), les auteurs pensent, compte 

tenu des différences géographiques dans les concentrations de DP et les valeurs de la fanti, que le 

transport à longue distance dans l’environnement, l’activité humaine, la fonte des glaciers et l’activité 

biologique, comme celle des manchots, sont des sources possibles de DP dans la région (Kim et al., 

2018). Aznar-Alemany et al. (2019) ont recherché du DP et d’autres déchloranes dans des cadavres de 

phoques des Îles Shetland du Sud, dans la péninsule Antarctique. Seuls du Dec 602 et de l’anti-DP ont 

été trouvés. Du DP a été détecté dans des tissus adipeux d’éléphant de mer du Sud et chez des otaries à 

fourrure antarctiques à des taux moyens de 0,60 ng/g lipides et 0,16 ± 0,16 ng/g lipides, 

respectivement ; toutefois, les concentrations présentes dans les muscles, la cervelle et la fourrure 

étaient inférieures au seuil de quantification. Du Dec 602 était présent à des concentrations plus 

élevées que l’anti-DP, en particulier dans les tissus adipeux (Aznar-Alemany et al., 2019). 

89. Plusieurs études ont mis en évidence la présence de 1,3- ou de 1,5-DPMA dans des 

échantillons environnementaux tels que sédiments et poissons (Sverko et al., 2010 ; Tomy et al., 

2013 ; Sühring et al., 2014 ; Wang et al., 2015 ; Wolschke et al., 2015 ; Rjabova et al., 2016). Il est 

possible que le non-recours à une méthode de nettoyage non destructrice lors de la préparation des 

échantillons ait conduit à sous-estimer l’abondance de ces substances (Rjabova et al., 2016). Les taux 

d’isomères du DPMA de ces échantillons étaient parfois supérieurs à leur teneur totale en DP, ce qui 

semble indiquer la possibilité d’une plus grande bioaccumulation du 1,3-DPMA, du fait que sa 

molécule est de plus petite taille (voir le tableau 11 du document UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14). 

Du 1,3-DPMA (mais non du 1,5-DPMA) a été détecté chez la truite de lac à une concentration 

moyenne de 34 ± 43 μg/kg lipides, soit environ dix fois plus que les concentrations de DP mesurées 

par Tomy et al. (2007) dans les mêmes échantillons. Du DPMA a été détecté dans 24 sur 25 œufs de 

faucon pèlerin collectés en Espagne et au Canada, avec des concentrations allant de 1,7 à 469 ng/g 

lipides et de 1,2 à 1 660 ng/g lipides dans les œufs de faucon pèlerin d’Espagne et du Canada, 

respectivement (Guerra et al., 2011). Les niveaux de DP correspondants se situaient dans la fourchette 

0,3-3,6 et 7,5-209 ng/g lipides, respectivement. Du DPMA a également été détecté dans les tissus 

(mais non dans le sang) de labbe brun de l’Île du Roi-George, dans l’Antarctique, indiquant un 

possible transport à longue distance dans l’environnement. Les fréquences de détection étaient de 

21 %, 11 % et 7,1 % seulement pour le DPMA, le Dec 604 et l’anti-DP, avec des concentrations 

maximales de 136, 165 et 8,9 pg/g ps, respectivement (Wolschke et al., 2015). 

90. Cinq études distinctes menées dans l’Arctique ont analysé les tendances spatiales du DP dans 

des régions reculées (Möller et al., 2010, 2011 ; Vorkamp et al., 2015, 2019a, b). Comme indiqué dans 

la section 2.4.4 ci-dessus, Möller et al. (2010, 2011) ont observé une diminution des concentrations de 

DP dans l’air, mais non dans l’eau, à mesure que la latitude augmente. Des données concernant le 

Groenland font apparaître soit des niveaux uniformes soit aucune tendance spatiale ; Vorkamp et al. 
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(2015) ont trouvé que les concentrations de DP n’étaient pas statistiquement différentes dans les 

échantillons provenant de phoques annelés de l’Est et de l’Ouest du Groenland, tandis que Vorkamp et 

al. (2019a) ont trouvé une présence assez uniforme de DP dans des échantillons prélevés sur des 

goélands bourgmestres et des phoques annelés de différents endroits. 

91. Les données sur les tendances temporelles du DP sont elles aussi équivoques. Des échantillons 

d’air en phase gazeuse et particulaire de la ville d’Harbin (Chine) ont mis au jour des tendances 

importantes et croissantes pour le syn- et l’anti-DP sur la période 2008−2013 (Li et al., 2016). 

Les temps de doublement rapportés étaient de 2,3 et 1,8 ans, respectivement. Les temps de doublement 

des concentrations de syn- et d’anti-DP différaient sensiblement ; toutefois,ils étaient plus courts que 

pour le 2-éthylhexyl 2,3,4,5-tétrabromobenzoate et le bis (2-éthylhexyl) tétrabromophthalate, 

suggérant une augmentation plus rapide des concentrations de DP par rapport à celles d’autres 

retardateurs de flamme. Les rétrotrajectoires des particules d’air et la contribution des sources 

semblent indiquer un fort apport local (Li et al., 2016). 

92. En Amérique du Nord, une étude a montré que les taux atmosphériques de DP (en phase 

gazeuse et particulaire) ont augmenté entre 2005 et 2013, avec des temps de doublement de 4 à 6 ans ; 

l’étude portait sur trois sites de la région des Grands Lacs (Chicago, Sleeping Bear Dunes et Eagle 

Harbor), aux États-Unis. Dans les deux sites les plus proches d’un site connu de production de DP, 

Cleveland et Sturgeon Point, les concentrations sont restées stables et identiques pendant la même 

période (Liu et al., 2016). Une étude de plusieurs sites canadiens dans le bassin des Grands Lacs 

(Burnt Island, Egbert et Point) a rapporté les tendances des taux atmosphériques de syn- et d’anti-DP 

sur la période 2005–2014 pour deux sites, Burnt Island et Point Petre (Shunthirasingham et al., 2018). 

Les taux atmosphériques d’anti-DP ont diminué au fil du temps, selon les observations, avec des demi-

vies de 3,4 ans sur Burnt Island et 14 ans à Point Petre. Ces tendances à la baisse ont cessé en 2010. 

Les taux de syn-DP relevés sur Burnt Island augmentaient au fil du temps, avec un temps de 

doublement de 7,6 ans, mais étaient comparables à ceux d’anti-DP, lesquels étaient en diminution à 

Point Petre, avec une demi-vie de 6,6 ans. Selon Olukule et al. (2018), les taux de DP, de syn- et 

d’anti-DP dans l’atmosphère et les précipitations n’ont pas varié au cours de la période 2005–2015 à 

Sturgeon Point, Point Petre, Cleveland et Chicago. Salamova & Hites (2011) ont évalué les tendances 

temporelles du DP dans des sites de la région des Grands Lacs, aux États-Unis, sur la période  

2005–2009 et ont observé un temps de doublement global (vapeur, phase particulaire et précipitations) 

de 9,5 ans pour l’anti-DP, mais aucune tendance significative pour le syn-DP et le DP total. Les taux 

croissants observés par Liu et al. (2016) à Chicago, Sleeping Bear Dunes et Eagle Harbor pour le DP 

et par Shunthirasingham et al. (2018) à Burnt Island pour le syn-DP, concordent, selon les auteurs, 

avec les résultats présentés par Salamova & Hites (2011). Les résultats rapportés par Liu et al. (2016) 

suggèrent, toutefois, un temps de doublement plus rapide des taux atmosphériques de DP dans la 

région des Grands Lacs pendant la période 2005−2013 que pendant la période 2005−2009 d’après les 

données de Salamova & Hites (2011). Cela étant, bien que les sites de surveillance dans la zone des 

Grands Lacs soient situés dans la même région, ils ne sont pas forcément identiques. 

93. Par rapport aux données globales, les taux atmosphériques de DP à Chicago et à Sturgeon 

Point se situent dans la partie supérieure de la fourchette et sont comparables au taux moyen 

(3,5 pg/m3) obtenu pour le lac Taihu en Chine (Qiu et al., 2010). L’augmentation des taux de DP dans 

la région des Grands Lacs, dont plusieurs études font mention (Li et al., 2016 ; Liu et al., 2016 ; 

Olunkunle et al., 2018 ; Salamova and Hites, 2011 ; Shunthirasingham et al., 2018), et dans une ville 

typique de Chine (Li et al., 2016) pourraient indiquer que l’utilisation de DP est en augmentation. 

En utilisant un modèle de régression linéaire multiple pour isoler les variabilités dues à la date 

d’échantillonnage et aux caractéristiques de la population près du site d’échantillonnage, Olukunle et 

al. (2018) ont montré que les concentrations de DP dans des échantillons d’air (précipitations, gaz et 

phase particulaire) provenant de la région des Grands Lacs variaient en fonction de la date 

d’échantillonnage. Cela signifie que l’apport de DP dans l’environnement de cette région se poursuit 

faute de réglementation restreignant la production et l’utilisation de cette substance (Olukunle et al., 

2018). D’un autre côté, comme indiqué précédemment, une baisse des taux de DP a été observée dans 

des sédiments en suspension, une carotte sédimentaire et des échantillons de truite de lac provenant du 

lac Ontario, après un pic dans les années 80 (Shen et al., 2011). Les raisons qui pourraient expliquer 

les différentes tendances temporelles dans l’air, les précipitations et les sédiments dans la région des 

Grands Lacs ne sont pas claires ; toutefois, comme indiqué par Vorkamp et al. (2018), il est possible 

que ces matrices correspondent à différentes sources d’émissions. 

94. Quelques données concernant les tendances temporelles dans les biotes sont également 

disponibles. Une récente étude de Vorkamp et al. (2018), seule étude existante sur les tendances 

temporelles du DP dans l’Arctique, fait état de concentrations de l’ordre de 0,984 à 37,9 ng/g lipides 

dans des œufs de faucon pèlerin du Sud du Groenland collectés durant la période 1986–2014. 

