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  Résumé analytique 
1. Le décabromodiphényléther vendu dans le commerce (c-décaBDE) est une préparation à base 
de polybromodiphényléther (PBDE) composée de décabromodiphényléther (BDE-209) et de faibles 
quantités de nonabromodiphényléther et d’octabromodiphényléther. Le c-décaBDE a fait l’objet 
d’études, depuis plus d’une décennie, pour déterminer ses conséquences potentielles pour la santé et 
l’environnement et a été soumis à des mesures de réglementation stricte et de gestion des risques 
volontaire dans certains pays et régions.  

2. La consommation de c-décaBDE a atteint un pic au début des années 2000, mais il est encore 
utilisé dans le monde entier. Le c-décaBDE est employé comme retardateur de flamme et présente des 
applications variées, notamment dans les plastiques/polymères/matériaux composites, textiles, 
adhésifs, colles, enduits et encres. Les plastiques contenant du c-décaBDE sont utilisés dans les 
boîtiers d’ordinateurs et de téléviseurs, les fils et câbles, les tuyaux et les tapis. Le c-décaBDE est 
employé dans les textiles commerciaux, principalement dans les bâtiments et transports publics, et 
dans les textiles pour le mobilier domestique. Des émissions de c-décaBDE dans l’environnement 
surviennent à toutes les étapes du cycle de vie, mais on suppose qu’elles sont le plus élevées pendant 
les phases de la vie utile et de l’élimination des produits. Les émissions des sources ponctuelles 
industrielles peuvent aussi être significatives. L’utilisation de c-décaBDE dans la production de 
textiles et d’équipements électroniques est à l’origine d’émissions dans l’environnement et d’une 
pollution atmosphérique transfrontière, provenant directement des articles ou des phases de production 
et d’élimination. 

3. Le BDE-209 présente une faible solubilité dans l’eau (<0.1 µg/l à 24 °C) et, dans 
l’environnement, il s’adsorbe fortement aux matières organiques et passe aisément dans les sédiments 
et le sol. Il est très persistant et l’on a rapporté des demi-vies dans l’environnement dans ces milieux 
en général supérieures à 180 jours.  

4. Le BDE-209 est très répandu et c’est l’un des PBDE dont la prévalence dans l’environnement 
au niveau mondial est la plus élevée. Quand on détecte le BDE-209 dans l’environnement et les biotes, 
on le trouve en général accompagné d’autres PBDE. Les données de surveillance montrent la présence 
de fortes concentrations de BDE-209 dans les sédiments et le sol, mais on le trouve aussi dans les 
biotes du monde entier et à des teneurs élevées chez certaines espèces. Les concentrations sont en 
général élevées dans les régions urbaines, près des points de rejet des eaux usées urbaines et à 
proximité des usines d’élimination et de recyclage d’équipements électroniques. Dans l’air, le 
BDE-209 se lie à des particules, qui le protègent de la dégradation par photolyse, et peut se propager à 
longue distance. La demi-vie estimée dans l’atmosphère est égale à 94 jours, mais peut dépasser 
200 jours. On détecte aussi le BDE-209 dans les prélèvements environnementaux et de biotes dans les 
régions éloignées et c’est l’un des PBDE prédominants dans les prélèvements d’air et de dépôts 
arctiques. Les données de tendances temporelles du BDE-209 dans l’air arctique et dans certains 
organismes de cette région sur la période 2002-2005 montraient une augmentation des concentrations, 
mais il est possible que ces concentrations soient en voie de stabilisation à l’heure actuelle. 

5. Le BDE-209 présente une faible biodisponibilité du fait de sa grande taille moléculaire, qui 
limite sa capacité à traverser les membranes cellulaires par diffusion passive. Cependant, les données 
de biosurveillance montrent qu’il est biodisponible et absorbé par les êtres humains et les autres 
organismes. Il a été détecté dans divers organismes et matrices biologiques, y compris chez l’être 
humain dans le sérum sanguin, le sang ombilical, le placenta, le fœtus et le lait maternel et dans le lait 
de vaches. Chez certaines espèces, les concentrations rapportées sont proches des valeurs pour 
lesquelles on a observé des effets nocifs. Chez les rongeurs et les oiseaux, on a montré que de faibles 
quantités de BDE-209 traversaient la barrière hématoencéphalique et pénétraient dans le cerveau. On 
dispose également de données factuelles indiquant que le BDE-209 est transmis des stades adultes aux 
œufs chez les poissons et les oiseaux ainsi qu’au fœtus à travers le placenta chez les mammifères. 
Chez l’être humain, les estimations de quantités ingérées dont on dispose pour le BDE-209 indiquent 
aussi l’importance de l’exposition par le biais des poussières, en particulier chez les enfants en bas 
âge. On rapporte des concentrations de PBDE et de BDE-209 plus élevées chez les nourrissons et les 
jeunes enfants que chez les adultes. Chez les organismes aquatiques, l’ingestion par le biais de 
l’alimentation semble être la principale voie d’exposition. 

6. Plusieurs éléments de preuves montrent qu’il est bioaccumulable, du moins chez certaines 
espèces. L’incohérence des données s’explique en grande partie par des différences interspécifiques et 
tissulaires au niveau de l’absorption, du métabolisme et de l’élimination ainsi que par des degrés 
d’exposition variables, mais aussi par les difficultés analytiques que pose la mesure des concentrations 
de BDE-209.  
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7. La débromation du BDE-209 dans les matrices environnementales et dans les biotes aboutissant 
à la formation de PBDE plus persistants, toxiques et bioaccumulables, notamment ceux déjà inscrits à 
la Convention de Stockholm (les polybromodiphényléthers qui sont des polluants organiques 
persistants) est jugée préoccupante dans un certain nombre d’évaluations. Plusieurs congénères de 
PBDE absents des mélanges commerciaux ont été relevés principalement dans les biotes, mais aussi 
dans l’environnement, et pris comme des preuves d’une débromation du BDE-209. Du fait de la 
débromation du c-décaBDE et des rejets passés de penta- et d’octa-bromodiphényléther commerciaux, 
les organismes sont souvent exposés à une multitude de PBDE.  

8. Les études de la toxicité du BDE-209 prouvent les effets nocifs potentiels sur la santé et la 
capacité reproductives chez un certain nombre d’espèces ainsi que les effets neurotoxiques et sur le 
développement. Le BDE-209 et/ou ses produits de dégradation sont, en outre, susceptibles d’agir 
comme perturbateurs endocriniens et d’altérer l’homéostasie des hormones thyroïdiennes. Les modes 
d’action (non entièrement établis) et effets nocifs communs font craindre que le BDE-209 et d’autres 
PBDE puissent agir de manière combinée, additive ou synergique et induisent une neurotoxicité pour 
le développement, tant chez les êtres humains que chez les espèces sauvages, à des concentrations 
pertinentes du point de vue écologique. Les concentrations avec effet observé associées à un 
accroissement de la mortalité chez les oiseaux et à des effets sur le développement chez les 
grenouilles, tirées d’études contrôlées en laboratoire, suscitent des préoccupations quant à la 
possibilité que des effets nocifs se manifestent à des concentrations réalistes dans l’environnement.  

9. La forte persistance du BDE-209, associée à l’exposition simultanée des organismes à une large 
gamme de PBDE et au fait que des perturbateurs endocriniens comme le BDE-209 et/ou ses produits 
de dégradation soient susceptibles d’induire des effets nocifs même à des concentrations faibles dans 
l’environnement, augmentent la vraisemblance d’effets nocifs à long terme.  

10. Les données factuelles disponibles ont amené à la conclusion que le c-décaBDE et son 
principal composant, le BDE-209, est susceptible, du fait de sa propagation à longue distance dans 
l’environnement, d’avoir des effets nocifs importants sur la santé humaine et l’environnement 
justifiant l’adoption de mesures au niveau mondial. 
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 1. Introduction  
11. Le 13 mai 2013, la Norvège en sa qualité de Partie à la Convention de Stockholm a soumis une 
proposition visant à inscrire le décabromodiphényléther (mélange commercial, c-décaBDE) aux 
Annexes A, B et/ou C de la Convention. La proposition (UNEP/POPS/POPRC.9/2) a été transmise 
conformément à l’Article 8 de la Convention et examinée par le Comité d’étude des polluants 
organiques persistants à sa neuvième réunion en octobre 2013.  

12. Dans le présent document, l’abréviation c-décaBDE est employée pour les produits techniques 
ou commerciaux à base de décabromodiphényléther. Le terme décabromodiphényléther (BDE-209) 
désigne le seul PBDE entièrement bromé, parfois aussi noté décaBDE.  

 1.1 Identité chimique de la substance  

13. Le descriptif des risques concerne le c-décaBDE et ses produits de dégradation, conformément 
à l’Annexe E de la Convention. Le C-décaBDE est une préparation commerciale à base de PBDE, 
largement utilisée comme retardateur de flamme de type additif dans les textiles et plastiques, mais 
aussi dans les adhésifs, enduits et encres (ECHA 2013b). Le C-décaBDE est constitué principalement 
du congénère BDE-209 (≥97 %) et de faibles concentrations d’autres congénères bromodiphényléthers 
tels que le nonabromodiphényléther (0.3-3 %) et l’octabromodiphényléther (0-0.04 %). Chen (2007a) 
a fait état de deux préparations de c-décaBDE chinoises contenant entre 8.2 et 10.4 % d’octaBDE et de 
nonaBDE, ce qui suggère que certains mélanges commerciaux pourraient contenir des degrés 
d’impuretés supérieurs. Par le passé, on a signalé des concentrations de décaBDE égales à 77.4-98 %, 
associées à des quantités moindres de congénères de nonaBDE (0.3-21.8 %) et d’octaBDE (0-0.85 %) 
(ECHA 2012a, US EPA 2008, RPA 2014). Les tri-, tétra-, penta-, hexa- et hepta-BDE totaux sont en 
général présents à des concentrations inférieures à 0.0039 % p./p. (ECB 2002, ECHA 2012a). On 
détecte également des traces d’autres composés, hydroxybromodiphényles pense-t-on, présents à l’état 
d’impuretés. En outre, on a rapporté la présence de polybromodibenzo-p-dioxines et de 
polybromodibenzofurannes (PBDD/F) à l’état d’impuretés dans certaines préparations de c-décaBDE 
(Ren 2011).  

14. D’après les informations dont on dispose, le c-décaBDE est actuellement disponible chez divers 
producteurs et fournisseurs dans le monde (Ren 2013a, RPA 2014) et vendu sous différentes 
appellations commerciales (tableau 1).  

15. Les données chimiques relatives au principal composant du c-décaBDE, à savoir le BDE-209, 
sont résumées dans la figure 1 et les tableaux 1 et 2 ci-dessous (ECHA 2012a). À l’instar d’autres 
PBDE, le BDE-209 présente des similitudes structurelles avec les PCB. Les données chimiques pour 
les octa- et nona-BDE, composants minoritaires du c-décaBDE, et d’autres renseignements 
complémentaires figurent dans le document à l’appui du descriptif des risques 
(UNEP/POPS/POPRC.10/INF5). Des informations sur les produits de dégradation du c-décaBDE sont 
communiquées dans la section 2.2.2 et dans le document UNEP/POPS/POPRC.10/INF5. 

Figure 1 : Formule développée 

 

Tableau 1 : Identité chimique du c-décaBDE et de son composant principal le BDE-209 

Numéro CAS : 1163-19-51  

Appellation CAS : Benzène, 1,1’-oxybis[2,3,4,5,6-pentabromo-] 

Appellation 
UICPA : 

2,3,4,5,6-Pentabromo-1-(2,3,4,5,6-pentabromophénoxy)benzène  

Numéro CE : 214-604-9 

Appellation CE : Bis(pentabromophényl) éther 

Formule 
moléculaire : 

C12Br10O 

Masse moléculaire : 959.2 g/mol 

Synonymes : décabromodiphényléther, décabromodiphényloxyde, bis(pentabromophényl) oxyde, 
décabromobiphényloxyde, décabromophénoxybenzène, benzène 1,1’ oxybis-, dérivé décabromé 
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décaBDE, DBDPE2, DBBE, DBBO, DBDPO 

Appellations 
commerciales : 

 

DE-83R, DE-83, Bromkal 82-ODE, Bromkal 70-5, Saytex 102 E, FR1210, Flamecut 110R.  
Le FR-300-BA, produit dans les années 1970, n’est plus disponible dans le commerce (ECA, 
2010).  

1Les numéros CAS 109945-70-2, 145538-74-5 et 1201677-32-8 étaient aussi employés autrefois. Ils ont été officiellement 
supprimés aujourd’hui, mais restent utilisés dans la pratique par certains fournisseurs et fabricants. 
2L’abréviation DBDPE désigne également le décabromodiphényléthane (n° CAS 84852-53-9). 

Tableau 2 : Aperçu des propriétés physicochimiques du c-décaBDE de son composant principal le BDE-209  

Propriétés Valeur  Référence 

État physique à 20 °C et 101.3 kPa Poudre cristalline fine de couleur 
blanche à blanc cassé 

ECB (2002) 

Point de fusion/point de 
solidification 

300-310 °C Dead Sea Bromine Group (1993), 
cité dans ECB (2002) 

Point d’ébullition Se décompose à >320 °C Dead Sea Bromine Group (1993), 
cité dans ECB (2002) 

Pression de vapeur 4.63×10-6 Pa à 21 °C Wildlife International Ltd (1997), 
cité dans ECB (2002) 

Solubilité dans l’eau <0.1 µg/l à 25 °C (méthode 
d’élution sur colonne)  

Stenzel et Markley (1997), cité dans 
ECB (2002) 

Coefficient de partage 
n-octanol/eau, log Koe 

6.27 (mesuré - méthode de la 
colonne génératrice) 9.97 (estimé – 
chromatographie en phase liquide à 
haute performance))  

MacGregor et Nixon (1997), 
Watanabe et Tatsukawa (1990), 
respectivement, cité dans ECB 
(2002) 

Coefficient de partage octanol/air, 
log Koa 

13.1 Kelly (2007) 

 1.2 Conclusion du Comité d’étude concernant les informations demandées à 
l’Annexe D  

16. Le Comité d’étude des polluants organiques persistants a examiné la proposition de la Norvège 
d’inscrire le c-décaBDE à la Convention de Stockholm sur les polluants organiques persistants ainsi 
que les données scientifiques supplémentaires fournies par des membres et observateurs à sa neuvième 
réunion et conclu que le décabromodiphényléther satisfait aux critères de sélection énoncés dans 
l’Annexe D (décision POPRC-9/4). 

 1.3 Sources de données  

17. Le descriptif des risques ne constitue pas un examen exhaustif de l’ensemble des données 
disponibles, mais présente les études et éléments de preuves les plus pertinents au regard des critères 
énoncés aux Annexes E et D de la Convention. Il concerne le principal composant du c-décaBDE, à 
savoir le BDE-209, et ses produits de dégradation, en particulier les PBDE de degrés de bromation 
inférieurs formés lors de mécanismes de dégradation abiotique et biotique (décrits dans la 
section 2.2.2). Dans la mesure où il est largement admis que plusieurs PBDE de degrés de bromation 
inférieurs, ses produits de dégradation, sont des substances PBT (persistantes, bioaccumulables et 
toxiques)/vPvB (très persistantes et très bioaccumulables) et/ou des polluants organiques persistants, il 
a été jugé redondant de réévaluer les propriétés de ces composés (POPRC 2006, POPRC 2007, ECHA 
2013a,b, ECA 2010, tableaux 3.2-3.4, UNEP/POPS/POPRC.10/INF5). Toutefois, la toxicité 
potentielle d’un mélange de BDE-209 et d’autres PBDE est abordée dans la section 2.4.6.  

18. Le descriptif des risques a été établi à partir des renseignements requis à l’Annexe D, 
communiqués par le Norvège en 2013, et à l’Annexe E, soumis par les Parties et autres parties 
prenantes dont les organisations non gouvernementales et l’industrie. Les Parties et observateurs 
suivants ont transmis des informations conformément aux dispositions de l’Annexe E : Allemagne, 
Argentine, Autriche, Bulgarie, Canada, Chine, Croatie, Danemark, États-Unis d’Amérique, Japon, 
Maroc, Mexique, Népal, Nouvelle-Zélande, Pays-Bas, Serbie, Suède, Bromine Science and 
Environmental Forum (BSEF) et, conjointement, International POPs Elimination Network (IPEN) et 
Inuit Circumpolar Council. Toutes les communications au titre de l’Annexe E sont disponibles sur le 
site Web de la Convention (www.pops.int). 

19. L’examen a pris en compte la littérature scientifique actualisée, issue de bases de données 
comme l’ISI Web of Science et PubMed, et la littérature « grise » telle que les rapports des 
gouvernements, évaluations des risques et des dangers, fiches d’information de l’industrie, etc. Pour 
donner le meilleur aperçu possible des données/documents existants, qui englobent plus de 
984 rapports et publications scientifiques ayant fait l’objet d’un examen collégial (Kortenkamp 2014), 
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on a veillé à présenter des extraits d’évaluations des risques et de rapports disponibles, le cas échéant, 
ainsi que des descriptions plus détaillées de documents plus récents.  

20. Par le passé, l’Union européenne, le Canada, le Royaume-Uni et les États-Unis ont réalisé des 
évaluations concernant le c-décaBDE et son principal composant, le BDE-209 (ECB 2002 2004, 
ECHA 2012a, ECA 2006, 2010, UK EA 2009, US EPA 2008). 

 1.4 Statut de la substance chimique au regard des conventions internationales  

21. Les conséquences potentielles du c-décaBDE sur la santé et l’environnement font depuis plus 
de dix ans l’objet d’un examen attentif. Plusieurs pays et régions, ainsi que certaines des principales 
sociétés de l’électronique, ont placé des restrictions sur son utilisation (pour un aperçu, voir 
UNEP/POPS/POPRC.9/2, Ren 2011). 

22. Au titre de la Convention OSPAR, en 1992, le plan d’action a donné la priorité au c-décaBDE 
et à d’autres retardateurs de flamme bromés et, en 1998, le BDE-209 et les autres PBDE ont été 
inscrits à la liste des produits chimiques devant faire l’objet de mesures prioritaires ainsi qu’au 
programme conjoint d’évaluation et de suivi. La Commission OSPAR a encouragé des mesures au 
sein de l’Union européenne concernant les stratégies de réduction des risques liés au c-décaBDE et la 
législation relative aux déchets électroniques.  