Une tendance minime à la hausse (hausse annuelle de 3,3 %) a été observée (Vorkamp et al., 2018). 
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Dans des bélugas de l’estuaire du fleuve Saint-Laurent, les concentrations de DP ont augmenté entre 

1997 et 2000 environ, avant de diminuer, pour rebondir probablement vers l’année 2010 (Simond et 

al., 2017). Aucune modification significative des concentrations de DP n’a été trouvée dans des œufs 

de cigogne blanche ou de milan noir collectés en 1999, 2003, 2011 et 2013 dans le parc national de 

Doñana en Espagne (Báron et al., 2015). Dans le cadre d’une étude sur les concentrations de 

retardateurs de flamme chez le dauphin à bosse du Pacifique et le marsouin aptère de la mer de Chine 

du Sud, Zhu et al. (2014) ont mis au jour une tendance temporelle positive dans le ratio DP/BDE-

209 dans des échantillons prélevés sur des dauphins entre 2003 et 2011, et sur des marsouins aptères 

entre 2003 et 2012. Ce constat a été attribué par les auteurs de l’étude à une utilisation croissante de 

produits de remplacement du PBDE dans le Sud de la Chine par suite des restrictions frappant la 

production et l’utilisation des mélanges commerciaux de PBDE. Une étude rapportant les niveaux et 

tendances de plusieurs retardateurs de flamme dans le milieu naturel en Allemagne, ainsi que dans les 

régions polaires, menée entre 2005 et 2015–2016 a mis en évidence une tendance à la baisse du DP 

dans certaines des matrices biologiques prélevées en Allemagne (feuilles et pousses d’arbres, œufs de 

goéland argenté) et une tendance à la hausse dans le filet de brème et les tissus mous de moules bleues 

provenant aussi d’Allemagne (Dreyer et al., 2019). Pendant cette même période, une légère tendance à 

la baisse a également été observée dans les matières en suspension des cours d’eau. Toutefois, l’écart 

type dans cet échantillon était assez large. Comme noté par les auteurs, les goélands argentés se 

nourrissent dans le milieu marin, de moules bleues notamment, mais peuvent aussi avoir un régime 

alimentaire terrestre. Une explication possible de ces tendances apparemment contrastées, rapportées 

par Dreyer et al. (2019), est la différence de comportement entre les émissions et les dépôts de DP 

dans les milieux terrestre et aquatique. 

95. Rauert et al. (2018) ont communiqué des données de surveillance atmosphérique collectées 

dans les cinq régions de l’ONU par 48 stations équipées d’échantillonneurs d’air passifs à disque de 

mousse de polyuréthane. Elles montraient généralement une faible détection de tous les retardateurs de 

flamme dans les stations des sites de référence. Les taux moyens et fréquences de détection étaient 

plus élevés pour les PBDE que pour les nouveaux retardateurs de flamme. Aucune concentration 

supérieure au seuil de détection n’avait été mesurée par les 48 stations pour le syn-DP, et il en était de 

même pour l’anti-DP, sauf à Paris, où des concentrations élevées de DP avaient été signalées en 2014 

(19 pg/m3 aux 1er et 4e trimestres de l’année, 7,5 pg/m3 au 2e trimestre et 116 pg/m3 au 3e trimestre). 

Par rapport aux données de surveillance des années 2005 et 2008–2009, les valeurs relevées à Paris 

montraient des concentrations plus élevées pour les nouveaux retardateurs de flamme et réduites pour 

les PBDE. L’anti-DP, le β-tétrabromoéthylcyclohexane et le bis(2-éthyl-1-héxyl) tétrabromophthalate 

étaient les nouveaux retardateurs de flamme prédominants. Selon les auteurs, l’augmentation des 

concentrations d’autres retardateurs de flamme et la diminution de celles de PBDE pouvaient être une 

indication du basculement vers des produits de remplacement dans cette zone urbaine. 

2.3.2 Exposition humaine 

96. Pour la population humaine, les voies d’exposition sont la poussière domestique, les aliments, 

l’air intérieur et l’air ambiant, l’eau, les sols, les sédiments et le lait maternel. Du DP a été détecté dans 

des échantillons d’air intérieur et de poussières domestiques provenant de plusieurs pays, ce qui 

indique la possibilité d’une exposition au DP causée par les produits et articles manufacturés qui en 

contiennent (Shoeib et al., 2012 ; Johnson et al., 2013 ; Wong et al., 2017) (voir le tableau 12 du 

document UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14). Les observations montrent qu’en milieu urbain, 

les concentrations atmosphériques de DP sont plus élevées qu’en milieu rural (Ren et al., 2008 ; 

Chen et al., 2011). Il a été constaté que la répartition du DP dans la poussière suit un schéma régulier 

déterminé par la taille des particules, les particules fines étant plus enrichies que les grosses, ce qui 

permet de conclure à la possibilité d’une exposition de la population humaine (Cao et al., 2014). 

Comme indiqué dans la section 2.1.3 ci-dessus, une étude sur la poussière intérieure à Beijing (Chine) 

a mis en évidence dans des échantillons groupés provenant de salles de classe des concentrations de 

DP plus élevées (231 ng/g) que celles mesurées dans des échantillons de poussière domestique 

provenant de Guanzhou, en Chine (concentration moyenne 18,9 ng/g) (Cao et al., 2014). En Égypte, 

dans la métropole du Caire, des échantillons de poussière intérieure ont été prélevés dans différents 

microenvironnements (résidences, lieux de travail, voitures) ; du syn- et de l’anti- DP ont été détectés 

dans la totalité des échantillons de poussière prélevés dans les voitures, atteignant des concentrations 

de 5 et 6 ng/g, respectivement (Hassan and Shoeib, 2015). En République de Corée, du DP a été 

détecté dans la quasi-totalité des échantillons de poussière prélevés dans des résidences  

(0,30–530 ng/g, concentration moyenne 9,1 ng/g), des bureaux (3,7–100 ng/g, concentration moyenne 

35 ng/g) et des crèches (6,2–56 ng/g, concentration moyenne 12 ng/g) (Lee et al., 2020). En Inde, des 

échantillons d’air prélevés dans 15 résidences urbaines et suburbaines ont révélé des concentrations de 

DP de 0,2–5,43 pg/m3 (concentration moyenne 2,81 pg/m3) et de 0,52–62,7 pg/m3 (concentration 

moyenne 1,62 pg/m3), respectivement (Yadav et al., 2020). En Norvège, Cequier et al. (2015) n’ont 
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trouvé aucune corrélation entre les concentrations de DP dans l’air intérieur et la poussière, et celles 

présentes dans le sérum de 46 femmes. Les valeurs mesurées étaient toutefois faibles. Les taux 

sériques moyens de DP étaient de 2,6 ng/g lipides, tandis que les concentrations moyennes de syn- et 

d’anti-DP dans les échantillons de poussière domestique étaient respectivement de 9 et 19 ng/g ; les 

concentrations dans l’air étaient encore plus basses (Cequier et al., 2014). De fortes concentrations de 

DP, se situant dans une fourchette allant de 31 à 9 600 ng/g pour l’anti-DP, ont été détectées dans de la 

poussière provenant de conduits d’aération de cabines d’avions produits entre 1986 et 2008 (Allen et 

al., 2013). 

97. Dans des produits alimentaires de Belgique, du DP a été trouvé dans 5 % des 

1 289 échantillons prélevés (fromage à pâte ferme, œufs de caille et porc), à des concentrations 

moyennes de 339, 637 et 331 pg/g poids frais, respectivement (Poma et al., 2018). En République de 

Corée, dans 175 échantillons de 35 produits alimentaires variés achetés au détail, la concentration 

moyenne de DP allait du non détectable à 170 pg/g poids frais, et du syn- et de l’anti-DP ont été 

détectés dans 83,4 et 79,4 % des produits alimentaires, respectivement (Kim et al., 2014). L’apport de 

DP a été estimé à 11,2 × 103 pg/jour, soit trois fois plus que pour d’autres déchloranes (Dec 602, 603, 

604 et mirex). La plus forte concentration de DP, soit 170 pg/g poids frais, a été trouvée dans du foie 

de bœuf, suivi du maquereau espagnol, des huîtres et des anchois séchés avec des concentrations de 

135, 81 et 78 pg/g poids frais, respectivement. Du DP a toutefois été détecté dans tous les produits 

alimentaires sauf l’oignon. Ce résultat met en évidence une très large exposition environnementale au 

DP en République de Corée (Kim et al., 2014). Au Liban, une étude de 58 échantillons alimentaires 

représentant le groupe des aliments gras, a estimé que l’apport de DP pour la population adulte 

oscillait entre 1 344 et 1 718 pg/jour (Malak et al., 2019). Au Japon, dans une étude du « panier de la 

ménagère » comportant 123 échantillons alimentaires, du DP a été détecté dans les groupes Ш (sucre 

et confiserie), V (légumes et produits dérivés tels que soja, tofu cru et frit, natto, pois chiches), X 

(poissons, crustacés et produits dérivés), et XI (viande et œufs) à des concentrations de 3,3, 2,8, 1,9 et 

1,5 pg/g poids frais, respectivement (Kakimoto et al., 2014). À Osaka, le taux atmosphérique de DP 

était de 11 pg/m3. L’apport par inhalation et par voie alimentaire de DP pour un adulte asiatique 

moyen était estimé à 750 pg/jour, soit approximativement 1 % de l’apport estimé pour plusieurs PBDE 

(62 ng/jour) (Kakimoto et al., 2014). 

98. Une étude comparant l’exposition humaine sur un site industriel et sur un site de recyclage de 

DEEE du Sud de la Chine a révélé de fortes concentrations de DP dans des denrées alimentaires 

produites à proximité, où les légumes contenaient entre 305 ng/g poids frais (choux pak choï) et 

2 720 ng/g poids frais (oignon vert) de DP (Wang et al., 2013a). Les céréales (blé tendre, maïs et soja) 

avaient des concentrations de 1 370, 760 et 498 ng/g poids frais, respectivement, et la carpe commune 

et d’autres espèces de poisson locales des concentrations allant de 56,8 à 1 110 ng/g poids frais 

(Wang et al., 2013a). En supposant que les aliments consommés aient été produits localement, l’apport 

journalier de DP via l’alimentation représentait, selon les estimations, plus de 99 % et 93 % de l’apport 

journalier pour les personnes proches du site industriel et pour celles proches du site de recyclage de 

DEEE, respectivement (Wang et al., 2013a). Pour le site industriel, l’exposition par voie alimentaire 

des travailleurs, des résidents et des enfants était estimée à 1,1 × 10-2 mg/kg/j, tandis qu’elle était 

inférieure pour le site de recyclage des DEEE, étant estimée à 3,0 × 10-5 mg/kg/j (Wang et al., 2013a). 

La dose d’exposition estimative totale (par voie alimentaire ou cutanée et par inhalation) chez les 

personnes proches du site de recyclage des DEEE était de 0,03 × − mg/kg/j, soit 300 fois moins que 

sur le site industriel (Wang et al., 2013a). Dans une autre étude provenant d’un site de recyclage de 

DEEE en Chine, des œufs de poules élevées en liberté collectés en 2010, 2013 et 2016 contenaient des 

concentrations élevées de retardateurs de flamme, y compris le DP. Aucune tendance temporelle n’a 

été observée pour les concentrations de DP, dont les plus élevées ont été mesurées dans les œufs 

pondus en 2016, qui présentaient une concentration moyenne de 5 413 ng/g lipides avec un écart type 

1 978 ng/g lipides (Huang et al., 2018). 

99. Du DP a été détecté dans du sérum humain de plusieurs pays. Une étude réalisée en France a 

abouti, pour cinq PBDE (BDE-47, -99, -100, -153 et -154), à des concentrations moyennes  

de 4,32 ± 2,99 ng/g lipides ; ces valeurs se situent dans la fourchette typique de celles observées en 

Europe occidentale, mais sont inférieures à la moyenne des concentrations relevées pour cinq 

composés du déchlorane (Déchlorane 603 > DP > Mirex > Déchlorane 602 > Chlordène Plus), à savoir 

6,24 ± 4,16 ng/g lipides (Brasseur et al., 2014). Les taux sériques de DP relevés dans les échantillons 

provenant du Canada, de France, de Norvège et de République de Corée étaient inférieurs à ceux des 

ouvriers chinois exposés sur leurlieu de travail, avec des médianes de 2,39, 1,20, 0,73, 1,3 et 42,6 ng/g 

lipides, respectivement (Zhou et al., 2014 ; Brasseur et al., 2014 ; Kim et al., 2016 ; Cequier et al., 

2015 ; Ren et al., 2009). Une étude réalisée en Chine pour analyser des échantillons groupés de sérum 

humain prélevés sur des individus de différentes tranches d’âge, dont 305 de la côte sud de la baie de 

Laizhou, dans la province de Shandong, n’a montré aucun lien entre les concentrations de DP et l’âge. 



UNEP/POPS/POPRC.16/2 

26 

Cependant, les taux sériques les plus élevés ont été relevés chez les volontaires relativement jeunes, 

dans la tranche d’âge de 20 à 29 ans, avec des valeurs moyennes d’environ 7 ng/g lipides, contre 

3,6 ng/g lipides pour l’ensemble des individus étudiés (Wang et al., 2014). En République de Corée, 

la tendance temporelle des concentrations de composés du déchlorane a été analysée dans sept 

échantillons de sérum groupés prélevés sur des adultes au cours de la période 2006–2013. Aucune 

tendance distincte n’a été observée (Kim et al., 2016). 

100. Dans l’Est de la Chine, des concentrations de DP plus élevées que dans l’ensemble de la 

population des zones avoisinantes ont été observées chez des ouvriers d’une usine de production de 

DP. Les valeurs mesurées allaient de 89,8 à 2 958 ng/g lipides dans le sang entier et de 4,08 à 

2 159 ng/g ps dans les cheveux. Les ouvriers qui participaient directement à la fabrication de DP 

présentaient des concentrations sensiblement plus élevées que la plupart des individus des 

deux groupes de contrôle (Zhang et al., 2013). Une autre étude a mesuré les taux sériques de DP de 

70 ouvriers d’une usine de recyclage de DEEE et d’un groupe témoin constitué de trois résidents d’une 

zone urbaine du Sud de la Chine. Les valeurs obtenues étaient sensiblement plus élevées chez les 

travailleurs (22–2 200 ng/g avec une moyenne de 150 ng/g lipides) que chez les citadins (2,7–91 ng/g 

avec une moyenne de 4,6 ng/g lipides). Une corrélation entre les taux de DP et l’âge a été constatée 

chez les femmes mais pas chez les hommes (Yan et al., 2012). Au Bangladesh, une étude portant sur 

15 travailleurs exposés au DP sur des sites de recyclage de DEEE a trouvé une valeur médiane 

d’exposition, déterminée à l’aide de bracelets échantillonneurs en silicone, de 2,3 ng/h/bracelet, qui est 

près de 130 fois plus élevée que celle des travailleurs américains non exposés en milieu professionnel 

(Wang et al., 2020b). 

101. Chez les êtres humains, du DP a été détecté dans du sérum de cordon ombilical (Ben et al., 

2014) et dans du lait maternel (Siddique et al., 2012), mettant en évidence un transfert maternel à 

différents stades du développement. Le transfert in utero de substances bioaccumulables constitue un 

risque potentiel pour le développement embryonaire et pourrait être la plus importante source 

d’apports de retardateurs de flamme à la progéniture au cours des premières années de la vie. Dans 

450 échantillons de lait maternel prélevés en Norvège, aux Pays-Bas et en Slovaquie, les fréquences de 

détection du DP étaient de 3 à 9 % pour l’isomère syn- et de 20 à 26 % pour l’isomère anti-. Les 

concentrations de syn-DP se situaient entre 0,05 et 2,85 ng/g lipides et celles d’anti-DP entre 0,004 et 

1,60 ng/g lipides (Čechová et al., 2017). Une fréquence de détection plus élevée a été constatée dans 

un lot de 87 échantillons de lait maternel provenant du Canada (76 % pour l’isomère syn- et et 91 % 

pour l’isomère anti-), dans lesquels on a trouvé des concentrations moyennes de syn- et d’anti-DP de 

0,27 et 0,7 ng/g lipides, respectivement (Siddique et al., 2012). Dans une autre étude canadienne 

portant sur 105 échantillons de lait maternel et 102 échantillons de sérum maternel, les fréquences de 

détection du syn- et de l’anti-DP étaient respectivement de 40 et 50 % pour le lait maternel et de 77 et 

78 % pour le sérum (Zhou et al., 2014). Cependant, les concentrations de DP dans les échantillons de 

lait maternel étaient plus faibles que dans la précédente étude menée au Canada (i.e. Siddique et al., 

2012). La teneur en DP total du sérum était de 2,37 ng/g lipides, soit une valeur inférieure à celles 

précédemment obtenues dans deux études chinoises (Ben et al., 2013 ; Ren et al., 2009), où les taux 

sériques moyens de DP total des mères non exposées à des activités de recyclage de DEEE étaient de 

13,7 ng/g lipides dans une étude (Ren et al., 2009) et 4,0 ng/g lipides dans l’autre (Ben et al., 2013). La 

teneur en DP total du lait maternel était également plus élevée dans l’étude menée en Chine, avec une 

valeur moyenne de 2,19 ng/g lipides (Ben et al., 2013). Du syn- et de l’anti-DP ont été détectés dans 

tous les échantillons de lait (n = 44) et de sérum (n = 45) (Ben et al., 2013). Les fréquences de 

détection du Cl11-DP dans le lait maternel et le sérum étaient de 45 % et 84 %, respectivement, et les 

concentrations de DP dans le sang et le lait maternel des personnes qui résidaient à Taizhou depuis 

plus de 20 ans (groupe R(20)) étaient sensiblement supérieures à celles mesurées chez les habitantes 

qui y avaient vécu moins de 3 ans (groupe R(3)) (Ben et al., 2013). Ces résultats sont récapitulés dans 

le tableau 13 du document UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14. 

102. Une autre publication se référant à la même étude, portant sur 72 résidents du site de recyclage 

de DEEE de Wenling (Chine) rapporte que du DP a été trouvé dans du placenta et du sérum de cordon 

ombilical indiquant une exposition prénatale au DP par voie placentaire (Ben et al., 2014). 

Contrairement aux échantillons de lait maternel, dont le ratio fanti était proche de celui des mélanges de 

DP commercial (0,6–0,8) (Zhou et al., 2014 ; Siddique et al., 2012 ; Ben et al., 2013), le rapport des 

concentrations entre le sérum de cordon ombilical et le sérum maternel était estimé à 0,45 pour le syn- 

et 0,35 pour l’anti-DP, suggérant que le placenta limiterait en partie le transfert du DP, dans une plus 

large mesure pour l’anti-DP (Ben et al., 2014). 
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2.4 Évaluation des dangers pour les effets préoccupants 

103. Les études disponibles montrent que le DP peut provoquer des changements physiologiques ou 

avoir des effets toxiques chez certains organismes. Après exposition au DP, un stress oxydatif a été 

observé chez des poissons (Chen et al., 2017 ; Hang et al., 2013 ; Kang et al., 2016), des bivalves 

marins (Barón et al., 2016 ; Gagne et al., 2017), des vers de terre (Zhang et al., 2014 ; Yang et al., 

2016b), des oiseaux (Li et al., 2013a) et des souris (Wu et al., 2012). L’organisme peut gérer le stress 

oxydatif et ses dommages potentiels en activant ou en régulant positivement les défenses 

antioxydantes et les mécanismes de réparation. Les espèces réactives de l’oxygène (ERO) sont des 

molécules de signalisation essentielles susceptibles de déclencher des effets indésirables en activant la 

cascade de signalisation régulant la survie et la mort des cellules et en endommageant l’ADN et les 

protéines, télomères, cellules, tissus, etc. Le stress oxydatif est lié au vieillissement et à la maladie et 

pourrait être le facteur de trop qui mènerait à une surcharge chez les espèces sauvages subissant déjà 

de multiples facteurs de stress. Comme indiqué plus en détail ci-dessous, les effets signalés 

comprennent l’apparition d’un stress oxydatif chez la plupart des organismes testés, une neurotoxicité 

pour le poisson zèbre et la carpe (Chen et al., 2017 ; Li et al., 2019b), des effets possibles sur 

les modulateurs endocriniens chez le poisson zèbre (Kang et al., 2016) et chez les êtres humains 

(Ben et al., 2014 ; Guo et al. 2019) et des effets sur les modulateurs du système immunitaire chez la 

carpe (Li et al., 2019b). Il convient de mentionner, toutefois, que certains des protocoles d’essais n’ont 

pas été validés et que la base de données globale reste limitée. 

2.4.1 Toxicité pour les organismes aquatiques 

104. En milieu aquatique, le DP, étant très peu soluble dans l’eau (< 44 ng/l, voir le tableau 2), 

se répartit principalement entre les particules, les sédiments et le biote. Zhen et al. (2018) ont montré 

qu’en raison de son adsorption sur des particules, la teneur totale en DP de l’eau naturelle pourrait être 

supérieure à la seule concentration dissoute. Ainsi, dans l’eau de la baie de Laizhou (Chine), le taux 

médian était de 11,7 ng/L pour la somme des eaux filtrées et des matières particulaires et les valeurs 

mesurées dans les échantillons d’eau filtrée et ceux de particules allaient du non détectable à 10 ng/L 

et de 0,890 à 346 ng/L, respectivement (Zhen et al., 2018). Les résultats de la plupart des études 

empiriques disponibles sur la toxicité aquatique du DP sont entachés d’incertitude, principalement 

parce que les concentrations d’essai dépassaient la limite de solubilité du DP dans l’eau. 