23. En 1995, les pays membres de l’OCDE se sont mis d’accord pour superviser un engagement 
industriel volontaire des fabricants mondiaux de retardateurs de flamme bromés à prendre certaines 
mesures de gestion des risques. Cet engagement volontaire de l’industrie a été appliqué aux 
États-Unis, en Europe et au Japon. Depuis, le c-décaBDE n’est plus produit en Europe et continue 
d’être progressivement éliminé aux États-Unis (voir section 2.1.1 ci-dessous). L’application de 
l’engagement industriel volontaire est en cours au Japon. En parallèle, l’OCDE mène une enquête sur 
les pratiques, dans ses pays membres, en matière de gestion des déchets des produits contenant des 
retardateurs de flamme bromés. Les résultats de cette enquête sont disponibles dans le rapport intitulé 
« Report on the Incineration of Products Containing Brominated Flame Retardants » (OECD 1998). 
Un profil d’évaluation initiale d’EDD (SIAP) portant sur le BDE-209 a été préparé dans le cadre du 
Programme Environnement, santé et sécurité de l’OCDE et adopté par la réunion SIAM 16, puis 
approuvé par la Réunion mixte de l’OCDE en 2003. Les fiches d’information sur les dangers/risques 
du c-décaBDE et de quatre autres retardateurs de flamme bromés ont été mises à jour en 2005, 2008 
et 2009 (OECD 2014). Les PBDE, dont le BDE-209, font partie des produits chimiques préoccupants 
recensés dans le rapport conjoint OMS/PNUE intitulé « State of the science of endocrine disrupting 
chemicals » (UNEP/WHO 2013). Dans l’Union européenne, le c-décaBDE est inscrit à la liste des 
substances extrêmement préoccupantes candidates à l’autorisation en vertu du Règlement REACH 
(CE) n°1907/2006, en raison de ses propriétés PBT et vPvB, de ses volumes élevés et de ses 
utilisations à grande dispersion. 

 2. Informations récapitulatives pertinentes pour  
le descriptif des risques 

 2.1 Sources 

 2.1.1 Production, commerce, stocks  

24. La consommation industrielle mondiale de c-décaBDE a atteint un pic au début des 
années 2000 (Earnshaw 2013). Cependant, les restrictions réglementaires restant limitées, le 
c-décaBDE est encore utilisé à travers le monde (tableaux 2.1-2.3, UNEP/POPS/POPRC.10/INF5). 
Des données de production passée indiquent que le c-décaBDE représentait environ 75 % de la 
production mondiale de PBDE (RPA 2014). La production totale de c-décaBDE sur la 
période 1970-2005, d’ampleur comparable à celle de PCB, s’élevait à 1.1-1.25 millions de tonnes 
(POPRC 2010c, Breivik 2002). Au niveau mondial, la demande totale de c-décaBDE varie 
considérablement d’un pays et d’un continent à l’autre (tableaux 2.2 et 2.3, 
UNEP/POPS/POPRC.10/INF5).  

25. On ignore aujourd’hui l’ampleur globale de la production actuelle de c-décaBDE et on ne 
dispose de données sur la production, le commerce et les stocks que pour certains pays. Il existe, en 
outre, peu d’informations concernant les quantités contenues dans les mélanges (préparations 
chimiques, résines, polymères et autres substrats) et articles (articles, matériaux ou composants 
semi-finis ou produits finis) importés. On trouve des sites de production de retardateurs de flamme 
bromés dans toutes les régions du monde (par exemple, ACAP 2007, RPA 2014 (dans la presse), 
Annexe E IPEN). On ignore aujourd’hui combien d’entre eux produisent du c-décaBDE. La Chine et 
l’Inde figurent parmi les pays producteurs qui produisent et exportent du c-décaBDE (Xiang 2007, 



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

9 

Chen 2007b, Xia 2005, Zou 2007, Annexe E IPEN et Chine). Le Japon produit du c-décaBDE, mais 
l’intégralité de cette production est consommée dans le pays (Annexe E Japon). Le c-décaBDE n’est 
plus produit dans l’Union européenne ou au Canada et continue d’être progressivement éliminé aux 
États-Unis (ECB 2002, ECHA 2012a,b, ECA 2008, US EPA 2012). 

26. À l’heure actuelle, la Chine est le premier producteur, avec environ 21 000 tonnes par an, et 
fournisseur de c-décaBDE (Ni 2013). Environ 20 entreprises chinoises se présentent comme 
fournisseurs de c-décaBDE (Annexe E IPEN). On estime que le Japon produit 600 tonnes de 
c-décaBDE par an (Annexe E Japon) et on recense aujourd’hui deux producteurs japonais (Annexe E 
IPEN). En 2002, la demande de c-décaBDE s’élevait à 2 200 tonnes par an et le stock à environ 
60 000 tonnes au Japon (Sakai 2006). En 2013, les importations japonaises de c-décaBDE atteignaient 
1 000 tonnes, portant la consommation totale à 1 600 tonnes, en supposant que les exportations restent 
nulles. L’Inde compte six fabricants et/ou fournisseurs (Annexe E IPEN), mais on ignore à combien se 
monte sa production totale. En Europe, la production de c-décaBDE a cessé en 1999, mais des 
quantités considérables de c-décaBDE continuent d’être importées (ECB 2002, ECHA 2012a, c, RPA 
2014 (dans la presse)). Aux États-Unis, les principaux producteurs et importateurs se sont engagés à 
cesser toute utilisation pour fin 2013. En 2012, la production nationale (production intérieure et 
importations) atteignait 8 215 tonnes/an. Au Canada, la fabrication des octa-, nona- et déca-BDE a été 
interdite en 2008 et les trois principaux fabricants ont pris l’engagement volontaire d’éliminer 
progressivement toute exportation vers le Canada pour 2013 (ECA 2008, 2013).  

27. Aux stocks de c-décaBDE pur s’ajoutent des stocks substantiels de c-décaBDE contenu dans 
des articles traités dans la technosphère (UK EA 2009, Sakai. 2006).  

 2.12. Utilisations  

28. Le c-décaBDE est un retardateur de flamme universel de type additif, qui se combine 
physiquement avec le matériau dans lequel il est utilisé pour empêcher la combustion et ralentir la 
vitesse de propagation des flammes. Il est compatible avec une grande variété de matériaux et trouve 
des applications dans les plastiques/polymères/matériaux composites, textiles, adhésifs, colles, enduits 
et encres (par exemple, ECHA 2012c, 2013a, RPA 2014 (dans la presse), Sakai 2006, tableau 2.4, 
UNEP/POPS/POPRC.10/INF5).  

29. S’agissant des utilisations finales dans plastiques/polymères, on le trouve dans les boîtiers 
d’ordinateurs et de téléviseurs, les fils et câbles, les tuyaux et les tapis (BSEF 2013, US EPA 2014, 
tableau 2.5, UNEP/POPS/POPRC.10/INF5). En général, la charge incorporée dans les 
plastiques/polymères se monte à 10-15 % en poids, mais on signale des cas où elle pouvait aller 
jusqu’à 20 % (ECHA 2012c). Il ressort d’une étude japonaise qu’environ 98 % du contenu en brome 
des pièces en plastique de téléviseurs plus anciens est imputable au c-décaBDE (Tasaki 2004). On 
trouve, en outre, du BDE-209 dans les produits fabriqués à partir de plastiques recyclés, y compris des 
matériaux pour contact alimentaire (Samsonek et Puype, 2013). 

30. Dans le secteur du textile, le c-décaBDE peut servir au traitement d’une large gamme de fibres 
synthétiques, mélangées ou naturelles (ECHA 2013a). Ses principales applications finales concernent 
le capitonnage, les volets, les rideaux, les textiles de matelas, les tentes (par exemple, tentes et textiles 
militaires, mais aussi chapiteaux, tentes et toiles du commerce) et les transports (par exemple, tissus 
d’intérieur dans les voitures, le matériel roulant des trains de voyageurs et les avions). L’enduction 
d’envers est le procédé le plus courant pour appliquer des traitements retardateurs de flamme aux 
textiles. Les quantités utilisées se situent en général dans la fourchette de 7.5-20 %. L’application de 
traitements retardateurs de flamme peut aussi consister à mettre en œuvre des procédés de capitonnage 
ou d’impression (ECHA 2012a,c).  

31. Il ressort des informations tirées des consultations publiques en Europe que le c-décaBDE peut 
être employé dans l’aéronautique pour des applications civiles et militaires (ECHA 2012d). Les 
autorités norvégiennes ont, en outre, recensé des utilisations du c-décaBDE dans les couches adhésives 
des rubans réflecteurs des vêtements de travail qui équipent les pompiers (uniformes), les personnels 
travaillant sur des plateformes pétrolières et dans le secteur de l’énergie, etc. (CPAN 2012a). La teneur 
en c-décaBDE dans ces rubans réflecteurs s’élevait à 1-5 % (en poids de matériau réfléchissant). On 
peut aussi le trouver dans les enduits utilisés dans le secteur du bâtiment et de la construction et dans 
les encres (RPA 2014 (dans la presse)). 

32. Les données issues du programme VECAP indiquent que les textiles et les plastiques 
représentent respectivement 52 % et 48 % des volumes de c-décaBDE vendus en Europe (VECAP 
2012). Au Japon, les utilisations de c-décaBDE se décomposent comme suit : 60 % dans les sièges de 
véhicules, 19% dans les matériaux de construction, 15 % dans les textiles et 6 % dans d’autres 
applications. En Suisse, la consommation de c-décaBDE est ventilée comme suit : 45 % dans les 
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produits électriques et électroniques, 30 % dans les véhicules motorisés importés et 25 % dans les 
matériaux de construction (Buser 2007b). La consommation de c-décaBDE aux États-Unis se répartit 
(hors quantités contenues dans des articles importés) entre l’automobile et les transports (26 %), le 
bâtiment et la construction (26 %), les textiles (26 %), les équipements électriques et électroniques 
(13 %) et d’autres applications (9 %) (Levchick 2010).  

 2.1.3 Rejets dans l’environnement  

33. Dans les applications comme retardateur de flamme de type additif, le c-décaBDE ne se lie pas 
chimiquement au produit ou au matériau dans lequel il est utilisé. Par conséquent, il présente un 
potentiel de « fuite » dans l’environnement. Les émissions de c-décaBDE dans l’environnement 
peuvent survenir à toutes les étapes de son cycle de vie, c’est-à-dire lors de la production, de la 
formulation et d’autres utilisations primaires ou secondaires sur des sites industriels/lieux de travail, 
ainsi qu’au cours de la vie utile des articles, de leur élimination en tant que déchets et des opérations 
de recyclage (ECHA 2012c, Ren 2014, Gao 2013, VECAP 2010a,b, 2014). Les données de 
surveillance confirment que le c-décaBDE est rejeté et distribué dans l’environnement par ces voies 
(voir sections 2.3.1 à 2.3.4) et vraisemblablement sur de longues périodes. 

34. Dans les applications comme retardateur de flamme universel, le c-décaBDE est utilisé et rejeté 
dans l’environnement sur nombre de sites industriels et lieux de travail (par exemple, VECAP 2012, 
2014, Li 2013, Gao 2011, Odabasi 2009). Dans l’Union européenne seule, on recense plus de 100 sites 
d’utilisations secondaires (préparation/formulation, mise en lot, moulage par injection et finissage) 
(ECHA 2012a). Au niveau mondial, d’autres sources ponctuelles (Annexe E IPEN) contribuent aussi 
aux émissions de c-décaBDE, notamment les sites de production de cette substance et d’autres sources 
industrielles telles que les utilisateurs secondaires, les installations de recyclage et les aciéries et autres 
installations métallurgiques (par exemple, Odabasi 2009, Wang 2010d, Lin 2012, Ren 2014, Gao 
2011, Tang 2014). On a relevé de fortes concentrations de BDE-209 à proximité d’installations 
industrielles (par exemple, Zhang 2013d, Wang 2011d) et, même si les estimations du programme 
VECAP suggèrent autre chose (VECAP 2010a,b, 2012, 2014), les rejets dans l’environnement à partir 
de sources ponctuelles peuvent être considérables (ACAP 2007). Par exemple, en 2003, la production 
de c-décaBDE aux États-Unis avait contribué au rejet de 31 tonnes de cette substance dans 
l’atmosphère seule (ACAP 2007).  

35. On estime que les émissions de c-décaBDE au cours de la vie utile et de l’élimination de 
produits sont substantielles. Une évaluation récente réalisée par l’Union européenne a établi que les 
quantités dégagées au cours de la vie utile constituent la principale source de rejets; venaient ensuite 
les rejets dus à la production d’articles et durant l’étape de gestion des déchets (RPA 2014). Une 
évaluation antérieure par l’agence britannique pour l’environnement (UK EPA) indiquait que les 
décharges et l’incinération des déchets constituaient la principale source; venaient ensuite les rejets 
d’eaux usées et les rejets dans l’atmosphère au cours de la vie utile des articles contenant cette 
substance. Les polymères et textiles contenus dans les articles et déchets représentaient les principaux 
contributeurs (UK EA 2009). D’autres auteurs parviennent à des conclusions similaires (ECHA 2012c, 
ACAP 2007, Sakai 2006, OSPAR 2009). Le recyclage peut aussi s’avérer une source majeure de rejets 
de BDE-209 dans l’environnement (Yu 2008, Gao 2011, Tang 2014 et références y figurant). 

36. Il ressortait d’essais contrôlés sur des produits que les émissions de BDE-209 imputables à des 
produits en caoutchouc synthétique vulcanisé restaient faibles voire nulles (Kemmlein 2003). 
Cependant, la contribution des textiles et des boîtiers de téléviseurs aux émissions de BDE-209 dans 
l’environnement est avérée (Kemmlein 2006, Kajiwara 2013a). Par ailleurs, on relève des 
concentrations de BDE-209 en général plus fortes dans les milieux intérieurs riches en produits 
contenant du c-décaBDE, tels que les bureaux, les avions, etc. (Björklund 2012, Allen 2013). En outre, 
il apparaît que le BDE-209 représente le congénère de PBDE prédominant dans la poussière 
domestique et l’air intérieur (par exemple, Harrad 2010, Fredriksen 2009a, Besis et Samara 2012, 
Fromme 2009, Coakley 2013, EFSA 2011). Le BDE-209 présent dans les environnements intérieurs 
est aussi une source significative de pollution atmosphérique urbaine liée à cette substance (Björklund 
2012, Cousins 2014) et d’exposition des êtres humains (voir section 2.3.4). D’après les mesures 
effectuées sur des boues d’épuration, on estime que les rejets de BDE-209 issus de la technosphère 
atteignent en Europe 168.6 tonnes par an et 4122 mg par an et par personne, soit 0.2 % de la 
consommation européenne annuelle de c-décaBDE (Ricklund 2008). Par conséquent, l’utilisation de 
c-décaBDE dans la production textile et électronique est à l’origine de rejets BDE-209 et d’autres 
PBDE dans l’environnement, provenant de la phase de production, des articles eux-mêmes ou de leur 
élimination (RPA 2014 (dans la presse), VECAP 2010), et contribue donc aux rejets dans 
l’environnement et à la pollution atmosphérique. L’abrasion, la désagrégation et l’usure physiques 
ainsi que la photolyse, l’échauffement et le stress thermique participent tous au rejet de c-décaBDE et 



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

11 

de PBDE de degrés de bromation inférieurs provenant des produits (Earnshaw 2013, Chen 2013, 
Kajiwara 2008, 2013 a, b). 

37. Les PBDE ne sont pas éliminés lors du traitement des eaux usées (Danon-Schaffer 2007, Kim 
2013b) et une quantité substantielle de c-décaBDE émis au cours de la vie utile et lors de l’élimination 
des produits se retrouve dans les usines de traitements des eaux usées, par le biais des eaux de lavage 
contenant de la poussière domestique contaminée, des lixiviats d’articles mis en décharge contenant 
des PBDE, des rejets des sites industriels de transformation de matériaux contenant des PBDE et des 
biosolides (Kim 2013a,b). Ainsi, on a observé de fortes concentrations de BDE-209 dans les sédiments 
à proximité des points de rejet des usines de traitements des eaux usées et les boues (biosol) épandues 
comme engrais agricole se révèlent une voie importante d’émissions de BDE-209 dans le sol 
(Sellström 2005, de Wit 2005). 

38. On dispose d’estimations de ces émissions pour certains pays (par exemple, ECB 2002, Morf 
2003, 2007, 2008, Palm 2002, Sakai 2006, tel que cité dans Earnshaw 2013, Buser 2007a). Dans le cas 
de l’Europe, les émissions prédites de BDE-209 dans tous les compartiments environnementaux et 
dans l’air en particulier diffèrent sensiblement (trois ordres de grandeur, Earnshaw 2013). Ces 
disparités s’expliquent sans doute par l’existence de différences d’un pays à l’autre au niveau de la 
production, de l’utilisation et de l’élimination des déchets, ainsi que d’incertitudes/différences dans les 
estimations, et suggèrent d’une manière générale qu’il convient d’examiner les estimations de rejets à 
la lumière des données de surveillance environnementale.  

39. S’agissant des tendances temporelles, les estimations d’émissions sur la période 1970-2020 
calculées par Earnshaw (2013) à l’aide d’un modèle d’analyse dynamique des flux de substances et les 
données de consommation dont on dispose indiquent que les émissions atmosphériques de BDE-209 
en Europe ont progressé depuis les années 1970 et atteint un pic de 10 tonnes/an en 2004. Les 
émissions dans le sol et l’hydrosphère sont moindres mais ont suivi une tendance de croissance 
similaire à partir des années 1970, atteint un pic à la fin des années 2000 et diminué par la suite. Leur 
valeur maximale était survenue à 4 tonnes/an en 2000 dans le sol et à 3.5 tonnes/an en 2010 dans 
l’hydrosphère. En Suisse, on estime que le pic d’émissions est apparu dans les années 1990 (Buser 
2007b, Morf 2007). D’après les données de l’Inventaire des rejets toxiques divulguées au public par 
l’agence américaine pour la protection de l’environnement (US EPA Toxic Release Inventory (TRI) 
Public Data Release), 31 tonnes de BDE-209 ont été rejetées dans l’atmosphère au cours de la seule 
année 2003 (ACAP 2007) et cette valeur était retombée à 3.1 tonnes en 2011 
(http://www.epa.gov/tri/).  