105. On manque d’études sur l’exposition chronique des organismes benthiques ou vivant dans les 

sédiments. Vu le manque de données sur les effets du DP dans des compartiments essentiels tels que le 

sol et les sédiments, l’utilisation de données sur les analogues peut être considérée comme un moyen 

de combler d’importantes lacunes dans le descriptif des risques. Pour le choix des analogues, 

des facteurs tels que la structure, la réactivité, le métabolisme et la biodisponibilité peuvent être pris en 

considération. L’évaluation préalable réalisée par le Canada a utilisé, pour la toxicité, des données se 

rapportant à l’analogue chlordane, du fait de ses similitudes structurelles et fonctionnelles avec le DP 

(OECD QSAR Toolbox, 2016), pour combler les lacunes à titre de scénario le plus défavorable pour 

les organismes vivant dans les sédiments, aboutissant ainsi à une concentration sans effet prévisible 

(CSEP) de 0,0129 mg/kg ps pour le DP (Canada, 2019a). 

106. Deux études sur des algues aquatiques ont analysé les effets de faibles doses de DP sur le 

processus de photosynthèse et les réactions antioxydantes (Gong et al., 2013, 2018). Une algue d’eau 

douce (P. subcapitata) a été exposée à des concentrations nominales de DP de 13,51, 135,1 et 

1 351 ng/L sur des périodes allant jusqu’à 72 heures (Gong et al., 2013). Aucun effet significatif n’a 

été observé sur l’activité de l’estérase en 72 heures. Une augmentation transitoire a été observée après 

2 heures aux doses les plus élevées, et après 24 heures à la dose moyenne (135,1 ng/L). Après 

72 heures, les concentrations des espèces réactives de l’oxygène (ERO) dans les cellules exposées 

étaient semblables à celles relevées dans les cellules témoins ; toutefois, une augmentation transitoire 

importante a été observée pour toutes les doses à 48 heures (Gong et al., 2013). Aux doses les plus 

élevées (135,1 et 1 351 ng/L), la teneur moyenne en chlorophylle avait nettement augmenté après 48 et 

72 heures (Gong et al., 2013). Aucune mesure de la croissance n’a été effectuée, de sorte que 

l’importance de l’augmentation de la teneur en chlorophylle a n’est pas connue. Les auteurs ont conclu 

que le DP était peu toxique et n’avait qu’un effet marginal sur P. subcapitata. Dans de jeunes 

macroalgues vertes marines (U. pertusa), on a constaté que l’absorption de DP affectait les réponses 

physiologiques à la photosynthèse et causait un stress oxydatif (Gong et al., 2018). Après une 

exposition à 10-8 mol DP/L pendant 21 jours, suivis de 21 jours de dépuration, on a constaté que l’anti-

DP avait tendance à se bioaccumuler. Des effets physiologiques ont été observés après 14 jours 

d’exposition à des doses de 10-8 à 10-6 mol/L (équivalant à ~ 6,53 à 653 g/L). L’activité des enzymes 

antioxydantes (superoxydes dismutases (SOD) et catalases), les dommages oxydatifs aux lipides 

(malondialdéhyde, MDA) et les paramètres de fluorescence de la chlorophylle étaient affectés 

proportionnellement à la dose et au temps après 1, 7 et 14 jours d’exposition au DP. Les effets sur la 
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photosynthèse et les SOD étaient importants à toutes les concentrations d’essai, tandis que les effets 

sur la catalase et le MDA n’étaient importants que pour les deux doses les plus élevées. Les auteurs 

ont conclu que le DP affecte la photosynthèse dans les algues marines, comme il ressort du faible taux 

de conversion de l’énergie lumineuse observé, et que cet effet peut être attribué à des dommages 

oxydatifs causés par l’absorption de DP (Gong et al., 2018). Les macroalgues marines sont la 

principale source de biomasse et entretiennent ainsi la structure et la fonction des écosystèmes marins 

côtiers. Les effets néfastes sur les macroalgues peuvent aussi avoir un impact potentiel sur les autres 

niveaux trophiques. La croissance n’a pas été mesurée dans cet essai, de sorte que la signification des 

effets observés n’est pas connue. 

107. Des moules méditerranéennes ont été exposées pendant six jours à des concentrations de DP 

de 0, 5,6, 56 et 100 μg/L incorporé dans de l’agarose. Les concentrations mesurées dans l’eau 

immédiatement après l’administration des doses étaient de 0, 0,4 ± 0,3, 0,3 ± 0,2 et 0,7 ± 0,5 μg/L et 

les concentrations mesurées dans les moules après 23 heures d’exposition étaient de 4,7 ± 3,1,  

8 8 ± 2,1 et 21 ± 9,1 μg/moule, respectivement (Barón et al., 2016). Des cassures dans les brins 

d’ADN ont été observées dans des hémocytes à toutes les doses. Aucune relation dose-effet claire n’a 

été observée, alors que toutes les doses étaient sensiblement différentes des doses du témoin négatif 

(13, 23 et 18 %, respectivement). Une formation accrue de micronoyaux a été observée pour la plus 

forte dose seulement (100 g/L) (Barón et al., 2016). Dans une étude à plus long terme, des moules 

bleues à jeun ont été exposées à des concentrations nominales de 0, 0,001, 0,01, 0,1 et 1,0 μg DP/L 

pendant 29 jours, aboutissant à des concentrations de DP dans les tissus de 0, 0,12, 0,98, 7,26 et 

57,8 ng/g poids frais, respectivement. Après l’exposition au DP, aucune lésion histopathologique des 

gonades n’a été constatée et aucune modification des cassures des brins d’ADN des hémocytes, du 

taux de phagocytose ou de la viabilité n’a été observée. Les branchies étaient les tissus les plus 

sensibles. La peroxydation des lipides dans les branchies augmentait de 82 % et 67 % 

comparativement au témoin aux doses de 0,01 et 1,0 μg DP/L, respectivement (seul le résultat obtenu 

à la dose de 0,01 g/L est statistiquement significatif), tandis que l’activité de la cyclooxygénase 

(COX) décroissait nettement (de 44 %) à la dose de 1 μg/L (Gagné et al., 2017). L’effet sur la COX 

pourrait avoir un impact sur le contrôle et le processus du frai, et donc sur la reproduction des moules 

bleues (Matsutani and Nomura, 1987). Ces deux études indiquent que l’exposition au DP cause un 

stress oxydatif et ajoute aux multiples facteurs de stress qui contraignent les moules à dépenser de 

l’énergie pour compenser. 

108. Quatre études sur des embryons ou des larves de poisson zèbre avec exposition à du DP en 

solution aqueuse ont été recensées (Hang et al., 2013 ; Noyes et al., 2015 ; Chen et al., 2017 ; Kang et 

al., 2016). Aucun effet nocif important sur le taux d’éclosion, la survie ou le développement n’a été 

mis en évidence dans les études de Noyes et al. (2015), Chen et al. (2017) et Kang et al. (2016) à la 

suite d’une exposition au DP à des concentrations allant jusqu’à 4,18 mg/L. Kang et al. (2016) ont 

exposé des embryons de poisson zèbre à des concentrations nominales de DP de 0,4, 0,8 et 1,6 mg/L 

entre 4 à 144 heures post-fertilisation (hpf). Les concentrations de DP mesurées dans l’eau étaient de 

140, 248 et 267 g/L de DP à 0 heure, et de 28,8, 70,5 et 71,7 g/L à 48 heures, respectivement. En 

revanche, Hang et al. (2013) ont observé une augmentation significative des malformations en 

fonction de la dose et de la durée de l’exposition (déformation latérale de la colonne vertébrale, 

œdème cardiaque, malformation de la queue) chez des embryons de poisson zèbre exposés à des 

concentrations nominales de DP de 0,037 à 0,37 mg/L à partir de 8 hpf jusqu’à 7 jours (168 hpf) ; 

aucune valeur mesurée des taux tissulaires n’a été rapportée. 

109. Des études sur l’exposition à court terme d’embryons et de larves de poisson zèbre suggèrent 

que le DP peut induire un stress oxydatif ainsi que des troubles neurocomportementaux (Hang et al., 

2013 ; Noyes et al., 2015 ; Chen et al., 2017). Noyes et al. (2015) ont observé une réponse hyperactive 

importante à une activation par stimulus obscurs, comparativement à des témoins, à 120 hpf après une 

exposition à des concentrations nominales de 6,4 M de DP (4,18 mg/L). Le niveau de réponse était 

beaucoup plus faible que pour des retardateurs de flamme comme l’ester phosphorique et l’ester 

phosphorique chloré, dans le même système d’essai. Chen et al., (2017) ont observé une augmentation 

sensible des mouvements spontanés à 24 hpf pour toutes les doses nominales (15, 30 et 60 μg/L), une 

réduction des distances de nage proportionnelle à la dose et à la durée d’exposition suivant des stimuli 

induits par le toucher, une nette diminution de l’activité de nage libre et une réduction de la vitesse de 

nage durant chaque période d’obscurité et de lumière. Les troubles neurocomportementaux peuvent 

être liés à des lésions axonales et musculaires. On a constaté que le DP inhibait de manière 

significative la croissance axonale des neurones moteurs primaires et induisait chez les larves, de 

façon proportionnelle à la dose, une apoptose cellulaire et des lésions des fibres musculaires caudales 

qui se produisaient à toutes les doses à 96 hpf. L’expression génétique liée à la croissance axonale 

(1-tubuline et gap43) était nettement accrue à la dose supérieure (60 μg/L) ; les marqueurs du stress 
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oxydatif (ERO et MDA) et les marqueurs de l’acide ribonucléique messager (ARNm) apoptotique 

étaient augmentés aux deux doses les plus élevées (30 μg/L et 60 μg/L) (Chen et al., 2017). 