40. De plus amples informations sur les sources d’émissions potentielles et les concentrations 
environnementales liées aux rejets de c-décaBDE dans l’environnement sont présentées dans la 
section 2.3.1. En général, comme l’indiquent les concentrations mesurées dans l’environnement, les 
rejets dans l’environnement sont plus élevés dans les régions industrielles et urbaines que dans les 
zones rurales où les sources sont moins nombreuses (voir section 2.3.1). Les concentrations 
environnementales les plus faibles se rencontrent plutôt dans les régions éloignées comme l’Arctique. 

 2.2 Devenir écologique 

41. Le devenir écologique du BDE-209 a été étudié dans divers rapports publiés par l’Union 
européenne, le Canada et le Royaume-Uni (ECB 2002, 2004, ECHA 2012a, ECA 2006, 2010, UK EA 
2009). La modélisation de la fugacité prédit que, dans l’environnement, la majeure partie du BDE-209 
(>96 %) se retrouve dans les sédiments et le sol (ECA 2010, ECHA 2013a). Moins de 3.4 % du 
BDE-209 devrait finir dans l’air ou l’eau libres. En raison de ses propriétés intrinsèques, en 
l’occurrence un coefficient de partage carbone organique/eau (Koc) compris entre 150 900 et 
149 000 000 l/kg, le BDE-209 s’adsorbe fortement aux matières organiques contenues dans les 
particules en suspension, les boues d’épuration, les sédiments et le sol (ECHA 2013a). Vu sa faible 
solubilité dans l’eau et sa forte affinité aux particules, sa mobilité dans les sols devrait également être 
faible (ECHA 2013a). Par conséquent, la transmission à d’autres compartiments environnementaux 
par érosion et écoulement reposera sur le transport de la substance adsorbée à des particules. Le 
BDE-209 est persistant dans l’environnement et présent à des concentrations élevées dans le sol et les 
sédiments. 

42. Le BDE-209 est, en outre, l’un des principaux congénères de PBDE présents dans la neige et la 
glace arctiques (Hermanson 2010, Meyer 2012), ce qui montre que les concentrations détectées dans 
l’air des régions de basse latitude participent à la propagation à longue distance et contribuent à la 
pollution dans les régions éloignées. On trouve également du BDE-209 dans les biotes, parfois à des 
concentrations élevées, où il se bioaccumule et se bioamplifie avec d’autres PBDE par le biais de la 
chaîne alimentaire (voir sections 2.2.4, 2.3.1. et 2.3.2). Comme examiné plus en profondeur dans les 
sections 2.2.2 et 2.4.6, la débromation du BDE-209 aboutissant à la formation de PBDE de degrés de 
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bromation inférieurs dans les matrices environnementales et les biotes est lourde de conséquences en 
termes de risque écologique lié au c-décaBDE, car ses métabolites présentent des propriétés de 
substances PBT, vPvB et POP. 

 2.2.1 Persistance 

43. La photodégradation et la biodégradation constituent les principaux mécanismes par lesquels le 
BDE-209 est transformé dans l’environnement (ECA 2006, 2010). Du fait de l’absence de groupes 
fonctionnels susceptibles de subir aisément une hydrolyse et de la faible solubilité dans l’eau du 
BDE-209, <0.1 µg/l à 25 °C (Stenzel et Markley 1997), il n’est sans doute pas pertinent d’envisager 
l’hydrolyse comme processus de dégradation dans l’environnement (ECHA 2012a). La 
photodégradation pourrait en revanche contribuer à la dégradation du BDE-209 dans l’air et la couche 
arable (voir section 2.2.2). Cependant, dans le compartiment atmosphérique, on trouvera le BDE-209 
presque exclusivement à l’état adsorbé à des particules aériennes. Comme ces particules protègent sa 
molécule, la dégradation dans l’air par photolyse reste non substantielle (voir section 2.2.2).  

44. La forte persistance du BDE-209 dans le sol, les sédiments et l’air est avérée dans plusieurs 
études et semble dépendre de processus de dégradation lents et du degré d’exposition à la lumière 
(ECHA 2012a, ECA 2010). Le type de particule auquel le BDE-209 se lie pourrait aussi influer sur la 
vitesse de dégradation. Par exemple, dans des études sur la dégradation photolytique dans diverses 
matrices solides, la demi-vie du BDE-209 adsorbé à la montmorillonite et à la kaolinite s’élevait 
respectivement à 36 et 44 jours et il se dégradait beaucoup plus lentement s’il se liait à des sédiments 
naturels riches en carbone organique (t1/2 =150 jours) (Ahn 2006). Sa demi-vie ne dépassait pas 
35-37 heures dans le sable et était estimée à 100 et 200 heures dans les sédiments et le sol 
respectivement (Söderström 2004 et Tysklind 2001, tel que cité dans ECHA 2012a). Dans les eaux 
naturelles, la présence d’autres substances organiques, humiques par exemple, susceptibles d’absorber 
la lumière ou de participer à des interactions hydrophobes avec la molécule de BDE-209, peut limiter 
la photodégradation (Leal 2013). De même, on a démontré que des particules de sable enrobées 
d’acide humique pouvaient diminuer la vitesse de dégradation du BDE-209 exposé à un rayonnement 
UV (Hua 2003). Outre la nature de la matière organique dissoute, la quantité de particules en 
suspension, l’adsorption du BDE-209 à des surfaces solides et la profondeur jouent aussi un rôle 
important (Leal 2013). L’accroissement de l’adsorption au sol ou à la matrice sédimentaire au fil du 
temps peut également contribuer à l’allongement des demi-vies dans l’environnement dans les 
conditions naturelles (ECHA 2013a). 

45. Dans des conditions (par exemple, sédiments marins profonds) où l’atténuation de la lumière et 
l’effet d’écran de la matrice sont susceptibles d’influer sur l’exposition à la lumière naturelle et le 
potentiel de dégradation, la persistance du BDE-209 semble élevée (ECHA 2012a et références y 
figurant). L’estimation des demi-vies dans l’eau est en général difficile en raison de la faible solubilité 
du BDE-209 dans ce milieu et varie considérablement en fonction des conditions expérimentales. Mais 
des études récentes, qui corrigent les effets des solvants et tiennent compte des conditions de lumière 
naturelle, suggèrent des demi-vies dans l’environnement allant de quelques heures à 660 jours dans 
l’eau (Kuivikko 2007 in Leal 2013). La demi-vie la plus longue, comprise entre 6 et 50 ans et 
d’environ 14 ans en moyenne, a été établie par Tokarz (2008) dans les sédiments, au cours d’un essai 
en microcosme de laboratoire mené sur une période de 3.5 ans à 22 °C dans des conditions 
d’obscurité. Des données de surveillance sur le terrain étayent ces valeurs. Kohler (2008) a étudié les 
concentrations et les tendances temporelles du BDE-209 dans les sédiments d’un petit lac situé dans 
une région urbaine en Suisse. Les premières occurrences de BDE-209 se situaient dans des couches 
sédimentaires correspondant au milieu des années 1970 ; les concentrations progressaient ensuite 
jusqu’à 4 ng/g en poids sec (p.s.) en 2001 et doublaient au bout de 9 ans environ. Cette étude, qui 
couvrait une période de plus de 30 ans, n’a constaté aucune preuve de l’existence de processus de 
transformation à long terme associés aux sédiments. 

46. D’autres preuves de la persistance du BDE-209 ressortent d’études réalisées sur des boues et 
des sols. Liu (2011a) n’a observé aucune dégradation du BDE-209 après 180 jours dans des 
prélèvements de sols dopés avec cette substance, dans des conditions d’obscurité. Dans une autre 
étude sur des sols amendés par des boues, l’extrapolation de la demi-vie associée à la dégradation 
primaire dans des conditions aérobies et anaérobies a donné une valeur supérieure à 360 jours, en 
supposant une dégradation exponentielle (Nyholm 2010, 2011, tel que cité dans ECHA 2012a). Dans 
un essai contrôlé en laboratoire réalisé à 37 °C, dans des conditions anaérobies et d’obscurité, sur des 
boues d’épuration digérées dopées avec du BDE-209, la concentration de BDE-209 ne diminuait que 
de 30 % au bout de 238 jours d’incubation (Gerecke 2005). Des études sur le terrain confortent ces 
résultats. Eljarrat (2008) a étudié le devenir des PBDE dans des boues d’épuration provenant de cinq 
stations de traitements des eaux usées municipales, après épandage agricole des boues sur la couche 
arable, dans six sites d’épandage et un site témoin. D’après les auteurs, les concentrations de BDE-209 
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dans le sol restaient élevées (71.7 ng/g p.s.), y compris sur un site n’ayant pas reçu d’épandage 
pendant quatre ans, ce qui prouvait la persistance du BDE-209 dans les sols. De même, Sellström 
(2005) a mesuré la teneur en PBDE de sols agricoles sur des sites amendés par des boues d’épuration 
par le passé et relevé des concentrations comprises entre 0.015 et 22 000 ng/g p.s. dans le sol d’une 
exploitation agricole n’ayant pourtant pas reçu d’épandage de boues contaminées depuis de 
nombreuses années. Les concentrations les plus fortes étaient détectées sur un site agricole n’ayant pas 
reçu d’amendements depuis 20 ans. 

 2.2.2 Dégradation et débromation 

47. En dépit de sa persistance et de ses demi-vies dans l’environnement longues dans les sédiments, 
le sol et l’air, on dispose de données factuelles considérables indiquant que le BDE-209 subit une 
débromation aboutissant à la formation de PBDE de degrés de bromation inférieurs, dans les milieux 
abiotiques ainsi que dans les biotes (ECHA 2012a,c, 2013a,b UK EA 2009, ECA 2010, POPRC 
2010c, 2013a, NCP 2013). Parmi les produits de débromation détectés, on retrouve les mono- à 
nona-BDE, y compris des polluants organiques persistants inscrits comme les tétra- à hepta-BDE et les 
bromophénols, ainsi que des substances PBT/vPvB avérées telles que les bromodioxines et 
bromofurannes (PBDD/PBDF) et l’hexabromobenzène (Cristiansson 2009, UK EA 2009, ECHA 
2012a,c, ECA 2010, voir tableaux 3.1 à 3.4 dans le document UNEP/POPS/POPRC.10/INF5). La 
biotransformation du BDE-209 dans les biotes, en particulier, est jugée préoccupante dans un certain 
nombre de rapports et d’études publiées récents (ACHS 2010, ECHA 2012a,c, EFSA 2011, ECA 
2010, POPRC 2010a,b,c, Ross 2009, McKinney 2011a).  

48. Les études sur la dégradation abiotique ont montré la formation de composés nona- à tri-BDE 
(examinée dans ECHA 2012c). La preuve la moins équivoque qu’une photodébromation se produit 
dans le sol, les sédiments, l’air et d’autres matrices vient d’études contrôlées en laboratoire réalisées en 
lumière naturelle. Si l’identité des produits de dégradation reste non concluante dans certaines études 
(Örn 1997, Palm 2003, Gerecke 2006), d’autres apportent des preuves solides de la formation des 
congénères hepta- et hexa-BDE dans les sédiments, le sol et le sable fraichement dopés après 
exposition à la lumière dans des conditions de laboratoire (Sellström 1998a, Tysklind 2001, 
Söderström 2003, 2004, ECHA 2013a, Jafvert et Hua 2001a, Eriksson 2004). Ahn (2006) a établi que 
la débromation du BDE-209 adsorbé à des minéraux suivait une réaction séquentielle; les congénères 
nona-, puis octa- et hepta-BDE se formaient après exposition à la lumière naturelle pendant 14 jours, 
mais l’exposition sur une plus longue durée conduisait aussi à la formation de composés hexa- à 
tri-BDE. Un certain nombre d’études, non nécessairement représentatives des conditions 
environnementales, indiquent que les microorganismes peuvent influer sur la dégradation du BDE-209 
dans le sol et les sédiments, du fait de leur capacité de transformer les déca-, nona- et octa-BDE au 
moins en hepta- et hexa-BDE (Robrock 2008, Lee et He 2010, Deng 2011, Qiu 2012). La 
photodégradation et la débromation du BDE-209 ont, en outre, été étudiées dans les matériaux 
abiotiques tels que la poussière, les plastiques et les textiles exposés à la lumière et des produits de 
dégradation allant de l’hexa- au nona-BDE ont été identifiés (Stapleton et Dodder 2008, Kajiwara 
2008, 2013a,b). Par ailleurs, d’autres produits de dégradation du BDE-209, comme les PBDD/PBDF, 
le pentabromophénol et l’hexabromobenzène, peuvent se former lors d’opérations de transformation 
(recyclage), de la production de plastiques, de réactions de photolyse, de la préparation d’aliments 
(cuisson du poisson) et de l’élimination des déchets (Vetter 2012, Kajiwara 2008, 2013a,b, Hamm 
2001, Ebert et Bahadir 2003, Weber et Kuch 2003, POPRC 2010b, Thoma et Hutzinger 1987, 
Christiansson 2009). La formation de ces produits dépend fortement de conditions telles que la 
température ou la pureté du retardateur de flamme. 

49. Les données de surveillance fournissent des données factuelles étayant l’existence d’une 
dégradation du BDE-209 dans les conditions environnementales (ECHA 2012c, Hermanson 2010, 
Xiao 2012). Des résultats confirment la formation de petites quantités de nona- et d’octa-BDE sur une 
période de 30 jours dans des sédiments lacustres (Orihel 2014 (dans la presse), voir aussi ECHA 
2012c). Quelques études démontrent la dégradation du BDE-209 (principalement en nona- et 
octa-BDE) dans les boues d’épuration (Stiborova 2008, Gerecke 2006, ECHA 2012c) ainsi que dans 
les précipitations (Arinaitwe 2014). On a observé des différences dans la proportion de congénères 
dans les boues par rapport aux préparations commerciales (Knoth 2007). Si par le passé on a rapporté 
une débromation minime dans les usines de traitement des eaux usées (Kim 2013a, Zennegg 2013), 
des observations soutiennent l’argument que le BDE-209 contenu dans les boues d’épuration peut 
subir une déshalogénation aboutissant à la formation de congénères de degrés de bromation inférieurs 
(Hale 2012). Dans le sol, la présence de végétaux favorise la débromation du BDE-209 (Du 2013, 
Huang 2010a, 2013, Lu 2013, Wang 2011a, 2014). Le profil de distribution des PBDE de degrés de 
bromation inférieurs dans les tissus des végétaux se distinguait de celui obtenu dans un sol dopé avec 
du BDE-209, ce qui suggérait que le BDE-209 subissait une première débromation dans le sol, qui 
pouvait se poursuivre dans les tissus végétaux (Du 2013, Wang 2011a, 2014). Les tableaux 3.3 et 3.4 
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contenus dans le document UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 donnent un aperçu des produits de 
dégradation dans les matrices abiotiques. 

50. La débromation est aussi avérée dans des études chez les vertébrés supérieurs, notamment les 
oiseaux, les poissons et les rongeurs (ECHA 2012a, c, UK EA 2009, ECA 2010, POPRC 2013a). Si la 
plupart des vertébrés semblent capables de dégrader le BDE-209 en PBDE de degrés de bromation 
inférieurs, cette aptitude, ainsi que la vitesse et l’ampleur de la débromation, varient d’une espèce à 
l’autre (McKinney 2011a). Toutefois, les quantités métabolisées sont limitées par les quantités 
absorbées et par la capacité métabolique. 

51. Plusieurs essais en laboratoire et études de terrain ont montré que le BDE-209 subissait une 
débromation chez les poissons après exposition par l’alimentation ou l’eau ou après injection 
(Kierkegaard 1999, Stapleton 2004, 2006, Kuo 2010, Munschy 2011, Vigano 2011, Noyes 2011, 
2013, Zeng 2012, Wan 2013, Feng 2010, 2012, Luo 2013, Bhavsar 2008, Orihel 2014 (dans la presse 
ou tel qu’examiné dans ECHA 2012c)). Un certain nombre de produits de dégradation apparents ont 
été détectés, sous la forme de PBDE de degrés de bromation inférieurs allant du mono- à l’octa-BDE. 
Dans plusieurs études, des congénères (BDE-49, BDE-126, BDE-179, BDE-188, BDE-202) absents 
des produits techniques à base de PBDE ont été détectés et rapportés comme preuves de la 
biotransformation du BDE-209 (Munschy 2011, Wan 2013, Vigano 2011). Les concentrations de 
BDE-209 et de ses produits de dégradation varient d’une espèce de poissons à l’autre, ce qui peut 
s’expliquer par des différences interspécifiques en termes de capacité bioaccumulative et de 
métabolisme (Stapleton 2006, Luo 2013, Roberts 2011). Des études ont, en outre, relevé la formation 
de produits de dégradation de types hydroxy- et méthoxy-BDE (Feng 2010, 2012, Zeng 2012). 

52. Par ailleurs, un certain nombre d’études ont montré que le BDE-209 subit une débromation 
chez les oiseaux et dans leurs œufs (examiné par Chen et Hale 2010, Park 2009, Van den Steen 2007, 
Letcher 2014, Holden 2009, Munoz-Arnanz 2011, Mo 2012, Crosse 2012). Chez des crécerelles 
d’Amérique exposées à du BDE-209 par l’alimentation, la demi-vie de cette substance a été estimée à 
14 jours, à partir des concentrations plasmatiques relevées pendant les périodes d’absorption et 
d’élimination (Letcher 2014). En outre, on observait des produits de débromation allant du nona- à 
l’hepta-BDE. Comme chez les poissons, on a détecté du BDE-202 et d’autres congénères 
non identifiés absents du c-décaBDE dans les œufs des oiseaux et estimé que cela prouvait l’existence 
d’une débromation (Park 2009, Holden 2009, Mo 2012). De plus, le ratio de congénères 
nonaBDE/BDE-209 relevé dans les œufs ou chez les poissons prédateurs était supérieur à celui 
observé dans le mélange commercial, ce qui indiquait que le BDE-209 subissait une biotransformation 
chez les oiseaux et/ou dans leurs œufs (Holden 2009, Mo 2013). Les profils de congénères observés 
dans les œufs d’oiseaux diffèrent sensiblement de ceux obtenus dans les biotes marins et aquatiques, 
où les congénères de degrés de bromation inférieurs (tétra- et penta-BDE) prédominent. Ces 
différences pourraient s’expliquer par le fait que le BDE-209 est moins biodisponible que ces 
congénères, qu’il subit une débromation et que sa teneur diminue dans ces biotes (McKinney 2011a, 
Huwe 2008). Les quantités élevées de BDE-208 observées chez des vers de terre après exposition au 
BDE-209 indiquent que ce dernier subit une biotransformation dans les milieux terrestres (Sellstrøm 
2005, Klosterhaus et Baker 2010). Les tableaux 3.1 et 3.2 contenus dans le document 
UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 donnent un aperçu des produits de dégradation dans les biotes. 

53. Les données chez les mammifères indiquent que la débromation (nona- à hepta-BDE) 
représente la première étape de la biotransformation du BDE-209, avant l’hydroxylation des phénols et 
catéchols (Riu 2008, Wang 2010a, Huwe 2007). En outre, elle se produit soit dans l’intestin sous 
l’effet du métabolisme de la flore microbienne intestinale, soit dans la paroi intestinale sous l’action du 
métabolisme de premier passage des enzymes cytochromes P450 après ingestion (Mörck 2003, 
Sandholm 2003).  

54. La toxicité des congénères de degrés de bromation inférieurs est bien connue; par conséquent, 
la débromation du BDE-209 conduisant à leur formation contribue à la toxicité du c-décaBDE 
(Kodavanti 2011). Des études ont rapporté la dégradation du BDE-209 dans l’environnement et/ou de 
sa biotransformation, ce qui prouve la formation de BDE polluants organiques persistants (BDE-47, 
99, 153, 154 et 183) (Wan 2013, Letcher 2014, She 2013, Zhang 2014, Munschy 2011, Stapleton 
2004, Feng 2010, Luo 2013, Lu 2013, Huang 2013, voir tableaux 3.1-3.4 dans le document 
UNEP/POPS/POPRC.10/INF5). Compte tenu de la distribution large et de la persistance élevée de 
cette substance, les organismes sont exposés en continu et tout au long de leur vie à un mélange 
complexe de BDE-209, de BDE de degrés de bromation inférieurs et d’autres produits de dégradation 
du BDE-209 (ECHA 2012), ce qui augmente la probabilité d’effets nocifs (Ross 2009, McKinney 
2011a, Kortenkamp 2014). Une étude réalisée par He (2011) a montré que l’exposition chronique à 
long terme à de faibles doses de BDE-209 non seulement perturbait la croissance et la reproduction 
chez les individus F0, mais aussi induisait des altérations neurocomportementales chez la descendance 
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F1. Les auteurs ont observé la bioaccumulation du BDE-209 et sa biotransformation conduisant à la 
formation de faibles concentrations de congénères nona- à hexa-BDE et soulevé la question du risque 
de toxicité des mélanges. Ainsi, l’absorption, la bioaccumulation et la biotransformation du BDE-209 
conduisant à la formation de métabolites bioaccumulables et toxiques dans les organismes pourraient 
induire des effets nocifs significatifs liés aux expositions combinées (voir section 2.4.6). Noyes (2011) 
et Chen (2012a) ont obtenu des résultats similaires. 

 2.2.3 Biodisponibilité et distribution dans les tissus 

55. Le BDE-209 présente une biodisponibilité faible, en raison de sa masse moléculaire élevée, qui 
gêne sa pénétration à travers les membranes biologiques par diffusion passive (Frouin 2013, 
Mizukawa 2009), et de sa forte affinité pour les particles, et donc pour les sédiments et les sols (Tian 
et Zhu 2011, voir aussi section 2.2.1). Cependant, comme le confirment les données de surveillance de 
diverses régions du monde (voir section 2.3 et tableaux 5.1 et 5.2 UNEP/POPS/POPRC.10/INF5) et 
les études de laboratoire disponibles, on a relevé des concentrations de BDE-209 détectables voire 
élevées dans une grande variété de tissus, d’espèces, de réseaux trophiques et de prédateurs supérieurs.  

56. Comme vu dans la section 1.1, la solubilité du BDE-209 dans l’eau est faible et des études 
indiquent que sa biodisponibilité après une exposition directe en milieu aquatique reste très limitée 
(Ciparis et Hale 2005, Klosterhaus et Baker 2010). Toutefois, certaines données attestent de la 
biodisponibilité du BDE-209 chez les poissons medaka après une exposition directe dans l’eau (Luo 
2013). Vu sa propension à se lier à des particules, on estime que le BDE-209 est biodisponible par le 
biais de l’alimentation et par ingestion de particules telles que la poussière, les sédiments, les sols ou le 
sable (ECHA 2012c). L’absorption de BDE-209 par le biais de l’alimentation a été évaluée chez les 
poissons (Kierkegaard 1999, Stapleton 2004, 2006) et se situait entre 0.02% et 3.2% en fonction des 
espèces et selon que l’on tenait compte ou non des produits de débromation de cette substance pour 
estimer la quantité totale absorbée. Sa biodisponibilité chez les espèces terrestres est avérée dans les 
nombreuses études montrant son absorption chez les oiseaux (Letcher 2014, Sagerup 2009, examiné 
par Chen et Hale 2010) et étayée par des données de biosurveillance mettant en évidence son 
absorption chez d’autres espèces sauvages et chez les êtres humains (voir section 2.3). Chez le rat, on 
rapporte des valeurs d’absorption par voie orale comprises dans une fourchette de 1-26% et 
l’absorption par inhalation est jugée négligeable (El Dareer 1987, Mörk 2003, Sandholm 2003, Riu 
2008); en outre, un essai in vitro indiquait que l’absorption par voie cutanée restait inférieure à 20 % 
(Hughes 2001). Par ailleurs, une étude in vitro à l’aide d’un modèle gastro-intestinal humain montrait 
la bioaccessibilité (14%) du BDE-209 après exposition à des prélèvements de poussière intérieure 
(Abdallah 2012). Chez le rat et la vache, la majeure partie du BDE-209 administré se retrouve dans les 
fèces sous la forme du composé initial (Kierkegaard 2007, Huwe 2008, Riu 2008, Biesemeier 2010). 

57. Des études ont montré que le BDE-209 se fixait de manière préférentielle dans les tissus riches 
en sang, tels que les muscles, le foie, les intestins ou les branchies (chez les poissons), et dans une 
moindre mesure dans les tissus adipeux (par exemple, Shaw 2012, Wan 2013, EFSA 2011, ECB 2002, 
2004). Le piégeage dans les tissus riches en sang pourrait s’expliquer par le fait que le BDE-209 se 
lierait aux protéines (Hakk 2002, Mörck 2003). Chez les esturgeons de Chine, les lipides ne jouaient 
pas un rôle important dans sa distribution (Wan 2013). On détectait des concentrations de BDE-209 
relativement fortes dans les organes participant à l’absorption, à l’assimilation et au métabolisme tels 
que le foie, où la teneur en BDE-209 était la plus élevée, les branchies, qui venaient en deuxième 
position, et les intestins. Par ailleurs, les coefficients de partage entre les tissus et le sang étaient 
supérieurs à ceux des BDE de degrés de bromation inférieurs; ces résultats suggéraient que des ratios 
de partage du sang vers les tissus faibles induiraient une bioaccumulation de BDE-209 élevée, en 
particulier dans les organes où il est absorbé (Wan 2013). Vu que cet organisme arrêtait presque 
totalement de se nourrir pendant la période de migration dans le fleuve Yangtze, il était permis de 
supposer que l’esturgeon passait par une phase de dépuration. On observait un schéma similaire dans 
une étude sur la bioaccumulation chez le phoque commun (Shaw 2012). Les concentrations moyennes 
des ΣPBDE (tri- à octa-BDE) dans le foie étaient semblables à celles des ΣPBDE (mono- à hexa-BDE) 
dans le petit lard tel que rapporté dans l’étude de Shaw de 2008 (Shawn 2008). En revanche, les 
concentrations de BDE-209 s’avéraient cinq fois plus élevées dans le foie que dans le petit lard, ce qui 
est cohérent avec les observations indiquant que, dans les biotes, le BDE-209 migre vers les tissus 
perfusés comme le foie. Chez le rat, en se basant sur le poids des organes frais, on relevait les 
concentrations les plus fortes dans les surrénales, les reins, le cœur, le foie et les ovaires (EFSA 2011, 
Seyer 2010, Riu 2008). Chez des vaches en lactation consommant de l’ensilage naturellement 
contaminé, le BDE-209 représentait le congénère prédominant dans le fourrage, les organes, les tissus 
adipeux et les fèces mais pas dans le lait (Kierkegaard 2007). Chez la crécerelle d’Amérique, après 
exposition par l’alimentation, on observait des concentrations en poids sec plus fortes dans la graisse 
que dans le foie au terme de la période de dépuration (Letcher 2014).  
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58. Des données chez l’être humain montrent que le BDE-209 est absorbé et distribué dans la 
graisse, le sang, le sang ombilical, le placenta, les fœtus et le lait maternel (Frederiksen 2009a, Zhao 
2013; UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, tableau 4.1). On a aussi rapporté une transmission de BDE-209 
de la mère aux œufs et aux jeunes chez les poissons, les grenouilles, les oiseaux, le rat et le renne 
(Vorkamp 2005, Lindberg 2004, Johansson 2009, Garcia-Reyero 2014, Nyholm 2008, Rui 2008, 
Biesemeier 2010, Cai 2011, Holma-Suutari 2014, Liu 2011c).  

 2.2.4 Bioaccumulation 

59. Par le passé, on a supposé que le BDE-209 se bioaccumulait peu dans les biotes et attribué cela 
principalement à sa grande taille moléculaire, son extrême hydrophobie et sa faible biodisponibilité 
(Hale 2003). Toutefois, la faible bioaccumulation peut aussi résulter de facteurs tels que l’absorption 
faible et/ou la capacité élevée à éliminer ou métaboliser le BDE-209 par excrétion ou débromation 
(Hale 2003, Arnot 2010). Par ailleurs, la variabilité des résultats sur la bioaccumulation peut aussi 
s’expliquer par les difficultés analytiques que pose la mesure des quantités de BDE-209 (Ross 2009, 
de Boer et Wells 2006, Covaci 2003, Kortenkamp 2014) et/ou de sa débromation aboutissant à la 
formation de PBDE de degrés de bromation inférieurs. Comme noté dans l’étude d’Environnement 
Canada de 2010 (ECA 2010), une évaluation complète du potentiel bioaccumulatif d’une substance 
doit étudier ce potentiel à la fois pour le composé parent et pour ses métabolites. Les études de 
surveillance environnementale font état de la présence de BDE-209 dans diverses espèces ainsi que 
chez les êtres humains dans le monde entier et fournissent des données factuelles étayant la 
bioaccumulation (voir section 2.3.1 et UNEP/POPS/POPRC.10/INF, tableau 5.2). Les valeurs de 
coefficient de partage octanol-eau (log Koe) rapportées pour le BDE-209 dans la littérature présentent 
une variabilité considérable, allant de 6.27 à 12.11 selon la méthode de mesure ou d’estimation 
adoptée (CMABFRIP 1997, Dinn 2012, ECA 2010, Kelly 2007, Tian 2012, US EPA 2010, Watanabe 
et Tatsukawa 1990). Si l’on considère que les composés ayant un log Koe supérieur à 5 sont 
bioaccumulables, on pense que ceux (tels que le BDE-209) ayant un log Koe supérieur à 7.5 le sont 
moins car on prédit une diminution du potentiel d’absorption par le biais de l’alimentation (Arnot et 
Gobas 2003). Toutefois, les résultats d’études sur les réseaux trophiques montrent que le BDE-209 se 
bioaccumule (facteur de bioamplification >1) dans les espèces aquatiques et terrestres (Yu 2011, 2013, 
Wu 2009a, EC 2010 et références y figurant).  

60. On a estimé que le facteur de bioconcentration (FBC) du BDE-209 chez les poissons était 
inférieur à 5 000 avec, selon les prédictions, une absorption par voie aqueuse négligeable en raison de 
la taille importante de sa molécule et de sa faible solubilité dans l’eau (ECHA 2012 a, ECA 2010). 
Cependant, on considère que le FBC ne rend pas bien compte de la capacité bioaccumulative de 
substances très hydrophobes telles que le BDE-209. Le FBC décrit les processus d’absorption d’une 
substance chimique contenue dans le milieu aqueux environnant par un organisme aquatique à travers 
ses voies respiratoire et cutanée, mais ne tient pas compte de considérations alimentaires (Arnot et 
Gobas 2006). D’après les directives de l’OCDE relatives aux études de bioaccumulation, il pourrait 
être d’autant plus difficile de réaliser des essais par exposition en phase aqueuse que l’hydrophobie est 
forte. Ainsi, on recommande de pratiquer un essai alimentaire pour les substances très hydrophobes 
(log Koe >5 et solubilité dans l’eau inférieure à ~0.01-0.1 mg/l) (OECD 305, 2012).  

61. Pour les organismes terrestres, les valeurs de log Koe et FBC prédisent mal la bioamplification 
des substances chimiques ayant des log Koa 6 et des log Koe >2 (Kelly 2007, 2009); dans les réseaux 
trophiques terrestres, on a montré que des produits chimiques associés à des log Koe <5 et des 
FBC <5 000 se bioamplifiaient. Comme mentionné précédemment, l’alimentation représente la 
première voie d’exposition au BDE-209 dans les réseaux trophiques aquatiques et terrestres (Shaw 
2009, Kelly 2007). On a interprété les concentrations de BDE-209 accumulées dans les organismes 
des sédiments et filtreurs (moules, zooplancton, crustacés, poissons plats, invertébrés benthiques et 
vers aquatiques) comme le résultat de l’absorption de particules contenant du BDE-209 adsorbé et non 
comme une preuve de bioaccumulation; cependant, on considère que l’absorption de particules 
constitue une voie d’exposition des niveaux trophiques supérieurs dans les chaînes alimentaires 
aquatiques (Shaw 2009 et références y figurant). Dans les écosystèmes terrestres, le BDE-209 
s’adsorbe fortement aux matières particulaires atmosphériques (autrement dit, les aérosols), du fait de 
son coefficient de partage octanol-air (Koa) élevé, et retombera sur la végétation terrestre et le sol par 
dépôts humide et sec (Christensen 2005, ECA 2010, Mizukawa 2013, Yu 2011). Cela constitue une 
voie d’exposition pour les organismes terrestres qui se nourrissent des sols ou des végétaux. Par 
conséquent, on pense que les facteurs de bioaccumulation (FBA), de bioamplification et 
d’amplification trophique calculés ou mesurés apportent des informations plus pertinentes pour l’étude 
du comportement bioaccumulatif du BDE-209 que les FBC calculés ou mesurés (Shaw 2009, Kelly 
2007, Powell 2013).  
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62. Le FBA rend compte de la bioaccumulation de substances chimiques dans un organisme par 
toutes les voies d’exposition, y compris l’alimentation et les sources ambiantes. Par le passé, on 
disposait de données limitées pour estimer les FBA associés au BDE-209, car nombre d’études 
mesuraient les concentrations de cette substance mais ne les comparaient pas aux valeurs ambiantes. 
Par conséquent, les résultats d’évaluations antérieures du caractère bioaccumulable ou non du 
BDE-209 restaient incohérents (ECHA 2012a, c, ECA 2010, US EPA 2010). Depuis, d’autres études 
ont mesuré les FBA associés au BDE-209 dans les biotes des régions faisant l’objet d’évaluations 
antérieures ainsi que dans d’autres régions. En particulier, dans une étude de Frouin (2013) les valeurs 
de log FBA sur la base du poids en lipide étaient six fois supérieures pour les invertébrés aquatiques 
excédant ainsi des valeurs des log FBA >3.7, soit un FBA >5 000 (He 2012, ECA 2010), satisfaisant 
par-là aux critères relatifs à la bioaccumulation énoncés à l’Annexe D (FBA >5 000). Dans les études 
mentionnées ci-dessus, les quantités de BDE-209 absorbées par les organismes aquatiques ont été 
mesurées et comparées aux concentrations dans l’eau et les valeurs de log FBA ont été estimées. 

63. Les facteurs de bioamplification et d’amplification trophiques issus de données de terrain 
montrent que le BDE-209 est susceptible de se bioamplifier dans plusieurs organismes terrestres et 
dans les réseaux trophiques (facteurs de bioamplification >1 et facteurs d’amplification trophiques >1; 
voir UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, Tableau 3.5 pour plus de détails). Les facteurs de 
bioamplification sont compris entre 1 et 7 dans les organismes terrestres et les réseaux trophiques, 
comme rapporté dans la littérature scientifique (Yu 2011, Wu 2009a) et tel qu’estimé à l’aide de 
modèles (Kelly 2007). Dans une étude de chaîne alimentaire terrestre couvrant plusieurs niveaux 
trophiques, on signalait des facteurs de bioamplification compris entre 1.4 et 4.7 (Yu 2011, 2013). 
Dans une autre étude de terrain sur la bioamplification des insectes aux grenouilles (influencées à la 
fois par les milieux aquatiques et terrestres), on obtenait des facteurs de bioamplification compris entre 
0.8 et 13.0 selon le sexe (Wu 2009a). Dans les organismes aquatiques, les facteurs de bioamplification 
variaient entre 0.02 et 34. Chez le phoque, les facteurs de bioamplification dans le petit lard et le sang 
se situaient dans des fourchettes respectives de 0.03-0.06 et 8.3-20.8 (Thomas, tel que rapporté dans 
ECA 2010). D’autres études ont établi des facteurs de bioamplification compris entre 0.2 et 2.2 chez le 
phoque commun (Jenssen 2007), 1.5 dans les biotes marins (Baron 2013) et 1.28 chez la truite 
arc-en-ciel (Stapleton 2006, tel que rapporté dans ECA, 2010). Par ailleurs, des facteurs de 
bioamplification compris entre 0.1 et 34 ont été relevés au cours d’une étude de réseau trophique 
aquatique réalisée par Law (2006). Dans un certain nombre d’autres études, des facteurs de 
bioamplification de 1.2 à 5.1 (Mo 2012), 0.4 à 1.3 (Poma 2014), 0.67 à 1.3 (Shaw 2009), 4.8 à 12.7 
avec des incertitudes concernant la chaîne alimentaire (Tomy 2009) et 0.02 à 5 (Burreau 2004, 2006, 
examiné dans ECA 2010) ont été rapportés. Des études font apparaître des facteurs d’amplification 
trophiques dans les chaînes alimentaires aquatiques s’élevant à 3.6 (Law 2006), 0.26 (Wu 2009b), 0.78 
(Yu 2012, tel qu’examiné dans ECA 2010) et 0.3 (Tomy 2008). La plupart des facteurs de 
bioamplification et d’amplification trophiques rapportés pour le BDE-209 ont été calculés dans les 
muscles (poissons, mammifères et oiseaux), le corps entier (bivalves, zooplancton et poissons) ou les 
tissus adipeux (poissons et mammifères). Les différences relevées entre les facteurs de 
bioamplification et d’amplification trophiques pourraient dépendre des espèces et de l’état général de 
l’organisme, de l’alimentation, des expositions et tissus étudiés, du métabolisme, du sexe et de la 
structure du réseau trophique.  