110. L’exposition simultanée d’embryons de poisson zèbre à des concentrations nominales de DP 

(60 g/L) et/ou de 3-méthylphénanthrène (3-MP) (5 ou 20 g/L) entre 6 à 96 hpf a entraîné une 

bioaccumulation élevée de ces deux composés ainsi que des effets synergiques sur les anomalies 

neurocomportementales, une réduction de la croissance axonale, l’apparition de marqueurs 

apoptotiques dans les muscles et une perturbation de l’équilibre homéostatique calcique (Ca2+) du 

cerveau (Chen et al., 2019). Le niveau relatif des ERO dans le poisson entier était assez élevé, 

comparativement au témoin, pour toutes les expositions à 96 hpf ; toutefois, aucune altération 

importante n’a été observée dans le cadre d’une coexposition. Tout comme dans l’étude précédente 

(Chen et al., 2017), une intensification importante de l’activité motrice spontanée s’est produite à 

24 hpf avec une concentration de 60 µg/L de DP ; toutefois, une coexposition à 5 ou 20 g/L de 3-MP 

a provoqué une réduction significative comparativement au témoin. L’exposition simultanée à du DP 

et du 3-MP a mis en évidence un effet synergique ou additif sur la réduction des distances nagées à la 

suite de stimulus tactiles, ainsi que sur la réduction de l’activité de nage libre. De plus, un effet 

synergique ou additif a été observé sur la diminution de l’élongation des axones ventraux, 

l’augmentation du nombre de cellules apoptotiques au niveau de la queue et l’expression de gènes de 

guidage axonal. L’homéostasie calcique (Ca2+) cérébrale a été étudiée à 96 hpf. Une augmentation 

synergique importante des niveaux intracellulaires de Ca2+ a été observée ainsi qu’une réduction 

synergique de l’activité de l’ATPase-Ca2+ après coexposition. De plus, un effet synergique de 

réduction de l’expression de gènes liés à l’homéostasie calcique (Ca2+) a été observé. Par rapport à une 

exposition au seul DP, la coexposition à des doses faibles ou élevées de 3-MP augmentait 

l’accumulation du DP de 14 et 82 %, respectivement. La coexposition à 5 et 20 g/L de 3MP portait la 

charge corporelle de DP (60 g/L) des larves, qui était initialement de 583,2 ± 33,5 ng/g poids frais ; 

à 665 ± 33,5 et 1 061 ± 85,7 ng/g poids frais, respectivement. Par rapport à une exposition au seul  

3-MP seulement, la coexposition au DP (60 g/L) augmentait les niveaux de 3-MP chez les sujets 

exposés à 3 et 20 g/L de cette substance de 45 et, respectivement, 47 % (Chen et al., 2019). Les effets 

de synergie observés pourraient être dus, dans une grande mesure, à une bioaccumulation plus élevée 

associée à l’exposition simultanée aux deux substances. 

111. Les études montrent également que le DP peut traverser la barrière hématoencéphalique chez 

les poissons (Zhang et al., 2011) et les grenouilles (Li et al., 2014) et que l’anti-DP est plus persistant 

dans le cerveau que dans le foie (Zhang et al., 2011). Des réponses au stress et des changements 

histopathologiques ont été observés au niveau du cerveau et du foie chez des juvéniles de carpe 

commune (n= 30 par groupe) exposés à des concentrations nominales de 0, 30, 60 ou 120 g/L de DP 

pendant 1, 15 ou 30 jours (Li et al., 2019b). La morphologie des tissus (proportion de cellules 

anormales) était nettement altérée dans des groupes exposés à des concentrations de 60 et 120 g/L 

pendant 15 et 30 jours. Dans le foie, des contours irréguliers, une vacuolisation et une lyse cellulaire 

ont été observés ; dans le cerveau, des anomalies ont été constatées dans les couches granulaires et la 

structure des cellules nucléaires, ainsi que des arrangements désordonnés, une altération des globules 

rouges avec risque de thrombose, une augmentation du nombre de cellules gliales et la formation de 

nodules. Dans le foie, les niveaux d’activité des SOD, du glutathion et du MDA décroissaient avec 

l’augmentation de la dose et du temps d’exposition, tandis que l’inverse était observé dans le cerveau 

(Li et al., 2019b). En outre, le DP altérait l’expression des gènes régulant l’immunité, dans le cerveau 

et le foie. L’expression du gène CYP1B1 était sensiblement régulée à la hausse pour tous les points 

dans le temps et toutes les concentrations, dans le foie et dans le cerveau. Dans le foie, l’expression 

des gènes CYP2B et CYP3A1 ainsi que des facteurs bax et bcl-2, qui interviennent dans l’apoptose, 

étaient altérée. Ces résultats indiquent que, chez la carpe juvénile, l’exposition au DP perturbe le 

métabolisme hépatique et cérébral, inhibe l’activité des enzymes antioxydantes, augmente la 

peroxydation lipidique, favorise l’inflammation et induit l’apoptose (Li et al., 2019b). Un autre essai 

portant sur 300 embryons de carpe exposés aux mêmes concentrations de DP que pour l’essai ci-

dessus, entre 3 à 120 hpf, a mis en évidence une augmentation sensible, proportionnelle à la dose, des 

altérations de l'ADN par rapport aux sujets témoins et ce, à toutes les doses. Une augmentation 

importante du taux de mortalité et des retards d’éclosion ainsi qu’une baisse des taux d’éclosion ont 

été observées à la dose la plus élevée, de même qu’une diminution de la longueur corporelle. 

Par rapport au groupe témoin, les difformités morphologiques étaient nettement plus fréquentes, à 

toutes les doses, à 120 hpf (Li et al. 2020). Une association positive a été observée entre les altérations 

de l’ADN et les difformités morphologiques. Ces observations étaient corroborées par une altération 

de l’expression des gènes régissant la morphologie pour les principaux gènes et les marqueurs 

antioxydants (Li et al., 2020). 
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112.  Dans l’étude sur les carpes juvéniles décrite ci-dessus, on a constaté une augmentation notable 

aussi bien des cytokines IL-6 et IL-1 pro-inflammatoires que de la cytokine IL-10 anti-

inflammatoire, comparativement au témoin, à 30 jours dans le foie pour toutes les doses ; dans le 

cerveau, l’IL-6 était sensiblement régulé à la hausse aux deux concentrations les plus élevées, l’IL-1 

à la concentration la plus élevée seulement et l’IL-10 à une concentration de 30 g/L (Li et al., 2019b). 

Cette étude est la première à faire mention d’effets de modulation immunitaire possibles du DP. Il est 

intéressant de noter qu’à faible dose (10 g/kg pc pendant 7 jours) le Dec 602, qui présente des 

analogies structurelles avec le DP, modifie la réponse immunitaire en déréglant l’équilibre entre les 

cellules auxiliaires T1 et T2 chez la souris et en modifiant le métabolisme immunitaire et celui des 

transmetteurs (Feng et al., 2016 ; Tao et al., 2018). 

113. Dans des juvéniles d’esturgeon chinois traités avec du DP à des doses de 1, 10 et 100 mg/kg 

poids frais pendant 14 jours par injection d’une seule dose intrapéritonéale, la protéomique du foie 

indiquait que le DP avait des effets sur la réponse générale au stress, les cascades de signalisation 

contrôlées par les petites protéines G et la voie de signalisation et le processus métabolique du Ca2+, 

et qu’il induisait une apoptose dans le foie (Liang et al., 2014). 

114. Une exposition au DP induit un stress oxydatif dans les tissus de poisson zèbre adulte (Kang et 

al., 2016 ; Hang et al., 2013). Chez des poissons zèbres nourris avec des aliments auxquels du DP a été 

ajouté à des doses de 0,25, 2,5 et 7,5 mg/g pc par jour pendant 7, 14 et 28 jours, la dose la plus élevée 

induisait une apoptose dans les intestins ; par ailleurs, une forte intensification de l’activité des 

superoxydes dismutases a été observée à toutes les doses, du 1er au 28e jours (Hang et al., 2013). 

Les taux tissulaires mesurés au 7e jour étaient de 618,4, 762,8 et 1 823,4 ng/g, respectivement. 

Le profil protéomique dans le foie et le cerveau était modifié de manière significative ; les protéines 

identifiées étaient associées à des altérations de l’ADN, à la synthèse protéique, à la réponse 

immunitaire, à l’apoptose cellulaire et au cytosquelette (Hang et al., 2013). Chez des poissons zèbres 

ayant reçu des doses de 0, 0,3, 1 ou 3 μg/g poids frais de DP administrées par gavage le jour 0 et le 

jour 2, les taux tissulaires mesurés le 6e jour étaient de 5, 30, 44 et 420 ng/g poids frais, 

respectivement. Une intensification de l’activité de la catalase a été observée dans le foie, indiquant 

une réponse au stress oxydatif subi le 6e jour par cet organe (Kang et al., 2016). En outre, certains 

indices donnent à penser que le DP pourrait être un perturbateur endocrinien. Les réponses 

transcriptionnelles des gènes spécifiques de la fonction thyroïdienne et des hormones sexuelles dans le 

cerveau ont été altérées, suggérant que le DP pourrait perturber la thyroïde et les hormones sexuelles 

(Kang et al., 2016). Le 6e jour, une induction significative du gène CYP19b, qui code l’aromatase 

cérébrale, a été observée à toutes les doses, à des taux corporels résiduels pertinents pour 

l’environnement. Par ailleurs, seule la plus faible dose (0,3 μg/g) entraînait un accroissement sensible 

de la synthèse d’ARNm par le récepteur d’œstrogène alpha du cerveau. Les taux plasmatiques de 

thyroxine T4 augmentaient en moyenne à la dose la plus élevée (3 g/g poids frais, donnant des 

concentrations de 420 ± 13,3 ng/g poids frais chez le poisson) mais les changements observés n’étaient 

pas statistiquement significatifs, ni la régulation à la hausse de l’hormone libérant la corticotrophine et 

des gènes TSH-β dans le cerveau (Kang et al., 2016), qui interviennent tous deux dans la régulation de 

la production des hormones thyroïdiennes chez les vertébrés autres que les mammifères (De Groef et 

al., 2006). 

115. L’apport et le transfert maternels de DP ont été observés chez plusieurs espèces de poisson 

(Wu et al., 2013 ; Sühring et al., 2015 ; Peng et al., 2012 ; Zhang et al., 2011 ; Zeng et al., 2014) et 

chez des grenouilles (Wu et al., 2018). Du DP et d’autres retardateurs de flamme ont été trouvés dans 

des embryons de requins, apportant la preuve d’un transfert maternel in utero (Marler et al., 2018). 