64. On observe une dilution trophique (facteur d’amplification trophique <1) dans certaines études, 
qui pourrait résulter de la biotransformation du BDE-209 à travers la chaîne alimentaire puisqu’un 
facteur d’amplification trophique >1 a été rapporté pour des produits de biotransformation du 
BDE-209 (Wu 2009b, Poma 2014). En outre, les valeurs de facteurs de bioamplification pour des 
produits de biotransformation connus dans des formulations commerciales disponibles tels que le 
BDE-202 non présent de PBDE, ont été rapportées (Yu 2011, Mo 2012, Poma 2014). Ainsi dans 
certaines études on a observé une bioaccumulation des produits de dégradation, tels que le BDE-202 
plutôt qu’une bioaccumulation du BDE-209 lui-même. 

65. Le facteur d’accumulation biote-sédiments (FABS) mesure le rapport des concentrations à 
l’équilibre d’un polluant dans un organisme et dans les sédiments et peut apporter un éclairage sur les 
potentiels de bioaccumulation et de bioamplification. Dans un certain nombre d’études, les valeurs de 
FABS calculées pour le BDE-209 suggèrent un potentiel de bioamplification faible (FABS <1) 
(Klosterhaus et Baker 2010, He 2012, La Guardia 2012, Sellstrøm 2005,Tian et Zhu 2011, Xiang 
2007, examinés dans EC 2010). Mais certaines études montrent des valeurs de FABS supérieures à 3, 
qui laissent supposer un potentiel de bioaccumulation dans certaines espèces de mollusques et 
crustacés (deBruyn 2009, Wang 2009). Dans l’étude réalisée par deBruyn (2009), on relevait des 
concentrations de BDE-209 faibles (FABS ≤1.48) ou inférieures aux limites de quantification, pour la 
plupart des prélèvements sauf sur un site témoin où la FABS calculée s’élevait à 3.53 (deBruyn 2009). 
Cependant, dans une étude récente sur une chaîne alimentaire d’invertébrés terrestres, les valeurs de 
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FBAS pour le BDE-209 étaient comprises entre 0.07 et 10.5 après épandage terrestre de biosolides. 
Dans cette même étude, les facteurs de bioamplification se situaient entre 0.07 et 4.0, mais certaines 
incertitudes demeuraient quant à l’analyse isotopique de la N; en outre, les auteurs concluaient que 
le contact avec le sol importait davantage que le statut trophique pour déterminer l’accumulation de 
PBDE dans les invertébrés des sols peuplant les sites d’épandage de boues (Gaylor 2014) (voir 
UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, tableau 3.5 pour plus de détails). L’interprétation des valeurs de FASB 
pour le BDE-209 est d’autant plus difficile que le métabolisme de cette substance varie beaucoup 
d’une espèce à l’autre, que les concentrations sédimentaires sont extrêmement élevées dans certaines 
études de terrain et que l’on a du mal à obtenir des prélèvements propres et exempts de sédiments pour 
les organismes vivant dans ces milieux (ECHA 2012c, La Guardia 2012). 

66. Certaines études ont relevé une bioamplification ou un potentiel accumulatif du BDE-209 plus 
forts dans les organismes terrestres que dans les organismes aquatiques (Christensen 2005, Chen et 
Hale 2010b, Jaspers 2006, Kelly 2007, Voorspoels 2006a). On s’attend à ce résultat, vu les propriétés 
physicochimiques du BDE-209 et les différences en termes de toxicocinétique entre organismes 
terrestres et aquatiques, définies par Kelly (2007). Kelly (2007) a calculé des valeurs de facteurs de 
bioamplification pour le BDE-209 plus élevées chez les carnivores terrestres et les êtres humains (=8) 
que chez les mammifères marins (=3), les valeurs les plus faibles étant obtenues chez les herbivores 
terrestres et les organismes aquatiques (=1). Cette étude concluait que les facteurs de bioamplification 
pour des substances chimiques très hydrophobes telles que le BDE-209 atteignaient des valeurs plus 
importantes chez les animaux à respiration aérienne que chez les animaux à respiration aquatique, 
l’élimination étant plus lente par voie respiratoire et lente dans l’urine car les valeurs de Koa, d’une 
part, et de Koe, d’autre part, du composé sont élevées. À l’inverse, d’autres études montrent que le 
BDE-209 est absorbé lentement chez certains poissons téléostéens, ce qui pourrait signifier un 
potentiel bioaccumulatif plus faible et un métabolisme (ou débromation) et une élimination plus 
importants que chez les espèces terrestres (Mörck 2003, Stapleton 2004, Kierkegaard 1999). Les 
données disponibles suggèrent aussi que d’autres variables influent sur la bioaccumulation du 
BDE-209. Par exemple, le BDE-209 se répartit fortement dans les sédiments et les sols, est très 
persistant et constitue le principal PBDE ou l’un des PBDE prédominants détectés dans les 
compartiments abiotiques de l’environnement au niveau mondial (voir section 2.3.1). La 
contamination abiotique omniprésente, parfois à de fortes concentrations, permet au BDE-209 de 
pénétrer dans les réseaux trophiques et d’atteindre des concentrations stables dans les biotes malgré sa 
taille moléculaire importante (masse moléculaire=959 g/mol) et son log Koe élevé (Stapleton 2004). 

67. On ne sait pas grand-chose sur la bioaccumulation du BDE-209 (ou d’autres PBDE) dans les 
végétaux et chez les herbivores. Le BDE-209 a été étudié dans une chaîne alimentaire d’herbivores 
courte (sols de rizière, plants de riz et escargots pommes), sur un site de recyclage de déchets 
électroniques dans le sud de la Chine. Les facteurs de bioamplification des plants de riz aux escargots 
pommes se situaient entre 1.2 et 6.3 et démontraient clairement que le BDE-209 pouvait se 
bioaccumuler dans la chaîne trophique végétal/herbivore (She 2013). Cependant, au cours d’un essai 
en laboratoire récent, où les escargots étaient exposés au BDE-209 par l’alimentation, on ne relevait 
pas de bioaccumulation (FBA <1) (Koch 2014). Par conséquent, ces deux études ne permettent pas 
d’établir de conclusion définitive sur la bioaccumulation chez ces escargots. Nombre des 
concentrations de BDE-209 relevées dans les biotes sont rapportées en valeurs normalisées par rapport 
aux lipides. Cette pratique, certes courante pour exprimer les concentrations de substances 
bioaccumulables, ne constitue finalement peut-être pas la meilleure approche d’un point de vue 
analytique pour les substances qui ne se répartissent pas de manière significative dans les lipides 
(OECD 2012), comme ce pourrait être le cas pour le BDE-209 (voir section 2.2.3). Les études 
montrant l’absence de bioamplification dans les poissons et les mammifères s’appuyaient sur les 
concentrations détectées dans les muscles ou les tissus adipeux et/ou avaient été normalisées par 
rapport aux lipides. Comme exposé dans la section 2.2.3, des données factuelles montrent que le 
BDE-209 se fixe préférentiellement dans les tissus riches en sang tels que le foie, les intestins, les 
muscles et les branchies; par conséquent, il est possible que certaines études antérieures n’aient pas 
ciblé les bons tissus et aient sous-estimé les potentiels de bioaccumulation et de bioamplification du 
BDE-209 (Stapleton 2004, Voorspoels 2006a, Wan 2013). Des travaux pilotes récents dans l’écologie 
isotopique ont montré que l’utilisation de valeurs de traçage isotopique fixes (Δ15N) est inappropriée et 
que des valeurs enrichies de traçage isotopique (Δ15N) sont plus significatives (Hussey 2014). Ainsi, la 
correction des niveaux trophiques introduit un facteur d’incertitude supplémentaire, en particulier pour 
les réseaux trophiques bien établis. 

68. La débromation du BDE-209 en composés PBDE de degrés de bromation inférieurs et 
davantage bioaccumulables, après son absorption dans les organismes (voir section 2.2.2), ajoute aux 
préoccupations que suscitent l’utilisation et les rejets de cette substance; en effet, certains PBDE sont 
déjà inscrits à l’Annexe A de la Convention de Stockholm en vue de leur élimination au niveau 
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mondial et/ou à la liste des substances vPvB et PBT dans l’Union européenne (POPRC 2006, 2007, 
ECHA 2012a, ECA 2010). Les études des effets toxiques et de la débromation en PBDE de degrés de 
bromation inférieurs ont été menées en parallèle d’observations relatives à la bioconcentration et la 
bioaccumulation du BDE-209 (Garcia-Reyero 2014, Noyes 2011, 2013, Kuo 2010). En outre, la 
présence de PBDE de degrés de bromation inférieurs relevée au cours des études de terrain peut être 
imputable tant à la débromation du BDE-209 qu’à l’exposition directe au c-pentaBDE ou au 
c-octaBDE. 

 2.2.5 Potentiel de propagation à longue distance dans l’environnement 

69. Le BDE-209 se rencontre avec d’autres PBDE moins bromés dans divers compartiments 
environnementaux de l’Arctique et de l’Antarctique, notamment l’air, les sédiments, la neige, la glace 
et le biote (UNEP/POPS/POPRC.10/INF, tableaux 5.1 et 5.2). 

70. Selon plusieurs études, le BDE-209 est un des plus abondants, voire le plus abondant des 
PBDE présents dans l’atmosphère arctique (Wang 2005, Su 2007, Hermanson 2010, Hung 2010, 
Möller 2011b, Meyer 2012, NEA 2014, Salamova 2014), ce qui, conjugué aux dépôts appréciables 
relevés sur la glace et la neige (Hermanson 2010 et Meyer 2012, respectivement), met en évidence son 
potentiel de propagation à longue distance jusque dans des régions reculées. L’étude des 
concentrations de 19 retardateurs de flamme bromés différents dans des carottes glaciaires provenant 
de l’Arctique norvégien a, par exemple, montré qu’il était le deuxième plus grand contributeur de 
dépôts atmosphériques de ces produits dans cette région, avec un taux de dépôt de 320 pg/cm2/an au 
cours de la période 1995-2005, que seul le HBCD parvient à dépasser et qui est nettement plus élevé 
que celui des autres PBDE (Hermanson 2010). Le fait qu’on en a également trouvé dans des 
échantillons d’air et de dépôt provenant de l’Antarctique constitue une preuve supplémentaire de la 
propagation de ce composé sur des distances remarquablement longues (Dickhut 2012).  

71. La biodisponibilité du BDE-209 déposé dans l’environnement arctique en fait un contaminant 
largement répandu dans les réseaux trophiques de cette région (de Wit 2006 et 2010, ECA 2010, NCP 
2013). Il se retrouve, entre autres, dans la végétation, les oiseaux de proie, les oiseaux de mer et leurs 
œufs, les poissons de mer et d’eau douce, différents amphipodes, le zooplancton, les crevettes et 
palourdes, et les mammifères terrestres et marins (de Wit 2006 et 2010, Letcher 2010, Tomy 2008). En 
général, le biote arctique est simultanément exposé au BDE-209 et à une multitude d’autres PBDE et 
polluants organiques persistants (de Wit 2006, 2010, Letcher 2010). Les données de biosurveillance 
montrent que le BDE-209 contribue notablement à la charge corporelle totale de PBDE chez certaines 
espèces de cette région : plus de 50 % chez les amphipodes détritivores de la banquise (Sørmo 2006), 
60 % chez le sébaste et 75 % chez la morue polaire (Tomy 2008). En Norvège, il est également le 
congénère prédominant dans les échantillons de mousse provenant d’endroits reculés (Mariussen 
2008).  

72. Par ailleurs, le BDE-209 se rencontre dans l’atmosphère de régions reculées du plateau tibétain 
(Xiao 2012, Xu 2011), et on en a trouvé à des concentrations remarquablement élevées dans des 
échantillons du manteau neigeux de la chaîne des Tatras, en Slovaquie (Arellano 2011). De même, les 
échantillons d’air prélevés en haute mer par des navires dans le cadre de la surveillance systématique 
de l’atmosphère des océans Arctique, Atlantique, Indien et Pacifique en contenaient en abondance 
(Möller 2012, Möller 2011a,b, Lohmann 2013). La pression de vapeur du BDE-209 étant très faible, il 
est peu probable que la volatilisation contribue de manière significative à sa propagation à longue 
distance dans l’environnement, qui semble donc plutôt dépendre de la mobilité des particules 
atmosphériques auxquelles il s’accroche (Breivik 2006, Wania and Dugani 2003). En l’absence de 
précipitations, les plus fines (d’un diamètre de quelques micromètres) peuvent rester suspendues 
pendant des heures ou des jours. De plus, l’adsorption sur des particules peut protéger la molécule de 
BDE-209 contre la photolyse et porter ainsi sa durée de vie à plus de 200 jours (Breivik 2006, Raff et 
Hites 2007 cité dans de Wit 2010). Dans l’Arctique, il a été constaté que les dépôts de particules 
atmosphériques sont plus importants durant la saison des brumes (Su 2007, AMAP 2009). En Asie 
tropicale, la propagation à longue distance dans l’environnement des PBDE portés par des gaz ou des 
particules, dont le BDE-209, est facilitée par la mousson (Xu 2011). 

73. Selon le logiciel AOP de la Syracuse Research Corporation, la demi-vie atmosphérique par 
oxydation du BDE-209, calculée à partir de sa structure chimique, en prenant comme hypothèse une 
concentration de radicaux hydroxyle de 5.105 molécules/cm3 et une vitesse de réaction de 
1,7.10-13 cm3/molécule/s, serait de 94 j (ECB 2002). D’autres logiciels comme, par exemple, EPIsuite 
(module AOPwin) et PBTProfiler, qui partent d’une vitesse de réaction différente estimée à 
3,37.10-14 cm3/molécule/s, prédisent des valeurs de demi-vie encore plus élevées, à savoir 317 j 
(journée de 12 h et 1,5.106 radicaux OH/cm3) et 470 j (journée de 12 h et 5.105 molécules/cm3), 
respectivement.  
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74. Bien que l’existence de sources locales de rejets soit possible (Hale 2008, Danon-Schaeffer 
2007, Li 2012c), les données en provenance des régions reculées dont on dispose montrent 
globalement que les concentrations de BDE-209 détectées dans ces régions sont imputables à la 
propagation à longue distance dans l’environnement. 

 2.3 Exposition  

 2.3.1 Concentrations dans l’environnement et tendances  

75. Le BDE-209 se rencontre partout, dans divers milieux biotiques et abiotiques du monde entier. 
Un aperçu des concentrations dans l’environnement est disponible dans plusieurs études (de Wit 2006, 
2010, ECA 2010, Letcher 2010, Law 2014) ainsi que dans le document UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 
(tableaux 5.1 et 5.2). Dans la plupart des milieux, le BDE-209 s’accompagne d’autres PBDE et est le 
plus abondant ou un des plus abondants parmi eux. 

76. On en trouve dans l’air des régions urbaines, rurales et reculées (UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 
tableau 5.1) ainsi que dans les précipitations (Ma 2013, Robson 2013, Arinaitwe 2014 et documents 
cités en référence dans ces études). Les valeurs mesurées dans les milieux urbains et ruraux varient 
entre 4,1 et 60 pg/m3 (comme cité dans Syed 2013). Dans l’Arctique, les concentrations 
atmosphériques vont du non-détectable à 41 pg/m3 (comme cité dans de Wit 2010). Dans d’autres 
régions sans sources de pollution locales, elles iraient du non-détectable à 29 pg/m3, soit plus que 
celles relevées dans l’Arctique mais moins que celles des régions urbaines et rurales (Xiao 2012, 
Möller 2011a,b, 2012). Toutefois, Lohman (2013) a récemment signalé des concentrations atteignant 
43,89 et 260 pg/m3 dans la zone tropicale de l’océan Atlantique, respectivement dans la phase 
particulaire et la phase gazeuse de l’atmosphère. À partir de ces chiffres, il a estimé les dépôts 
atmosphériques totaux dans l’Atlantique à environ 27,5 tonnes par an, dont 20 provenant de la phase 
gazeuse et 7,5 de la phase particulaire. Cela signifie que les concentrations et dépôts atmosphériques 
dans les régions océaniques du monde pourraient être plus élevés que prévus. Comme mentionné 
précédemment, la propagation atmosphérique du BDE-209 aussi bien dans l’Arctique que dans les 
régions tropicales est influencée par les phénomènes météorologiques (Xu 2011, Su 2007, AMAP 
2009). Le calcul de rétrotrajectoire des masses d’air indique que d’importantes sources potentielles de 
cette substance se trouvent largement réparties dans les régions industrialisées et urbanisées d’Asie 
tropicale (Xu 2011).  