2.4.2 Toxicité pour les organismes terrestres 

116. Des réponses au stress oxydatif et des effets neurotoxiques ont été observés chez des vers de 

terre (Zhang et al., 2014 ; Yang et al., 2016b). Aucune toxicité aiguë ou modification significative du 

poids corporel n’ont été observées lors d’une exposition à des doses nominales de 0,1, 0,5, 6,25 et 

12,5 mg/kg pendant 28 jours (Yang et al., 2016) ou jusqu’à 50 mg/kg pendant 14 jours (Zhang et al., 

2014). Toutefois, une modification de marqueurs tels que les SOD, le MDA, le glutathion, la 

glutathion-peroxydase, la catalase et la 8-hydroxy-2-désoxyguanosine (8OHdG) dans les tissus, ainsi 

que de la queue de l’ADN dans un test des comètes effectué sur des cœlomocytes isolés, signe de 

stress oxydatif, a été constaté. De plus, l’activité de l’acétylcholinestérase (AChE) et de la cellulase 

était sensiblement réduite, même à la dose la plus faible, indiquant de possibles effets neurotoxiques 

(Yang et al., 2016). La concentration globale sans effet observé (CSEO) à 28 jours pour les 

modifications de ces biomarqueurs était < 0,1 mg/kg (ECHA, 2017b). 
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117. Aucune toxicité aiguë n’a été observée chez les oiseaux ; toutefois, certaines études montrent 

que le DP pourrait être biodisponible et transféré vers les œufs. Dans des échantillons appariés d’œufs 

et de plasma de pygargues à tête blanche en provenance du Canada, on a trouvé que le DP était plus 

abondant dans les œufs que dans le plasma, avec une moyenne géométrique de 0,28 et 0,43 ng/g poids 

frais dans les œufs d’espèces continentales et d’espèces des Grands Lacs, respectivement, contre des 

taux plasmatiques de 0,02 ng/g poids frais (Guo et al., 2018). 

118. Crump et al. (2011) ont étudié les effets de différentes concentrations de DP dans le cadre 

d’essais de toxicité in vivo et in ovo sur des hépatocytes embryonnaires de poulets et des embryons de 

poussins. L’injection de DP dans les œufs avant leur incubation ne provoquait aucun effet toxique 

manifeste jusqu’à la dose maximale de 3 µM dans les hépatocytes et jusqu’à la dose nominale 

maximale de 500 ng/g/œuf pour le bêchage réussi des embryons. 

119. Li et al. (2013a) ont étudié les effets du DP sur des mâles de caille commune exposés en 

continu par gavage pendant 90 jours à du DP commercial à des doses de 1 à 100 mg/kg pc/j. Ils n’ont 

observé aucun changement de la mortalité, du poids corporel et du poids du foie dans aucun des 

groupes exposés. L’activité des enzymes du foie et le stress oxydatif ont été mesurés. Les auteurs ont 

rapporté des effets sur certaines mesures de l’activité enzymatique, notamment une diminution 

sensible de la 7-pentoxyrésorufine O-déalkylase (PROD) dans tous les groupes exposés, 

comparativement au témoin, une augmentation significative de l’éthoxyrésorufine O-dééthylase 

(EROD) et de la catalase (enzyme antioxydante) dans les groupes exposés à des doses élevées par 

rapport aux groupes de contrôle. L’étude a prouvé en outre que le DP était plus enclin à s’accumuler 

dans le foie que dans le sérum ou les muscles et que le syn-DP s’accumulait plus que l’anti-DP dans 

les deux groupes exposés à des doses élevées. 

120. L’évaluation préalable réalisée par le Canada s’est appuyée sur les données de toxicité 

concernant le mirex, compte tenu de ses similitudes structurelles et fonctionnelles avec le DP, pour 

établir le scénario le plus défavorable en comblant les lacunes des données sur les organismes 

végétaux terrestres, prédisant pour le DP une concentration sans effet prévisible (CSEP) de 

0,075 mg/kg ps (Canada, 2019a). 

2.4.3 Toxicité pour les êtres humains 

121. Des évaluations et études de laboratoire sur des mammifères suggèrent que le DP n’est pas 

carcinogène, mutagène ou reprotoxique (revu in ECHA2017b, c ; Canada 2019a). Dans son évaluation 

alternative du décaBDE, l’Agence américaine pour la protection de l’environnement (USEPA) 

indiquait cependant que le DP pourrait être carcinogène comme ses analogues chlordane et décaBDE, 

ce dernier compte tenu de l’apparition d’effets nocifs dans des études à plus long terme (USEPA, 

2014). D’autres biomarqueurs d’exposition et/ou d’effets nocifs possibles chez les mammifères ont été 

rapportés, notamment un stress oxydatif, des troubles hépatiques et des effets endocriniens, comme 

indiqué ci-dessous. 

122. Concernant la génotoxicité in vitro, les résultats de tests d’Ames effectués sur des souches de 

Salmonella typhimurium (TA98, TA100, TA1535, TA 1537 et TA 1538) étaient négatifs avec ou sans 

activation métabolique (S9) (Mortelmans and Tanaka 1980, décrit in OxyChem 2004b). Les résultats 

d’un test in vitro du lymphome de souris étaient également négatifs avec ou sans S9 (Jotz and Mitchel 

1980, décrit in OxyChem 2004b). Dans une étude de génotoxicité in vivo, du DP a été administré par 

gavage à des souris à raison de 0, 500, 2 000 ou 5 000 mg/kg pc/j pendant 10 jours (Wu et al. 2012). 

Des échantillons de foie collectés pour un test des comètes n’ont fait apparaître aucune génotoxicité. 

123. Les essais effectués sur des animaux de laboratoire semblent indiquer un niveau peu 

préoccupant de toxicité aiguë par voie orale, respiratoire ou cutanée. Aucun effet nocif pour la santé 

n’a été observé dans des études de toxicité orale à des doses répétées allant jusqu’à 5 000 mg/kg pc/j 

pendant 10 à 28 jours (comme résumé in ECHA, 2017b, c ; Canada 2019a ; OxyChem 2004b ; et 

comme indiqué plus en détail ci-dessous). Toutefois, les données sont incomplètes ; ainsi, il n’existe 

pas d’études à long terme dépassant 90 jours, ce qui pourrait être problématique étant donné 

l’absorption apparemment lente du DP et sa longue demi-vie d’élimination. En conséquence, dans les 

études à doses répétées le risque d’effets systémiques a été jugé modéré par analogie avec le décaDBE, 

compte tenu du fort potentiel de bioaccumulation de cette substance et de la possibilité d’apparition 

d’effets nocifs étayée par des études à long terme et une évaluation alternative de cette substance 

(USEPA, 2014). Le mode d’administration pourrait aussi limiter l’exposition, notamment du fait de la 

présence de microcristaux non dissous, de sorte que les doses élevées pourraient ne pas refléter 

exactement le degré d’exposition des organismes d’essai (ECHA, 2017b, c). La dose de 

5 000 mg/kg pc a été décrite comme particulièrement visqueuse (Brock et al., 2010) ; il s’agit d’une 

dose extrêmement élevée, puisqu’elle équivaut à 5 fois la dose limite préconisée par l’OCDE dans ses 

Lignes directrices pour les essais de produits chimiques). L’ECHA a demandé de nouveaux essais de 
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toxicité (test d’Ames in vitro et étude sur le développement prénatal) à la suite d’une vérification de 

conformité du dossier d’enregistrement REACH (date limite 21/12/2020). 

124. Wu et al. (2012) ont fait état de troubles hépatiques chez des souris exposées à des doses 

élevées. Après une exposition orale de 10 jours, un stress oxydatif et des dommages ont été induits 

dans le foie de souris mâles à toutes les doses (500, 2 000 ou 5 000 mg/kg pc/j). Le poids relatif du 

foie était sensiblement accru dans le groupe ayant reçu une dose de 2 000 mg/kg. Le stress oxydatif 

subi par le foie a été mis en évidence par une intensification significative de l’activité des SOD et du 

marqueur d'altération oxydative de l’ADN (8OHdG) à toutes les doses, ainsi qu’une activité accrue de 

la catalase à 2 000 mg/kg. Toutefois, un test des comètes n’a fait apparaître aucune augmentation des 

cassures des brins d’ADN. Une analyse des microréseaux indique que le DP modifie le métabolisme 

hépatique des glucides, des lipides, des nucléotides et de l’énergie ainsi que les processus de 

transduction des signaux. 

125. Une étude de 90 jours sur des rats exposés par voie orale à des concentrations de 0, 1, 10 ou 

100 mg/kg/j de DP a montré que celui-ci s’accumulait de préférence dans le foie, le syn-DP étant le 

stéréoisomère dominant (Li et al., 2013b). Les concentrations cliniques de paramètres sériques tels que 

l’alanine aminotransférase, l’aspartate aminotransférase et la créatine kinase étaient sensiblement 

réduites à la dose la plus élevée, tandis que le glucose sérique augmentait significativement. 

Une légère augmentation de la thyréostimuline (TSH) a également été observée. Dans le foie, une 

modification de l’expression génétique de plusieurs enzymes, dont la N-acétyltransférase, les 

sulfotransférases et les enzymes encodées par le CYP2B1, a été constatée (Li et al., 2013b). Toutefois, 

aucune modification importante du poids corporel absolu, du poids du foie ou de l’histopathologie du 

foie n’a été observée. Zhang et al. (2020) ont étudié les effets du transfert de DP, à une dose de 

5 mg/kg/j, sur la progéniture de rats Sprague-Dawley (SD) via le placenta et le lait maternel et ont 

déterminé que l’exposition de la progéniture au DP appauvrissait la diversité de l’espèce et 

l’abondance de la flore intestinale et augmentait la production d’acides gras à chaîne courte, influant 

sur les fonctions métaboliques et causant ainsi des effets à long terme sur la progéniture. 

126.  Quelques-unes des études antérieures fournies par Oxychem (2004b) mentionnent des effets 

sur le foie et les ovaires. Cependant, la fiabilité de ces études n’est pas établie, comme indiqué in 

ECHA (2017c), d’autant qu’elles sont peu détaillées. Une étude de 13 semaines sur des rats exposés 

par voie alimentaire a fait apparaître, à la dose de 500 mg/kg, une augmentation importante en valeur 

absolue et relative du poids du foie chez les mâles ; toutefois, aucune histopathologie associée à cette 

étude n’a été observée (Oscarson, 1975, décrit in Oxychem (2004b)). Dans le cadre d’une étude de 

toxicité par inhalation à doses répétées, des rats ont été exposés 6 heures par jour, 5 jours par semaine, 

pendant 28 jours à 0, 640 ou 1 524 mg/m3 de DP sous forme de poussières (Bishop 1975). 

Une augmentation importante en valeur absolue et relative du poids du foie a été observée pour ces 

deux doses. Une hépatocytomégalie correspondante affectant les hépatocytes centrolobulaires 

(gonflement des cellules du foie avec des signes de cytotoxicité et de nécrose) a été observée chez les 

rats mâles aux deux doses et chez certaines femelles à la dose la plus élevée. Des effets sur les tissus 

pulmonaires ont été constatés aux deux doses chez les femelles, notamment une multiplication des 

macrophages alvéolaires et une importante augmentation du poids absolu des poumons, et à la dose la 

plus élevée chez les mâles. La concentration minimale avec effet nocif observé (CMENO) a été établie 

à 640 mg/m3 (Bishop 1975, comme décrit in Oxychem 2004b). Dans une étude d’exposition par voie 

cutanée à des doses répétées, les lapins mâles et femelles exposés à du DP dans une solution aqueuse 

de méthylcellulose à 3 %, à des concentrations de 0, 500 ou 2 000 mg/kg pc/j, 5 jours par semaine, 

pendant 4 semaines, sur 20 % de la surface totale du corps (Trzyna 1975), n’ont présenté aucun 

érythème sur le site d’application ou seulement un érythème léger. Chez les femelles, une diminution 

absolue et relative du poids des ovaires (par rapport au poids du corps et du cerveau), proportionnelle à 

la dose administrée, a été observée pour les deux doses, et une diminution absolue et relative du poids 

du foie a été constatée à la dose la plus élevée. Cependant, aucun effet histopathologique n’a été 

observé dans aucun organe (Trzyna 1975, comme décrit in OxyChem 2004b). 

 Dans une étude combinée de toxicité à doses répétées et de dépistage de la toxicité pour la 

reproduction et le développement, réalisée conformément aux Lignes directrices de l’OCDE 

(essai n° 422), des rats de souche Crl:CD(SD) ont été exposés par gavage à du DP dans de l’huile de 

maïs à des concentrations de 0, 750, 1 500 ou 5 000 mg/kg pc/j (Brock et al. 2010). Un groupe de 

10/sexe/dose a été traité pendant 28 jours. Aucun effet imputable au traitement n’a été observé du 

point de vue des signes cliniques de toxicité, du poids corporel et de la consommation de nourriture, ni 

de la batterie d’évaluations neurocomportementales et fonctionnelles. Les analyses de sang et d’urine, 

les tests de coagulation et les paramètres chimiques cliniques n’ont de même fait apparaître aucune 

anomalie. Aucune relation dose-effet avec le poids des organes (cœur, foie, testicules, ovaires, glandes 

thyroïde et parathyroïde) n’a été mise en évidence. Des décès et des lésions, observés dans tous les 
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groupes, y compris les groupes de contrôle, et à toutes les doses ont été attribués à des erreurs dans 

l’administration du traitement, comme il ressort de blessures provoquées par le gavage et 

l’administration de la substance d’essai dans la cage thoracique ou la cavité péricardique. On ignore 

donc si le dosage était correct. La dose de 5 000 mg/kg administrée dans de l’huile de maïs a été 

décrite comme particulièrement visqueuse. Les auteurs ont déterminé une concentration sans effet 

observé (CSEO) de 5 000 mg/kg pc/j. Certains effets ont toutefois été observés, mais les auteurs de 

l’étude ont jugé qu’ils n’étaient pas imputables au traitement en raison de l’absence d’une relation 

dose-effet et qu’ils pourraient être dus à des erreurs de gavage. Une nette augmentation du poids 

absolu et relatif des ovaires a été observée dans le groupe 1 500 mg/kg seulement, tandis qu’une 

augmentation sensible du poids absolu et relatif des glandes thyroïde et parathyroïde a été observée 

chez les femelles du groupe 750 mg/kg seulement. Une augmentation non significative du nombre 

moyen de cas de résorption précoce (1,8) et du pourcentage des pertes post-implantation (13,90 %) 

dans le groupe ayant absorbé une dose de DP de 1 500 mg/kg pc a été observée comparativement au 

groupe de contrôle (0,8 et 5,39 %, respectivement). En outre, le poids corporel des petits des rates 

augmentait sensiblement à des doses ≥ 1 500 mg/kg pc. Le poids moyen des petits augmentait de 3, 

15 et 13 %, comparativement aux groupes de contrôle, pour les groupes ayant absorbé 750, 1 500 et 

5 000 mg/kg, respectivement. Cet effet pourrait résulter de l’aptitude du DP à stimuler le récepteur 

gamma activé par les proliférateurs de peroxisomes (PPAR-) comme indiqué au paragraphe ci-

dessous (Peshdary et al., 2019), l’activation de cette voie de signalisation ayant été liée à des effets sur 

la grossesse ou le fœtus par renforcement de la fonction utérine (Hewitt et al., 2006 ; Díaz et al., 2012) 

ainsi qu’à des effets sur l’axe thyroïdien 

128. En sus des indications d’effets sur les hormones thyroïdiennes et le métabolisme hépatique 

mentionnées ci-dessus, de possibles effets favorisant l’obésité ont été observés pour le DP. Une étude 

mécanistique in vitro a montré que le DP activait le PPAR- et induisait une adipogenèse des 

préadipocytes murins et humains (observée par l’accumulation de lipides et une régulation à la hausse 

de l’ARNm codant pour les protéines d’expression adipocytaire). Toutefois, certains effets adipogènes 

induits par le DP étaient indépendants de l’activation du PPAR-γ, suggérant que d’autres modes 

d’action possibles du DP pourraient être à l’œuvre (Peshdary et al., 2019). 

129. Peu de recherches ont été faites sur l’association possible entre le DP et l’homéostasie de 

l’hormone thyroïdienne (TH) et des lipoprotéines chez les êtres humains. Une association entre les 

taux sériques de TH et les concentrations de DP a été rapportée chez des couples mère-enfant près 

d’un site de recyclage de DEEE en Chine (Ben et al., 2014). Les concentrations de DP dans le sérum 

maternel d’un groupe résidant depuis plus de 20 ans près de ce site étaient 2 à 3 fois plus élevées que 

pour le groupe y résidant depuis 3 ans seulement (la moyenne géométrique et la gamme des 

concentrations étaient de 13,5 (1,28-900) et 3,68 (1,69-11,6) ng/g lipides, respectivement). Du syn- et 

de l’anti-DP ont été détectés dans des échantillons de placenta et de sérum de cordon ombilical, 

indiquant que ces substances peuvent être transférées des tissus maternels aux tissus fœtaux. 

Les concentrations de thyréostimuline (TSH) étaient sensiblement plus basses dans le sérum maternel 

du groupe résidant près du site depuis plus de 20 ans (n = 44) que dans celui du groupe y résidant 

depuis 3 ans ou moins (n = 22), (p = 0,046) ; toutefois, une analyse de corrélation n’a pas montré de 

lien significatif entre la TH et les concentrations de DP dans le groupe résidant près du site depuis plus 

de 20 ans. Lorsque les concentrations de PBDE étaient utilisées comme variables de contrôle, les 

concentrations de DP étaient positivement associées aux concentrations totales de tri-iodothyronine 

(TT3) dans le sérum maternel du groupe résidant près du site depuis plus de 20 ans (r = 0,37 et  

p = 0,020 pour le syn-DP ; r = 0,360 et p = 0,024 pour l’anti-DP). L’association entre les taux sériques 

de DP et les concentrations de tri-iodothyronine (TT3) donnent à penser que le DP pourrait avoir 

certains effets sur l’hormone thyroïdienne chez les êtres humains (Ben et al., 2014). Dans le cadre 

d’une autre étude comparant les concentrations sériques d’adultes résidant dans une zone de recyclage 

de DEEE (n = 54) et dans une zone de contrôle (n = 58), une diminution du taux de TSH, de globuline 

liant la thyroxine et d’ARNm produit par le récepteur thyroïdien (TR), ainsi qu’une augmentation du 

taux d’iodothyronine déiodinase 1, ont été observées chez les individus les plus exposés (Guo et al., 

2019). La moyenne et la fourchette des taux sériques de syn- et d’anti-DP étaient de 57 (12-1 000) et 

58 (11-1 450) ng/g lipides pour les résidents de la zone de recyclage des DEEE et de 3,2 (0,36-12) et 

5,9 (0,67-38) ng/g lipides pour le groupe de contrôle (Guo et al., 2019). Une autre étude sur des 

femmes enceintes à Wenling (Chine) a fait apparaître une association entre les taux sériques 

d’hormones thyroïdiennes et ceux de DP. La moyenne et la fourchette des taux sériques de DP étaient 

de 13,9 (0,41-252) ng/g lipides (Yin et al., 2020). Une relation positive entre les taux sériques et ceux 

d’apolipoprotéine A a été observée (p = 0,095) pour le DP total et 0,045 pour le syn-DP (Yin et al., 

2020). Une association positive (b = 0,089, p = 0,023) entre les concentrations d’anti-DP dans les 

bracelets échantillonneurs portés par les sujets et les taux sanguins de TSH a été trouvée chez les 

femmes (n = 62) dans une étude effectuée aux États-Unis (Wang et al., 2020). 
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2.4.4 Autres préoccupations 

130. Des sous-produits du DP, les monoadduits 1,3- et 1,5-Déchlorane Plus (DPMA), ont parfois 

été détectés à de plus fortes concentrations que le DP dans des échantillons environnementaux  

(Sverko et al., 2011 ; Tomy et al., 2013 ; Guerra et al., 2011) et aussi dans le biote de l’Antarctique 

(Wolschke et al., 2015) (voir le par. 89 pour plus de détails). La présence de DPMA peut aussi être 

sous-évaluée par suite d’erreurs de manipulation lors de la préparation des échantillons de laboratoire 

(Rjabova et al., 2016). Des études de modélisation QSAR indiquent que le DPMA est potentiellement 

bioaccumulable et persistant. Aucune information n’est disponible sur sa toxicité pour les êtres 

humains et l’environnement. Toutefois, compte tenu de sa similitude structurelle avec l’aldrine et 

l’heptachlore, il pourrait être époxydé dans l’environnement pour former des substances qui pourraient 

s’avérer neurotoxiques ou hépatotoxiques (ECHA 2017b, c). Pour plus d’informations, voir la 

Figure 1 et le tableau 14 du document UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14. 

131. Étant donné que certains sous-produits de la fabrication du DP (hexachlorobutadiène, 

hexachlorobenzène, pentachlorobenzène et mirex) sont des polluants organiques persistants déjà 

inscrits à la Convention de Stockholm, la poursuite de la production de DP pourrait entraîner la 

formation et de rejet de nouveaux polluants. 

3. Synthèse des informations 

132. Le DP est un additif ignifugeant chloré pour matières plastiques mis sur le marché et utilisé 

comme produit de remplacement de retardateurs déjà réglementés. Il est employé dans l’aéronautique 

et l’industrie automobile, les gaines des fils électriques et des câbles, les matériaux de toiture en 

plastique, et les connecteurs pour téléviseurs et ordinateurs. 

133. Du DP a été détecté dans des échantillons environnementaux, chez les êtres humains et chez 

certaines espèces sauvages en différents points du globe. Le DP est un contaminant répandu à l’échelle 

planétaire puisqu’on en a retrouvé dans des régions reculées, loin des sites de production et 

d’utilisation, y compris dans l’Arctique, l’Antarctique et les régions de hautes montagnes du Tibet. 