77. La plupart des données disponibles sur les concentrations de BDE-209 dans le sol proviennent 
de régions touchées. Les valeurs communiquées de par le monde varient dans une fourchette allant du 
non détectable à 8 600 pg/g poids sec dans les zones polluées, mais il est possible que des taux encore 
plus élevés existent (comme cité dans Wang 2010b). La présence de BDE-209 a été détectée dans le 
sol de certaines décharges contrôlées de l’Arctique canadien (Danon-Schaeffer 2007, Li 2012c), mais 
les taux de PBDE mesurés dans le sol à l’extérieur de ces décharges étaient comparables à ceux 
relevés dans d’autres régions de l’Arctique sans sources de pollution locales (de Wit 2006, 2010), ce 
qui laisse penser que pour l’instant, ces sources contribuent peu aux émissions de BDE-209 dans 
l’environnement arctique. Par rapport aux endroits reculés, les niveaux de BDE dans les zones 
urbaines et rurales sont nettement plus élevés. C’est en particulier le cas pour le BDE-209, que l’on 
retrouve à des concentrations très élevées dans le sol des sites contenant des déchets d’équipements 
électriques et électroniques, tels que les usines de recyclage et les décharges, et de certains sites 
industriels de Chine (Wang 2010b, cité dans Wang 2011b, Gao 2011, Li 2012a). Dans plus d’un pays, 
les boues d’épuration contiennent apparemment du BDE-209, qui passe dans le sol et le biote lorsque 
ces boues sont épandues comme engrais (de Wit 2005, NEA 2012, NERI 2003, Annexe E Danemark, 
Ricklund 2008a,b, Earnshaw 2013). Sellstrøm (2005) et de Wit (2005) ont montré que les taux de 
BDE-209 des sols ainsi amendés sont de 100 à 1000 fois plus élevés que ceux des sites de référence. Il 
a été constaté que le BDE-209 était le congénère prédominant dans le sol et les vers de terre, lesquels 
présentaient des teneurs plus élevées de cette substance que le sol (Sellstrøm 2005). 

78. S’agissant des sédiments, les niveaux de BDE-209 signalés dans le monde vont du non-
détectable à 16 000 ng/g poids sec, soit un peu plus que ceux mesurés dans les sols (voir Wang 2010b, 
Eljarrat 2007, Sellstrøm 1998b; POPRC/INF tableau 5.1). C’est généralement dans le voisinage des 
sites industriels que les sédiments présentent de fortes concentrations (Wang 2010b, Eljarrat 2004, 
2005, 2007, Sellstrøm 1998b). Comme dans les sols, le BDE-209 est le congénère prédominant, 
constituant dans certains cas étudiés quasiment 100 % des PBDE présents (Wang 2010b, Eljarrat 
2005, Marvin 2013). Les concentrations relevées dans les sols et les sédiments des régions reculées 
sont faibles (de Wit 2006, 2010, CPAN 2010, 2012b, Boitsov et Klungsøyr 2013, SFT 2008a,b) mais 
il a été constaté qu’elles sont plus élevées dans quelques endroits touchés par des sources de 
contamination locales comme, par exemple, dans les décharges contrôlées et près des exutoires d’eaux 
usées (Hale 2008, Danon-Schaeffer 2007, Li 2012c). Dans ces sédiments, le temps de doublement 
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pour le BDE-209 était compris entre 5,3 et 8,4 ans (Chen 2007b, Kwan 2014, Zhu et Hites, 2005, 
Zegers 2003; UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 tableau 5.1). 

79. On trouve également du BDE-209 dans les tissus de diverses espèces terrestres et aquatiques du 
monde entier (de Wit 2006, 2010, Letcher 2010, ECA 2010, Chen and Hale 2010, NCP 2013; voir 
UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 Table 5.2), dont des plantes, des oiseaux de mer comme l’eider, le 
guillemot, le goéland bourgmestre et le goéland argenté, et différents oiseaux de proie, poissons, 
crustacés et autres invertébrés marins, insectes, grenouilles et mammifères terrestres et marins. On en a 
détecté dans divers organes d’animaux ovipares adultes ainsi que dans leurs œufs.  

80. Les résultats communiqués pour le biote arctique font état de concentrations allant du non-
détectable à 250 ng/g poids vif (UNEP/POPS/POPRC.10/INF/5, tableau 5.2). L’extrapolation des 
données de laboratoire aux mesures sur le terrain révèle que les niveaux d’exposition actuels au 
décaBDE risquent d’affecter négativement la santé des poissons dans l’Articque Canadien (Noyes 
2013, Tomy 2008, 2009). Il en va de même pour le poisson de la Chine du Sud où les concentrations 
mesurées de dacaBDE sont supérieures aux niveaux où des effets ont été observés (Noyes 2013, Mo 
2012). Des valeurs 12 000 ng/g poids vif ont toutefois été signalées dans les zones plus touchées par 
les activités anthropiques. De forts taux de BDE-209 ont souvent été mis en évidence dans les milieux 
terrestres, ce qui est probablement dû à la faible volatilité de ce composé et à sa grande affinité pour 
les constituants organiques des poussières et des sols (Chen et Hale 2010, Chen 2012d). La teneur en 
BDE-209 des tissus et des œufs des oiseaux a en particulier fait l’objet d’études approfondies et s’est 
avérée très élevée dans certains cas. Chez les crécerelles de Chine, on en a par exemple trouvé 2 150 et 
2 870 ng/g poids vif dans les muscles et le foie, respectivement (Chen 2007a). Un spécimen en 
contenait 6 220 ng/g poids vif dans les muscles et 12 200 ng/g poids vif dans le foie. Ces 
concentrations font partie des plus élevées jamais mesurées chez les animaux sauvages (Chen 2007a) 
et sont beaucoup plus fortes que celles signalées dans d’autres endroits (Bustnes 2007, Fliedner 2012, 
Johansson 2011, Sørmo 2011, Vorspooels 2006b, Gentes 2012, Chabot-Giguère 2013, Mo 2013, Chen 
2010a, Chen et Hale 2010). Des valeurs élevées ont également été communiquées pour les martins-
pêcheurs, les moineaux friquets et les faucons crécerelles de Chine (Chen 2007a, Yu 2011, Mo 2012) 
ainsi que les faucons pèlerins de Suède (Johansson 2011). On a de même détecté la présence de BDE-
209 chez plusieurs espèces d’oiseaux de l’Arctique (de Wit 2006, 2010). Les renards communs des 
zones urbaines et rurales de Belgique en avaient jusqu’à 760 ng/g poids vif dans le foie, où le BDE-
209 représentait généralement ~70 % de la charge totale de PBDE (Voorpoels 2006a). Les vers de 
terre figurent aussi parmi les espèces présentant des taux élevés de BDE-209, avec un maximum 
enregistré de 5 200 ng/g poids vif (Sellstrøm 2005). Des valeurs élevées ont aussi été détectées chez 
les loutres d’Eurasie provenant du Royaume-Uni, avec des concentrations pouvant aller jusqu’à 
6 800 ng/g poids vif dans le foie (Pountney 2014).  

81. Les données disponibles sur l’évolution temporelle des concentrations de BDE-209 dans 
l’environnement sont limitées. Dans les quelques études fournissant de telles données pour le 
compartiment abiotique de l’environnement arctique, il ressort que les concentrations atmosphériques 
dans l’Arctique canadien ont augmenté de 2002 à 2005 (Su 2007, Hung 2010) mais qu’aucune hausse 
comparable n’a été constatée entre 2007 et 2009 (NCP, 2013). Des temps de doublement compris entre 
3,5 et 6,2 ans ont été signalés pour la période 2002-2005 (Su 2007, Hung 2010). Dans les sites de 
l’Arctique norvégien (Zeppelin et observatoire d’Andøya), aucune tendance temporelle n’est visible 
pour la période 2007-2013 (NEA 2014), avec des concentrations fluctuant d’année en année. Par 
contre, il semblerait que les concentrations dans l’Antarctique soient stables, étant restées au même 
niveau entre 2001 et 2007 (Dickhut 2012). Dans les zones urbaines et rurales, où les taux mesurés dans 
l’air et les précipitations varient en fonction des sources aussi bien diffuses que ponctuelles, le schéma 
est plus complexe et peut faire apparaître aussi bien une absence d’évolution notable (Ma 2013) 
qu’une hausse (Arinaitwe 2014) ou une baisse (Robson 2013) dans le temps. Il convient de noter que 
la plupart des études sur l’atmosphère ou les précipitations ne font état d’aucune tendance temporelle 
ou spatiale précise. Bien que la liaison à des particules atmosphériques stabilise le BDE-209 (de Wit 
2010), il se peut que l’absence de tendances temporelles observables soit due à sa dégradation par 
photolyse ou débromation en PBDE moins bromés (Wang 2005, Xiao 2012, voir également Meyer 
2012, Robson 2013, Arinaitwe 2014). En ce qui concerne les tendances spatiales, la comparaison 
géographique des données de surveillance atmosphérique est rendue difficile par le fait que la plupart 
des études fournissent des résultats d’opérations de surveillance épisodiques. 

82. Des informations sur les concentrations de BDE-209 dans les sédiments et leurs tendances 
temporelles sont également disponibles. Les carottes de sédiments provenant d’un lac reculé de Suisse 
montrent une hausse continue des taux de BDE-209 qui a commencé dans les années 90 et s’est 
poursuivie jusqu’en 2001, avec un temps de doublement d’environ 9 ans (Kohler 2008). Dans les 
zones urbaines ou polluées, les temps de doublement sont compris entre 5,3 et 8,4 ans (Chen 2007b, 
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Kwan 2014, Zhu et Hites, 2005, Zegers 2003; UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, tableau 5.1). Selon une 
étude effectuée dans le Sud de la Chine, il semble que les concentrations de BDE-209 dans les 
sédiments y ont commencé à augmenter 10 à 20 ans plus tard qu’en Amérique du Nord et en Europe, 
ce qui pourrait s’expliquer par les différences dans les modes de production et d’utilisation passés du 
BDE-209 sur ces continents (Chen 2007b). Dans des carottes de sédiments lacustres datées prélevées 
en Amérique du Nord le long d’un transect latitudinal traversant l’Ontario, le Québec et l’État de New 
York, il a été constaté qu’en général, seuls les horizons récents contenaient des quantités détectables 
de BDE-209 et que les flux de sédimentation diminuaient exponentiellement avec la latitude (Breivik 
2006). 

83. Parallèlement à l’accroissement des taux atmosphériques dans l’Arctique, Vorkamp (2005) a 
constaté que la teneur en BDE-209 des œufs de faucons pèlerins collectés dans le Sud-Ouest du 
Groenland présente une tendance temporelle notable à la hausse entre 1986 et 2003. Les 
concentrations mesurées allaient de 3,8 à 250 ng/g poids vif, avec une médiane de 11 ng/g poids vif. 
Une tendance similaire a été observée dans les œufs des faucons pèlerins de Suède, dont la teneur en 
BDE-209 est passée de <4 à 190 ng/g poids vif entre 1974 et 2007 (Johansson 2011). Au Royaume-
Uni, les concentrations dans les œufs de faucons pèlerins ont connu une hausse entre 1975 et 1995, 
puis une baisse à partir de 1995 jusqu’en 2001 (Leslie 2011). Une hausse au fil du temps de la teneur 
en BDE-209 des œufs des goélands argentés des Grands Lacs laurentiens a également été signalée, 
avec des temps de doublement allant de 2,1 à 3 ans au cours de la période 1982-2006. Par contre, il 
semble qu’en Allemagne, les concentrations dans les œufs de cette espèce soient restées aux mêmes 
niveaux (Fliedner 2012), selon une étude qui n’a également relevé aucune tendance temporelle notable 
dans les teneurs en BDE- 209 des tissus musculaires des éperviers entre 1973 et 2001, bien que 
quelques échantillons présentant des concentrations plus élevées aient été vus par la suite. En Norvège, 
les concentrations de PDE-209 dans les mousses laissent apparaître des tendances géographiques 
(Mariussen 2008), notamment une diminution à mesure qu’on remonte vers le nord, qui indique une 
propagation vers l’Arctique, par voie éolienne, du BDE-209 rejeté dans le Sud du pays, lequel se 
dépose progressivement en chemin, produisant ainsi le gradient géographique observé. De même que 
les concentrations atmosphériques, la teneur en BDE-209 des mousses y semble également s’être 
accrue au fil du temps (SFT 2002, Mariussen 2008, CPAN 2012b).  

 2.3.2 Exposition humaine 

84. La poussière, l’air ambiant intérieur et, dans une moindre mesure, l’alimentation sont 
considérés comme les principales voies d’exposition de la population humaine aux PBDE (US EPA 
2010). Il a été établi que la présence de ces derniers dans la poussière à l’intérieur des habitations est 
en grande partie imputable aux produits de consommation domestique. Toutefois, selon une évaluation 
canadienne, les principales sources d’exposition des adultes sont l’alimentation et la poussière (HCA 
2012). En Allemagne, en Suède et au Royaume-Uni, la mesure des concentrations de BDE-209 à 
l’intérieur des bâtiments a donné des résultats variant entre <LQ (limite de quantification) et 
651 pg/m3 pour l’air (Harrad 2010) et allant de 63 à 10 000 ng/g pour la poussière (Fromme 2009). 
Les taux détectés dans la poussière domestique dépassaient de loin ceux de l’ensemble des autres 
PBDE présents (Frederiksen 2009a, EFSA 2011, Besis et Samara 2012) et étaient comparables aux 
niveaux enregistrés en Amérique du Nord (<500-2 000 ng/g) (Fromme 2009). L’analyse de Besis et 
Samara (2012) laisse en outre entendre que les déplacements en voiture et en avion pourraient être une 
source d’exposition aux PBDE. Les concentrations médianes de PDE-209 dans la poussière à 
l’intérieur des voitures étaient environ 20 fois plus élevées que celles trouvées dans la poussière 
domestique, mais les résultats variaient considérablement d’une étude à l’autre. Ces chiffres 
concordent avec ceux produits par une étude allemande récente qui a trouvé dans la poussière à 
l’intérieur des voitures, des habitations et des locaux de bureau des concentrations moyennes de BDE-
209 s’élevant respectivement à 940, 45 et 120 ng/g (Brommer 2012). Une corrélation entre les 
quantités de BDE-209 se trouvant dans la poussière domestique et dans le lait maternel a également 
été signalée, ce qui laisse supposer que les concentrations de cette substance dans les espaces 
intérieurs ont une incidence sur l’exposition des enfants allaités au sein (Coakley 2013).  

85. Le BDE-209 est présent dans un très grand nombre d’aliments, à des concentrations allant de 
~2 à >50 000 pg/g, selon l’étude réalisée par Frederiksen (2009a). Pour les PBDE moins bromés, c’est 
généralement dans les poissons et les crustacés que l’on trouve les plus fortes concentrations alors que 
le BDE-209 se rencontre jusque dans les saucisses et les produits laitiers ainsi que les emballages, qui 
peuvent également contribuer (Schecter 2011, EFSA 2011 et Riviere 2014). L’exposition indirecte via 
l’eau de boisson et l’air ambiant extérieur est faible et souvent considérée comme négligeable par 
rapport à celle due à l’alimentation. 

86. La dose interne, évaluée au moyen de la biosurveillance humaine par exemple, reflète une 
exposition simultanée à différentes sources et par diverses voies au fil du temps. Au Danemark et en 
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Espagne, on a trouvé du BDE-209 dans des échantillons placentaires, à des concentrations allant de 
0,05 à 8,4 ng/g poids vif, avec des médianes de 1,14 et 1,0 ng/g poids vif, respectivement (Frederiksen 
2009b, Gomara 2007). D’après ces deux études, le BDE-209 était le congénère prédominant et 
représentait environ 50 % des PBDE présents. Une distribution similaire des congénères est signalée 
dans une étude récente menée en Chine, qui a trouvé des taux placentaires compris entre 1,33 et 8,84 
(médiane de 2,64) ng/g poids vif avant la naissance (Zhao 2013). Des études de biosurveillance sur le 
sang de cordon ombilical ont mis en évidence des concentrations médianes comprises entre <1,2 et 
27,1 ng/g poids vif (UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, tableau 4.1). Dans la majorité des cas, le BDE-
209 était le PBDE le plus abondant. En raison de sa présence dans le lait maternel, les expositions à 
cette substance se poursuivent pendant la petite enfance. L’analyse approfondie réalisée par 
Frederiksen (2009a), qui couvre des études publiées jusqu’en 2007, fait état de concentrations 
signalées de BDE-209 allant de 0,1 à 2,9 ng/g poids vif. Dans des études plus récentes, des 
concentrations médianes du même ordre sont données (UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, tableau 4.1) 
mais les valeurs maximales varient considérablement d’une région à l’autre ainsi qu’au sein d’une 
même région. Chez les populations adultes sans exposition professionnelle connue, les taux sériques 
ou plasmatiques enregistrés varient entre 1 et 18,5 ng/g poids vif (Frederiksen 2009a). Les études plus 
récentes mentionnent des résultats similaires (UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, 4.1), sauf pour les 
concentrations remarquablement élevées (moyenne de 220 ng/g poids vif) obtenues dans la région de 
Laizhou (Chine) où des retardateurs de flamme halogénés (He 2013) étaient autrefois produits. Dans 
une étude suédoise, les taux sériques de BDE-209 dans des échantillons de sang prélevés entre 1996 et 
2010 sur des habitantes d’Uppsala enceintes de leur premier enfant (Lignell 2011) ont été évalués. La 
concentration moyenne dans les 36 groupes d’échantillons était de 1,3 ng/g poids vif et aucune 
tendance temporelle notable n’était visible. Cela cadre avec l’absence de tendance temporelle 
remarquée dans les échantillons de lait maternel collectés dans les îles Féroé en 1987, 1994-5 et 1999 
(Fängström 2005a). Bref, les données de biosurveilance montrent une exposition généralisée et 
continue de la population au BDE-209 partout dans le monde et confirment l’exposition prénatale des 
enfants à ce composé ainsi que l’absorption de celui-ci chez les adultes.  

87. La plupart des études sur l’exposition professionnelle sont scandinaves et asiatiques et se 
focalisent principalement sur les groupes professionnels fortement exposés tels que les travailleurs de 
la filière de démantèlement d’appareils électroniques. En Suède, le taux sanguin médian de BDE-209 
des ouvriers travaillant dans les installations de démantèlement d’appareils électroniques serait de 4,8 
et celui des techniciens informatiques de 1,53 ng/g poids vif (Sjödin 1999, Jakobsson 2002), alors 
qu’il était de 35 ng/g poids vif chez les travailleurs du secteur du caoutchouc (Thuresson 2005). En 
Chine, le recyclage et le démantèlement de déchets d’équipements électriques et électroniques, qui se 
déroulent très souvent dans des conditions précaires, font l’objet d’une attention croissante. Les taux 
médians de BDE-209 mesurés à Guiyu (Bi 2007) se sont révélés être 50 à 100 fois plus élevé que ceux 
enregistrés précédemment en Suède chez les populations exposées dans le cadre de leurs activités 
professionnelles. Le plus fort taux sérique de BDE-209 jamais observé chez un être humain est celui 
de 3 436 ng/g poids vif signalé dans une étude réalisée par Qu (2007), qui est 3 000 fois plus élevé que 
les valeurs habituelles pour la population générale. En revanche, une étude récente (Yang 2013) n’a 
trouvé aucune différence notable entre les chiffres obtenus chez les résidents d’un quartier abritant une 
installation de recyclage de déchets d’équipements électriques et électroniques et dans le groupe de 
référence.  

88. Il a été estimé que l’apport de BDE-209 via l’alimentation pour le consommateur européen 
moyen était compris entre 0,35 (limite inférieure)1 et 2,82 ng/kg poids corporel (limite supérieure) par 
jour (EFSA 2011). L’apport via la poussière était de 0,045 à 7 ng/kg poids corporel/j chez les adultes, 
en prenant pour hypothèse une absorption de 50 mg de poussière par jour et un poids corporel de 
70 kg. Dans une étude sur l’exposition aux PBDE aux États-Unis, Lorber (2008) a montré que 
l’ingestion de particules de sol/poussière était le plus grand facteur d’exposition au BDE-209, se 
traduisant par un apport de 104,8 ng/j, suivi du contact cutané avec de telles particules (25,2 ng/j). 
L’apport total était estimé à 147,9 ng/j, chiffre auquel l’alimentation et l’eau de boisson ne 
contribuaient que 16,3 et 0,09 ng/j, respectivement. Dans l’hypothèse d’un poids corporel de 70 kg 
utilisée par l’Autorité européenne de sécurité des aliments (EFSA), cela correspond à une exposition 
totale de 2,11 ng/kg poids corporel/j. Santé Canada a évalué la limite supérieure de l’apport journalier 
total de BDE-209 chez les Canadiens adultes (20-59 ans) à 9,3 ng/kg poids corporel/j (HCA 2012), les 
principales sources d’exposition étant l’alimentation et la poussière d’intérieur, avec une contribution 
respective de 51 et 45 % au total.  

                                                            
1 Limite inférieure : valeurs < LD/Q assimilées à une concentration nulle. Limite supérieure : valeurs < LD/Q 
assimilées à une concentration = LD/Q. 
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89. Récemment, les apports journaliers chez les nourrissons ≤3 mois allaités au sein ont été estimés 
en utilisant les concentrations mesurées dans le lait maternel en Europe, en Chine/à Taïwan, au Ghana 
et en Inde. Les calculs ont donné des résultats comparables allant de 1,0 (limite inférieure) à 13,8 
(limite supérieure) ng/kg/j (Kortenkamp 2013). Santé Canada (HCA 2012), a trouvé une valeur de 50 à 
187 ng/kg poids corporel/j pour les enfants de moins de 6 mois allaités au sein, dans laquelle la 
contribution de la poussière serait de 40 ng/kg poids corporel/j. Dans une étude néo-zélandaise, les 
apports de BDE-209 étaient estimés à 11,7 ng/kg poids corporel/j pour les enfants âgés de 3 à 6 mois 
et à 8,2 ng/kg poids corporel/j pour ceux de 6 à 12 mois (Coakley, 2013). La valeur la plus élevée, soit 
13,2 ng/kg poids corporel/j, était obtenue pour les enfants de 1 à 2 ans, probablement en raison du fort 
taux d’ingestion de poussière (60 mg/j) dans ce groupe. L’apport journalier de décaBDE et d’autres 
PBDE via la poussière et le lait maternel mesuré dans cette étude était inférieur à la dose de référence 
fixée par l’USEPA (7 g/kg poids corporel/j, US EPA 2008).  

90. Plusieurs études montrent que les taux de PBDE mesurés chez les nourrissons et les jeunes 
enfants sont plus élevés que chez les adultes (Frederiksen 2009a), ce qui s’est également constaté pour 
le BDE-209 (Fischer 2006, Lunder 2010, Sahlström 2014). Du fait de leur comportement, les petits 
enfants reçoivent des doses considérables de PBDE de la poussière domestique. À raison d’une 
ingestion quotidienne de 100 mg de poussière, il a été estimé que l’exposition des enfants européens 
de 1 à 3 ans serait de 0,53 à 83 ng/kg poids corporel/j, soit plus que la valeur médiane calculée de 
l’apport par voie alimentaire correspondant, qui est comprise entre 2,59 et 6,4 ng/kg poids corporel/j 
(EFSA 2011). L’apport de BDE-209 dans la classe d’âge des 0,5 à 4 ans serait, selon Santé Canada, de 
89 ng/kg poids corporel/j, auquel l’alimentation et la poussière contribuent respectivement 24 et 
64 ng/kg poids corporel/j. Il a été établi que les jouets, en particulier ceux en plastique dur, sont une 
source potentielle d’exposition des jeunes enfants au c-décaBDE (Chen 2009). Cette exposition a été 
modélisée dans l’évaluation de l’ingestion de BDE-209 chez les enfants canadiens de 0,5 à 4 ans 
(HCA 2012). Selon les estimations, la limite supérieure était de 120 ng/kg poids corporel/j, ce qui 
correspondait au double de l’exposition via les particules de sol (poussière) dans cette classe d’âge. 
Selon une étude suédoise, les corrélations au sein des cohortes entre les congénères présents chez les 
mères ou les nourrissons semblaient indiquer que l’alimentation était une voie d’exposition importante 
aux tétra- à nonaBDE pour les mères (Sahlström 2014). Chez les nourrissons, l’allaitement au sein 
était la principale voie d’exposition aux tétra- à hexaBDE tandis que pour les enfants de premier âge, 
la voie d’exposition la plus importante aux octa- à décaBDE était la poussière. Malgré quelques 
différences géographiques, toutes les évaluations disponibles font ressortir l’importance de 
l’exposition au BDE-209 par le biais de la poussière, en particulier pour les enfants en bas âge. 

 2.4 Évaluation des dangers du point de vue des effets préoccupants  

91. Des évaluations aux niveaux national et régional menées par l’Union européenne, le 
Royaume-Uni, le Canada et les États-Unis ont examiné la possibilité que le c-décaBDE/BDE-209 
induise des effets nocifs pour les organismes sauvages et les êtres humains (par exemple, ECB 2002; 
2004; 2007; UK EA 2009; ECHA 2012a; HCA 2006; 2012;US EPA 2008; EFSA 2011). La toxicité 
du décaBDE a également fait l’objet de plusieurs articles et examens scientifiques (voir, par exemple, 
Dingemans 2011; Chen et Hale 2010; Costa et Giordano 2011, Kortenkamp 2014). La littérature 
disponible fait état d’effets nocifs sur les organismes du sol, les oiseaux, les poissons, les grenouilles, 
les rats, les souris et les êtres humains, dont des changements aux niveaux biochimique et cellulaire et 
d’autres séquelles pouvant avoir des répercussions plus directes à des niveaux d’organisation 
biologique plus élevés, y compris la survie, la croissance, le comportement, la fonction immunitaire, la 
reproduction, le développement, le système nerveux et la régulation endocrinienne. Chez les vertébrés, 
le foie, l’axe thyroïdien et le système nerveux paraissent être les principales cibles de la toxicité du 
BDE-209. Aussi bien chez les organismes sauvages que chez les êtres humains, les individus se 
trouvant aux premiers stades de développement semblent plus vulnérables à l’exposition à cette 
substance que les adultes. Par ailleurs, pour plusieurs évaluations, la dégradation des PBDE en 
congénères plus toxiques constitue un motif de préoccupation (UK EA 2009, ECHA 2012a,c, ECA 
2010, Kortenkamp 2014). Cela dit, certaines études laissent entendre que le BDE-209 n’exerce aucun 
effet ou que ses effets n’apparaissent qu’à des doses élevées, alors que selon d’autres, il pourrait 
induire des effets nocifs à des concentrations peu élevées et/ou écologiquement pertinentes. 

 2.4.1 Toxicité pour les organismes aquatiques 

92. Étant relativement peu solubles dans l’eau, le c-décaBDE et son principal constituant, le BDE-
209, ne devraient pas, selon les premières évaluations des dangers qu’ils présentent, induire des effets 
toxiques aigus ou chroniques notables sur les organismes aquatiques à des concentrations inférieures à 
leur valeur de solubilité dans l’eau (voir par exemple ECB 2002, 2004, 2007, UK EA 2009). 
Toutefois, la dernière évaluation du BDE-209 menée par l’Union européenne sur la base de nouvelles 
études faisant état d’effets nocifs pour des paramètres biologiques importants, notamment la 
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reproduction, le développement, le système nerveux, le système endocrinien, la croissance et la 
condition physique soulève des préoccupations quant à sa nocivité pour les organismes aquatiques 
(ECHA 2012a). 

93. Des études de la toxicité pour les organismes aquatiques ont mis en évidence un certain nombre 
d’effets, principalement chez les poissons et les amphibiens. Il a été démontré qu’en raison de leur 
influence sur le système hormonal thyroïdien, les PBDE, y compris le nonaBDE et le BDE-209, 
pouvaient avoir des conséquences sur le développement et la métamorphose des amphibiens (Schriks 
2006, 2007, Balch 2006, Qin 2010). D’après les études disponibles, le BDE-209 et le BDE-206, un des 
congénères présents dans le c-décaBDE qui peut également résulter de la dégradation du BDE-209, 
peuvent retarder la métamorphose des têtards de xénope lisse. Shricks (2006) a ainsi constaté un 
ralentissement considérable de la résorption de la queue de ces derniers après exposition ex vivo au 
BDE-206. Une étude in vivo plus récente avec un mélange commercial de décaBDE (DE-83R) 
contenant 98,5 % p/p de BDE-209 a montré que celui-ci entravait la métamorphose en retardant 
l’apparition des pattes antérieures (Qin 2010). Ce retard s’accompagnait de modifications 
histologiques de la glande thyroïdienne et d’une diminution de l’expression des récepteurs thyroïdiens 
au niveau des tissus caudaux. Sur la base de cette étude, une CSEO de 0,001 mg/L (1 μg/L) a été 
donnée pour le retard de la métamorphose chez les têtards du xénope lisse (ECHA 2012a). Des essais 
en écoulement continu réalisés sur 12 semaines à des concentrations de 0 ppb, 0,01 ppb, 10 ppb et 
100 ppb ont également montré que le BDE-209 s’attaque aux motoneurones du larynx et peut ainsi 
induire des altérations anatomiques et fonctionnelles de l’appareil vocal chez les xénopes lisses 
exposés durant la phase critique du développement de l’appareil vocal, qui est sensible aux 
androgènes, ou à l’âge adulte, lorsque les tissus utilisent des androgènes pour la vocalisation (Ganser 
2009). Il en résulte une inhibition des vocalisations typiques constituant un aspect crucial du 
comportement sexuel des mâles, qui se traduit par une réduction du nombre et de l’amplitude moyenne 
de ces dernières. Les données semblent indiquer que ces altérations sont causées, entre autres, par un 
blocage des androgènes nécessaires à un développement et un fonctionnement corrects de l’appareil 
vocal. Ces résultats peuvent donner lieu à des préoccupations, étant donné que les grenouilles 
sauvages sont exposées dès avant leur naissance au BDE-209 qui, chez elles, passe également dans le 
cerveau et les testicules (Liu 2011c, Wu 2009a). 

94. Chez les poissons, des études d’alimentation contrôlée sur des ménés à grosse tête réalisées à 
des concentrations pertinentes pour l’environnement ont montré que le BDE-209, seul ou associé à ses 
produits de débromation, peut perturber le système hormonal thyroïdien des individus adultes et 
juvéniles (Noyes 2011, 2013). Dans cette dernière étude, les adultes exposés par voie alimentaire à une 
faible dose d’environ 3 ng/g poids corporel par jour pendant 28 jours ont présenté une baisse 
respective des quantités totales de thyroxine (TT4) et de 3,5,3’-triiodothyronine (TT3) en circulation 
de 53 % et 46 % par rapport aux témoins. Chez ceux exposés à une forte dose de 300 ng/g poids 
corporel, les niveaux de TT4 et de TT3 ont diminué respectivement de 62 % et de 59 %. Dans les deux 
cas, les niveaux d’hormones thyroïdiennes sont restés bas même après une période d’élimination de 14 
jours et l’activité de la déiodinase dans le cerveau (T4-ORD) a baissé de 65 % par rapport aux 
témoins. De même, l’étude de Chen (2012a) a montré que le BDE-209 peut avoir des effets nocifs sur 
le poisson-zèbre durant les premiers stades de la vie, avec des effets sur les taux de T3 et T4. Li (2011) 
a observé des modifications dans l’expression des gènes associés aux hormones thyroïdiennes chez des 
larves et adultes de Gobiocypris rarus exposés à des concentrations de 0,01-10 µg/l de BDE-209 dans 
l’eau pendant 21 jours. En revanche, Thienpont (2011) et Garcia-Reyero (2014) ne signalent aucun 
effet visible sur la fonction thyroïdienne chez les embryons de poisson exposés. Il convient toutefois 
de noter que Thienpont (2011), qui a exposé des embryons de 48 h à une concentration de 960 µg/l 
pendant trois jours, a conclu que le test utilisé, à savoir la quantification par immunofluorescence de la 
perturbation de l’activité de l’hormone T4, n’était pas adapté à la détection des effets de polluants 
chimiques tels que le BDE-209, qui perturbent indirectement le fonctionnement de la glande 
thyroïdienne. Garcia-Reyero (2014) a émis l’hypothèse que l’absence d’effets sur le système hormonal 
thyroïdien constatée dans leur étude peut être expliquée par une exposition plus courte et/ou des doses 
plus faibles que celles utilisées par Noyes (2011) et Chen (2012a). La perturbation potentielle du 
système hormonal thyroïdien par différents PBDE a aussi été étudiée in vitro par Morgado (2007), 
avec des résultats négatifs. Dans cette étude, aucun potentiel de liaison du BDE-209 ou du BDE-206 
avec la transthyrétine (TTR), une protéine de liaison présente dans le sang, n’a été mis en évidence 
chez la dorade. Les résultats laissent supposer que le BDE-209 ne perturbe vraisemblablement pas la 
liaison entre les hormones thyroïdiennes et la TTR.  

95. D’autres effets aussi bien chroniques qu’aigus ont également été observés chez des poissons 
exposés au BDE-209. Dans l’étude menée en 2013 par Noyes, un accroissement notable du taux de 
mortalité cumulé ainsi qu’un déclin du rapport gonado-somatique ont été remarqués. Chen (2012a) a 
constaté une diminution significative de la masse corporelle et du taux de survie chez des larves de 
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poisson zèbre exposées à une concentration de 1,92 mg/L pendant 14 jours. Aucun changement 
notable n’a été observé aux concentrations moins élevées testées (0, 0,08 et 0,38 mg/L).  

96.  Les mesures de l’augmentation de la largeur des otolithes chez des corégones de lac juvéniles 
(âgés d’environ 5 mois) auxquels une alimentation enrichie en BDE-209 (contrôle; 0,1; 1 et 2 µg/g 
d’aliment) a été administrée indiquent que le BDE-209 pourrait affecter les taux de croissance des 
poissons à des concentrations écologiquement pertinentes qui se rencontrent dans les sédiments (Kuo 
2010, de Wit 2002). 

97. He (2011) a étudié les effets sur l’état physique général, les paramètres de reproduction et le 
comportement et le développement des motoneurones et des muscles squelettiques dans une étude de 
toxicité chronique à faible dose chez le poisson-zèbre. Parmi les effets rapportés, plusieurs étaient 
transgénérationnels, c’est-à-dire qu’ils étaient observés dans la descendance des parents exposés, ce 
qui, d’après les auteurs, pourrait être dû à un transfert maternel de BDE-209. Chez les poissons mâles, 
les indicateurs de la qualité du sperme étaient affectés de façon importante même aux plus faibles 
doses d’exposition (0,001 µM ou 0,96 µg/l).  

98. La reprotoxicité potentielle du BDE-209 a également été démontrée chez Gobiocypris rarus (Li 
2011). Dans cette étude, une réduction des spermatocytes et une inhibition de la spermatogénèse ont 
été démontrées à des doses 10 µg/l d’eau. Des variations de l’expression des HT et des gènes 
impliqués dans la spermatogénèse ont été observées chez des larves et adultes de Gobiocypris rarus 
après une exposition à 0,1-10 µg/l. De plus, des effets sur la taille corporelle et le rapport gonado-
somatique ont été observés chez des femelles adultes exposées à des concentrations de 10 µg/l; en 
revanche, à ces concentrations, aucune modification histologique importante n’a été observée dans les 
ovaires. En outre, aucune variation de la mortalité ni de la taille corporelle des larves et des adultes 
mâles n’a été observée.  

99. Dans l’étude précitée (Garcia-Reyero 2014), le BDE-209 a eu un impact sur l’expression des 
voies neurologiques et a modifié le comportement des larves de poisson-zèbre, sans avoir d’effet 
visible sur les fonctions des HT ni sur le développement des motoneurones et des neuromastes. Dans 
cette étude, les poissons ont été exposés à des sédiments contenant du BDE-209 à une concentration de 
12,5 mg/kg. Les concentrations mesurées 8 jours plus tard dans les larves exposées et dans le solvant 
de contrôle étaient respectivement de 69,6±9,8 ng/g poids humide et de 6,7±0,5 ng/g poids humide. 

100.  Outre les effets précités, il a été observé que le BDE-209 induit un stress oxydatif dans le foie 
des poissons rouges, entraînant une réduction du taux de glutathion et de l’activité des enzymes 
antioxydantes (glutathion peroxydase, superoxyde et catalase) 7 à 30 jours après une injection 
péritonéale unique de 10 mg/kg (Feng 2013a, b). 

101. Plusieurs des études susmentionnées font état de la dégradation du BDE-209 en congénères 
moins bromés (Noyes 2011, 2013 Chen 2012c, Kuo 2010, He 2011). Il est donc possible que des 
PBDE autres que le BDE-209 aient contribué aux effets observés dans ces études. Au nombre des 
produits de dégradation mentionnés se trouvent le nona-, l’octa-, l’hepta-, l’hexa- et le pentaBDE.  