Du DP a également été détecté dans de la poussière, des boues et des effluents de stations de 

traitement des eaux usées dans des lieux éloignés des sites de production et de recyclage des DEEE, 

ce qui indique que des émissions et une exposition imputables aux produits de consommation ont lieu. 

134. Les données de surveillance disponibles apportent la preuve d’une propagation à longue 

distance dans l’environnement. Plusieurs études font état de propriétés de bioaccumulation et 

d’amplification trophique, y compris dans les biotes de régions reculées. Le DP est persistant dans 

l’environnement, et bien que ses concentrations dans les milieux de régions reculées soient 

généralement faibles, elles n’en sont pas moins préoccupantes car, selon certaines études, les 

concentrations dans les régions reculées seraient du même ordre de grandeur que dans les régions 

d’origine. Le DP est persistant dans l’environnement et se bioaccumule dans les biotes. 

Les concentrations de DP augmenteront probablement au fil du temps puisque son utilisation se 

poursuit et pourrait avoir des nocifs sur les biotes dans le futur si rien n’est fait pour l’éviter. 

135. Bien que le DP soit produit et utilisé depuis près d’un demi-siècle, sa présence dans 

l’environnement n’a été rapportée qu’en 2006 dans le bassin des Grands Lacs en Amérique du Nord 

(Hoh et al., 2006). Des recherches plus poussées ont montré que le DP était un polluant à l’échelle 

planétaire (Wang et al., 2016). En raison de l’insuffisance des données, les tendances temporelles et 

spatiales du DP sont équivoques ; ainsi, si une tendance à la hausse a été observée dans certaines 

études, ses concentrations seraient stables selon d’autres (voir la section 2.3.1). 

136. Les données sur la toxicité à court terme indiquent qu’il y a lieu de se préoccuper des effets 

nocifs que le DP pourrait avoir sur l’environnement et sur les êtres humains. Un de ses modes d’action 

pertinents pourrait être l’induction d’un stress oxydatif influant sur plusieurs processus biologiques. 

Des effets sur le développement du système nerveux et du cerveau ont été identifiés chez des poissons. 

Il a été démontré que le DP stimule le récepteur gamma activé par les proliférateurs de peroxisomes, 

perturbe le fonctionnement du foie et affecte la production des hormones thyroïdiennes (voir le 

tableau 3). De plus, un essai de coexposition sur le poisson zèbre a confirmé que d’autres polluants 

pouvaient augmenter sa bioaccumulation, aggravant sa toxicité. La collecte de données 

supplémentaires, notamment dans le cadre d’études de plus longue durée et envisageant si possible 

d’autres voies d’exposition, permettrait d’avoir une vision plus claire de sa toxicité. Ses analogues 

structurels (mirex, chlordane, heptachlore, dieldrine/endrine, aldrine et endosulfan) sont déjà inscrits à 

la Convention de Stockholm (voir le tableau 1 du document UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14). 
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137. Aux effets nocifs préoccupants du DP s’ajoutent les effets nocifs préoccupants de sous-

produits tels que le 1,3- ou le 1,5-DPMA, qui présentent des similitudes structurelles avec des 

substances telles que l’aldrine et l’heptachlore, qui sont déjà inscrites à la Convention de Stockholm 

(voir le tableau 14 du document UNEP/POPS/POPRC.16/INF/14). Il n’existe pas de données de 

toxicité pour ces monoadduits, qui sont parfois détectés à de plus fortes concentrations que le DP dans 

les échantillons environnementaux (Sverko et al., 2011 ; Tomy et al., 2013 ; Guerra et al., 2011). 

138. Le DP est transféré à la progéniture en développement pendant la grossesse, par le sang, et 

après la naissance, par le lait maternel. Le transfert maternel vers les œufs a été décrit chez des espèces 

de poissons, d’oiseaux et d'amphibiens, conduisant à une exposition à des stades cruciaux de leur 

développement. Des concentrations élevées de DP ont été détectées dans des échantillons 

environnementaux et chez des individus vivant près de sites de production de DP et de sites de 

recyclage de DEEE. 

139. Du fait de ses propriétés de polluant organique persistant et des risques liés à sa production et 

à son utilisation, qui sont répandues, l’adoption de mesures internationales pour prévenir de nouveaux 

rejets de DP est justifiée. 

Tableau 3. Aperçu des preuves que le DP et ses isomères syn- et anti- possèdent les propriétés de polluants 

organiques persistants 

Critère 

Satisfait 

au critère 

(Oui/Non) 

Remarques 

Persistance Oui • La modélisation du potentiel de dégradation et des voies de métabolisation 

microbienne suggère que la biodégradation est très lente et qu’il est peu probable 

qu’il se dégrad plus vite que ses analogues structurels déjà inscrits à la Convention 

de Stockholm (ECHA, 2017b ; Zhang et al., 2016) 

• Dégradation limitée dans un sol vieillissant avec seulement 4,2 à 8,2 % du DP 

initial dégradé après 260 jours (Cheng et al., 2019) 

• Dégradation limitée dans le sol au fil du temps (Wang et al., 2010a)  

Bioaccumulation Oui • Log Koe de 9,3 (OxyChem, 2007) indiquant un fort potentiel de bioaccumulation 

• FBC > 5 000 (Wang et al., 2019) et demi-vies de dépuration correspondant à un 

FBC  5 000 (Tomy et al., 2008 ; Tang et al., 2018 ; Li et al., 2013b) 

• FBAm/FAT  1 signalé pour plusieurs espèces et réseaux alimentaires  

(Tomy et al., 2007 ; Wu et al., 2018 ; Sun et al., 2015, 2017 ; Kurt-Karakus et al., 

2019 ; Na et al., 2017) 

Potentiel de 

propagation à 

longue distance 

dans 

l’environnement 

Oui • Du DP a été détecté dans l’environnement et les biotes de régions reculées 

(Canada 2019a ; AMAP 2017 ; Möller et al. 2010, 2012 ; Gao et al. 2018 ;  

Kim et al. 2018 ; Na et al. 2017 ; Yang et al. 2016 ; Liu et al. 2018). 

• La propagation à longue distance dans l’environnement se fait par sorption sur des 

particules présentes dans l’atmosphère et l’eau de mer (Möller et al., 2010, 2011, 

2012 ; Sverko et al., 2011 ; Canada 2019a) et peut-être aussi par l’intermédiaire 

des oiseaux migrateurs (Vorkamp et al. 2018). 

• Les concentrations dans l’air diminuent avec l’augmentation de la latitude  

(Möller et al. 2010, 2011).  

Effets nocifs Oui • Indications de neurotoxicité chez le poisson zèbre (Chen et al., 2017, 2019) et chez 

la carpe (Li et al., 2019b, 2020). 

• Potentiel d’effets de modulation endocrinienne chez le poisson zèbre (Kang et al., 

2016), les êtres humains (Ben et al., 2014 ; Guo et al., 2019) et les cellules du 

corps humain (Peshdary et al., 2019). 

• Troubles hépatiques observés chez les rats et les souris (Wu et al., 2012 ;  

Li et al., 2013b). 

• Indications d’effets sur les modulateurs du système immunitaire chez la carpe 

(Li et al., 2019b). 

• Stress oxydatif chez les poissons (Chen et al., 2017 ; Hang et al., 2013 ; Kang et 

al., 2016 ; Li et al., 2019b), les bivalves marins (Barón et al., 2016 ; Gagne et al., 

2017), les vers de terre (Zhang et al., 2014 ; Yang et al., 2016b), les oiseaux  

(Li et al., 2013a) et les souris (Wu et al., 2012).  
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4. Déclaration finale 

140. Les émissions de DP dans l’environnement proviennent de l’activité humaine, notamment de 

la production, de l’utilisation, de l’élimination et de la gestion des déchets de cette substance. Le DP 

est persistant et bioaccumulable et il se propage à longue distance dans l’environnement, faisant de ses 

émissions et rejets un problème de pollution transfrontière. Du DP a été détecté chez les êtres humains 

et la faune sauvage, ainsi que dans des échantillons environnementaux, dans toutes les régions du 

monde, y compris en Arctique et en Antarctique. 

141.  Chez les êtres humains, du DP a été détecté dans les cheveux, le sang de cordon ombilical, 

le sérum et le lait maternel. Des concentrations élevées de DP ont été détectées dans des échantillons 

environnementaux et chez des individus vivant à proximité de sites de production de DP ou de 

recyclage de DEEE. Du DP a également été détecté dans de la poussière, des boues et des effluents de 

stations de traitement des eaux usées, ce qui indique que les produits de consommation qui en 

contiennent en sont des sources d’émissions et d’exposition tout au long de leur cycle de vie. 

142. La littérature scientifique suggère un risque possible d’effets nocifs sur le développement des 

espèces et des organismes aquatiques imputable au stress oxydatif, qui pourrait affecter des processus 

biologiques essentiels. La crainte d’effets nocifs vient des conséquences observées sur le foie et des 

effets de modulation endocrinienne, en particulier des dysfonctionnements du système hormonal 

thyroïdien et de la stimulation du récepteur gamma activé par les proliférateurs de peroxisomes. 

Chez les organismes aquatiques, des effets sur le développement du système nerveux et du cerveau ont 

aussi été identifiés. De plus, des effets observés sur l’activité de photosynthèse des macroalgues 

marines suggèrent des impacts possibles sur les écosystèmes aquatiques induits par des effets négatifs 

sur la production primaire. 

143. Les effets toxiques des mélanges contenant du DP, se traduisant notamment par une 

augmentation de la toxicité et de la bioaccumulation, ont été mis en évidence par une étude et 

constituent un autre sujet de préoccupation. Le réchauffement climatique pourrait exacerber la 

mobilisation et le rejet de DP dans les milieux polaires à mesure que le DP déposé sur la glace de mer, 

les glaciers et le permafrost est rejeté dans les milieux d’eau douce et les milieux marins. Les effets 

conjugués des changements climatiques et d’autres facteurs de stress environnementaux ajoutent aux 

risques en affectant les niveaux d’exposition, la vulnérabilité et la capacité d’adaptation des 

organismes, en particulier dans les régions polaires. 

144. Compte tenu des preuves de persistance, de bioaccumulation et d’effets nocifs du DP 

observées dans certains organismes et de sa présence répandue dans l’environnement mondial, 

y compris dans des régions éloignées, il est conclu qu’il est probable que le DP et ses isomères syn- 

et anti- puissent entraîner, du fait de leur propagation à longue distance dans l’environnement, 

des effets nocifs importants sur la santé humaine et l’environnement justifiant l’adoption de mesures 

internationales. 
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