102. En résumé, la CSEO en milieu aquatique semble se trouver en-dessous de la valeur de 
0,001 mg/L (1 μg/L) obtenue pour le retard de la métamorphose chez les amphibiens. À partir des 
résultats fournis par Noyes (2013), il est possible d’établir une CMEO de ~3 ng/g poids corporel/j ou 
0,41 ng/g poids humide d’aliment par jour pour les effets perturbateurs sur les hormones thyroïdiennes 
et la mortalité chez les poissons. Dans l’ensemble, les données de toxicité en milieu aquatique laissent 
penser que le BDE-209 peut avoir des effets néfastes sur des indicateurs cruciaux tels que la survie, la 
croissance, la condition physique, la reproduction, le développement, le maintien somatique, 
l’homéostasie des hormones thyroïdiennes et la fonction neurologique. Elles accentuent par ailleurs les 
préoccupations concernant le potentiel de bioaccumulation du BDE-209 et sa débromation dans le 
biote, puisqu’elles montrent que l’accumulation de cette substance peut entraîner des effets néfastes 
pour les mammifères, poissons et amphibiens se trouvant à des étapes vulnérables de leur vie (Chen 
2012a, He 2011, Noyes 2011). Les concentrations utilisées dans certaines des expériences étaient 
comparables à celles relevées dans des régions plus polluées que la moyenne (Zhang 2010a, Wang 
2011b). 

 2.4.2 Toxicité pour les organismes terricoles et les plantes 

103. Des données sur la toxicité du BDE-209 pour les micro-organismes du sol, les plantes et les 
vers de terre sont disponibles. Il s’agit, pour la plupart, de nouvelles données qui n’ont été examinées 
dans aucune des évaluations des risques ou autres études précédentes (par exemple ECHA 2012a, UK 
EPA 2009, ECA 2006). Trois études, l’une portant sur les végétaux (Porch et Krueger, 2001) et les 
deux autres, d’une durée respective de 28 et 56 jours, sur les vers de terre (ECB 2001) n’ont mis en 
évidence aucun effet toxique sur les plantes jusqu’à des concentrations de 5 349 mg/kg poids sec et ont 
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trouvé une CSEO ≥ 4 910 pour les vers de terre. Si un coefficient d’évaluation de 50 est appliqué, on 
en déduit des CSEP de 98 mg/kg poids sec et 87 mg/kg poids humide pour les sols.  

104. À des concentrations comprises entre 0,01 et 10 mg/kg, valeurs proches de celles qu’on trouve 
habituellement dans les sols, Xie (2011) a observé une hausse notable du taux de radicaux hydroxyle 
chez les vers de terre (Syed 2013), accompagnée d’altérations oxydatives des protéines et lipides et 
d’une réduction de la capacité antioxydante. Le seuil d’apparition du stress oxydatif et des altérations 
oxydatives des lipides était de 0,01 mg/kg (Xie 2011). Dans une étude de toxicité aiguë plus récente 
réalisée par les mêmes auteurs, les effets sur le comportement, la survie, la croissance et les paramètres 
reproductifs ont été examinés après exposition à des concentrations de 0,1 à 100 mg/kg pendant 
48 heures et 28 jours. En dehors d’une réduction notable du nombre d’œufs parvenant à éclosion et de 
modifications négligeables de la réaction d’évitement à 1000 mg BDE-209/kg, aucun autre effet n’a 
été observé, ce qui semble indiquer une grande tolérance des vers de terre adultes à cette substance 
mais une toxicité potentielle de celle-ci pour les embryons et les juvéniles (Xie 2013b).  

105. Chez l’ivraie, Xie (2013a) a observé une inhibition de 35 % de la croissance racinaire et une 
baisse de 30 % des taux de chlorophylle b et de caroténoïdes des feuilles dans les plantes obtenues à 
partir de graines exposées à du BDE-209 à une concentration de 100 mg/kg. Aucun autre signe visuel 
de toxicité n’a été relevé, mais il a été constaté que l’exposition au BDE-209 à des concentrations ≥ 
1 mg/kg induit un stress et des altérations oxydatifs, perturbe l’activité de plusieurs enzymes 
antioxydantes et réduit la capacité antioxydante non-enzymatique. Sverdrup (2006) n’a observé aucun 
effet sur les bactéries nitrifiantes, la germination des graines de trèfle violet ou la reproduction des 
invertébrés terricoles dans des sols contenant des concentrations de BDE-209 allant jusqu’à 
1 000 mg/kg et a émis l’hypothèse que cette absence de toxicité pourrait être due à la faible solubilité 
du BDE-209 dans l’eau.  

106. En résumé, il semble que le BDE-209 n’ait aucun effet toxique aigu sur les plantes et les 
organismes terricoles et que ses éventuels effets néfastes ne s’observent généralement qu’à des doses 
élevées (ECB 2002, Sverdrup 2006, Xie 2013 a,b). Toutefois, de nouvelles données indiquent que des 
effets toxiques peuvent, dans certains cas, apparaître à des doses plus faibles (0,01 à 1 mg/kg) qu’on 
ne le croyait (Zhu 2010, Liu 2011a, Zhang 2012, 2013c, Xie 2011, 2013a).  

 2.4.3 Toxicité pour les oiseaux 

107. Comme l’ont montré Chen et Hale (2010), les oiseaux présentent des taux de BDE-209 figurant 
parmi les plus élevés mesurés dans le biote, ce qui risque d’avoir des conséquences négatives pour eux 
(ECHA 2012a, voir également UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, tableau 5.2). Un nombre limité 
d’études sur les effets néfastes de l’exposition au BDE-209 chez les oiseaux sont disponibles.  

108. L’une de ces études, portant sur des hirondelles installées dans une station d’épuration des eaux 
usées, a établi l’existence d’une relation positive entre la taille des œufs et les taux de BDE-209 mais 
n’a trouvé aucune corrélation notable pour ce qui est des paramètres reproductifs (Gilchrist 2014). Les 
concentrations de BDE-209 n’étaient pas mentionnées. 

109. Sifleet (2009) a observé une mortalité embryonnaire atteignant 98 % chez le poulet, 20 jours 
après l’injection d’une dose unique de 80 μg de BDE-209 dans les œufs. La DL50 déterminée à partir 
de cette étude était de 44 μg/œuf (740 μg/kg poids humide). Une évaluation effectuée par l’UE a 
montré que les concentrations de BDE-209 généralement détectées en milieu naturel dans les œufs 
d’oiseaux ne sont qu’environ 2 à 10 fois plus faibles que celles auxquelles. selon Sifleet (2009). la 
mortalité se produit (ECHA 2012a). Les concentrations mesurées varient en général entre 1 et 
100 μg/kg poids humide, mais des valeurs allant jusqu’à 420 μg/kg poids humide ont été signalées 
(ECHA 2012a). En dépit de sa portée limitée, l’évaluation des risques européenne a mis en évidence 
que la marge entre les niveaux d’exposition chez les oiseaux sauvages et les concentrations avec effet 
observé n’est pas importante, en particulier si on considère que Sifleet (2009) n’a pas tenu compte des 
éventuels effets sub-létaux et que des quantités supplémentaires de BDE-209 sont probablement 
absorbées après éclosion et résorption du reste du vitellus, augmentant ainsi l’exposition.  

110. Chez des étourneaux d’Europe exposés à du BDE-209 contenu dans des implants, on a observé 
une réduction de la masse (van den Steen 2007). 

111. Il semblerait que les oiseaux métabolisent le BDE-209 en PBDE moins bromés, dont certains 
(BDE-183) sont des polluants organiques persistants (Letcher 2014). L’exposition à ces PBDE moins 
bromés a été associée à des changements immunomodulateurs, des effets néfastes sur le 
développement, des altérations du comportement reproducteur et une diminution de la fertilité et du 
succès de la reproduction (voir Chen et Hale 2010; Gilchrist 2014, POPRC 2007 pour un aperçu). 
Dans une étude sur des crécerelles d’Amérique exposées in ovo à du DE-71, un mélange commercial 
de pentaBDE, à des concentrations pertinentes pour l’environnement, les faibles concentrations de 
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BDE-209 présentes (<2,5 %) ont été identifiées comme étant à l’origine d’un accroissement du 
comportement de fuite chez les mâles aussi bien durant la parade nuptiale que plus tard, lors de 
l’élevage des couvées (Marteinsson 2010). L’étude ne mentionnait pas les concentrations de BE-209 
mesurées. Ces résultats semblent indiquer que, comme les autres PBDE, le BDE-209 peut affecter le 
comportement chez les oiseaux, ce qui cadre avec les résultats de certaines études en laboratoire sur 
des rongeurs, qui font état de modifications du comportement spontané des sujets exposés à cette 
substance. Pour un examen approfondi des effets sur le comportement des rongeurs, voir le chapitre 
2.4.4 ci-dessous. 

 2.4.4 Toxicité pour les mammifères terrestres 

112. Les études de la toxicité du c-décaBDE pour les mammifères terrestres se penchent surtout sur 
les rongeurs. Bien qu’elles fassent état de divers effets, dont la reprotoxicité, les données mettent 
surtout en évidence la toxicité neurodéveloppementale et les effets sur le système hormonal thyroïdien. 
Il est en outre possible, d’après les éléments scientifiques disponibles, que le BDE-209, seul ou 
conjugué à d’autres PBDE, exerce un effet toxique sur le développement neurologique chez les 
mammifères terrestres, dont les êtres humains (Dingemans 2011, Messer 2010, Kicinski 2012, Costa et 
Giordano 2011, HCA 2006, 2012, Gascon 2012, Chao 2011, Kortenkamp 2014) 

113. cette toxicité neurodéveloppementale est l’effet critique signalé pour plusieurs PBDE (Blanco 
2013, Branchi 2002, Eriksson 2001, Kuriyama 2005, Rice 2007, 2009, Suvorov 2009, Viberg 2003, 
2004, 2007, Xing 2009, Zhang 2013a, UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, tableau 6.1). Plusieurs 
mécanismes pour les effets neurotoxiques sur le développement sont proposés, par exemple une 
perturbation de l’homéostasie hormonale thyroïdienne, une action toxique directe sur les cellules 
neuronales et les cellules souches et les troubles des systèmes de neurotransmetteurs (Costa 2014). 
Selon certaines études, le BDE-209 aurait un tel effet toxique sur le développement neurologique 
(Johansson 2008, Viberg 2003, 2007, Rice 2007, 2009, Fujimoto 2011, Heredia 2012, Chen 2014, 
Reverte 2013, 2014) mais d’autres le contestent (Biesemeier 2011). Une étude effectuée par Mariani 
(2014) fait apparaître que le BDE-209 provoquerait des troubles neurotoxiques sur le développement 
chez les souris à des doses pertinentes chez les femmes enceintes. Des neurocomportementaux chez 
des rongeurs juvéniles et adultes exposés à du BDE-209 ont également été signalés dans des études 
plus récentes (Buratovic 2014, Heredia 2012 Chen 2014, Reverte 2013, 2014) qui ont, entre autres, 
observé des effets de longue durée sur l’apprentissage spatial et la mémoire chez des souris 
transgéniques exposées après leur naissance, ainsi qu’une réduction des niveaux d’anxiété et un retard 
de l’apprentissage dans les tâches faisant intervenir la mémoire spatiale chez des souris de type 
sauvage (Reverte 2013, Heredia 2012). Dans une autre étude, il a été constaté que l’administration 
d’une seule dose orale de BDE-209 10 jours après la naissance à des souris porteuses de deux 
variantes de l’apolipoprotéine E, apoE2 et E3, provoquait des effets de longue durée sur 
l’apprentissage émotionnel et les taux d’hormones thyroïdiennes (Reverte 2013). En outre, Chen 
(2014) rapporte avoir observé chez des rats qui ont subi une exposition prénatale à du BDE-209 une 
déficience de l’acquisition d’expérience qui, au vu des données in vitro, pourrait être due à des effets 
sur la neurogénèse cérébrale.  

114. La plupart des études des effets du BDE-209 sur le développement utilisaient un mode 
d’administration par voie orale mais seules quelques-unes se conformaient à la ligne directrice 426 de 
l’OCDE, « Étude de la neurotoxicité pour le développement » (OCDE 2007). Viberg (2003,2007) et 
Johansson (2008) ont observé que l’administration d’une seule dose de BDE-209 au cours de la 
période de développement rapide du cerveau provoquait chez les souris et les rats étudiés des troubles 
systématiques et persistants du comportement, de l’habituation et de la mémoire. Bien que d’autres 
chercheurs (par exemple Hardy 2008, 2009, Goodman 2009, William et DeSesso 2010) aient émis des 
réserves au sujet des études précédentes faute d’avoir utiliser la litière comme base pour l’évaluation 
statistique. L’USEPA a utilisé les résultats obtenus par Eriksson et Viberg dans ses calculs de doses de 
référence orales pour le BDE-209 (comme mentionné dans US EPA 2008). Une étude effectuée par 
Rice (2007) n’a fait apparaître aucune baisse au fil du temps de l’activité motrice chez les souris mais 
les études de suivi ont montré des déficiences neurocomportementales de longue durée à partir de 
16 mois (Rice 2009). De même que Viberg (2003, 2007) et Johansson (2008), il a trouvé que les effets 
sur le comportement induits par l’exposition au BDE-209 durant la phase de développement 
semblaient empirer avec l’âge. Des preuves supplémentaires des effets neurodéveloppementaux du 
BDE-209 sont fournies par plusieurs publications selon lesquelles les effets des PBDE sur le système 
cholinergique aussi bien chez les souris que chez les rats seraient susceptibles de conduire à des 
troubles cognitifs (apprentissage et mémoire) (Fischer 2008a, Viberg 2003, 2007, Liang 2010, 
Buratovic 2014). À l’appui des résultats indiquant que le BDE-209 peut avoir des effets neurotoxiques 
sur les mammifères, Fujimoto (2011) a en outre montré que l’exposition à cette substance entraînait 
des réductions des connexions neuronales entre les hémisphères gauche et droit du cerveau (région du 
corps calleux) et une hypoplasie oligodendrocytaire irréversible chez les rats. Cet effet s’accompagnait 
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d’une hypothyroïdie durant le développement. En revanche, une étude de l’activité motrice et du 
comportement menée par Biesemeier (2011) sur des rats âgés de 2, 4 et 6 mois n’a révélé aucun signe 
clinique ou changement neurocomportemental, ni aucun effet sur la réaction de frayeur ou 
l’apprentissage à aucune des doses testées. Toutefois, cette étude a, depuis, fait l’objet d’une 
évaluation critique par Shibutani (2011), qui a fait remarquer l’absence de mesures des effets 
thyroïdiens, des paramètres histopathologiques de la migration neuronale et du développement 
oligodendroglial et le fait que les diminutions considérables de la taille des hémisphères et de 
l’épaisseur verticale de la protubérance annulaire et du cortex n’ont fait l’objet d’aucune discussion. 
Ses résultats sont également examinés dans le rapport de Santé Canada (HCA 2012), qui propose des 
valeurs de la CMENO et de la CSENO plus faibles que celles données dans l’étude originale.  

115. Rejoignant les conclusions de Chen ( 2014), d’autres études montrent que le BDE-209 peut 
exercer un effet toxique direct sur les cellules neuronales (comme mentionné dans Dingemans 2011, 
UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 tableau 6.2), entraver la signalisation neuronale, le développement 
neuronal et être un facteur de stress oxydatif et d’apoptose (Chen2010b, Huang2010b, Liang 2010, 
Al-Mousa et Michelangeli 2012, Hendriks 2012, Liang 2010, Xing 2010, Mariani 2014), ce qui peut 
entraîner des effets neurotoxiques et perturber l’apprentissage et la mémoire par une inhibition de la 
potentialisation à long terme, comme l’ont montré Viberg (2008) et Xing (2009). De même, il a été 
démontré que le BDE-209 provoque des modifications de l’expression des gènes ainsi que des taux 
protéiniques intracellulaires et porte atteinte à la synaptogenèse ainsi qu’au mécanisme de 
différenciation des cellules (Pacyniak 2007, Viberg 2008, 2009, Zhang 2010b, Song 2013, Mariani 
2014).  

116. Les données disponibles indiquent qu’en plus de leurs effets neurotoxiques, le BDE-209 et les 
PBDE moins bromés pourraient avoir une action perturbatrice sur le système endocrinien. Les PBDE 
présentent des similitudes structurelles avec les hormones thyroïdiennes (TH) et, comme indiqué 
précédemment, les effets sur le système thyroïdien (hormones thyroïdiennes T3 et T4), ajoutés aux 
effets toxiques plus directs sur les cellules neuronales, peuvent constituer des mécanismes sous-jacents 
de la neurotoxicité du BDE-209 et des PBDE. Des études in vitro et in vivo d’évaluation des effets de 
l’administration de BDE-209 (UNEP/POPS/POPRC.10/INF5, Tableau 6.3) sur le système TH/TSH 
indiquent que le BDE-209 et d’autres PBDE portent atteinte au système thyroïdien, mais les résultats 
obtenus avec le BDE-209 ou des c-décaBDE ne sont pas cohérents quant aux effets observés. Par 
exemple, la plupart des études animales font état de taux réduits de T3 après des expositions à des 
doses élevées de BDE-209, mais on trouve également des résultats indiquant un état stationnaire, voire 
une augmentation des taux de T3 (Van der Ven 2008, Wang 2011c). Il en est de même pour la 
thyroxine (T4), certaines études indiquant une réduction des taux de cette hormone à des doses élevés 
et d’autres une absence d’évolution. En ce qui concerne la thyréostimuline (TSH), deux études 
animales réalisées avec le BDE-209 rapportent toutes deux une hausse des taux aux niveaux 
d’exposition les plus élevés, tandis qu’aucun effet n’a été signalé chez des rats adultes ayant reçu des 
doses de c-décaBDE DE-83R allant de 0,3 à 300 mg/kg/jour pendant quatre jours. L’administration 
alimentaire répétée de doses élevées de BDE-209 a entraîné une hyperplasie des cellules folliculaires 
thyroïdiennes chez la souris mâle, mais pas chez la souris femelle ni chez le rat, mâle ou femelle (NTP 
1986). Les études au cours desquelles des modifications significatives des taux de TH/TSH chez le rat 
et la souris ont été observées ont souvent été menées à des doses de plusieurs ordres de grandeur plus 
fortes que les valeurs d’exposition humaine. Des études sur la descendance des rongeurs ont cependant 
indiqué que de faibles doses de BDE 209 pouvaient avoir des effets néfastes sur le développement 
thyroïdien. Le récent rapport publié en 2013 par le PNUE et l’OMS a conclu que les perturbateurs 
endocriniens peuvent avoir des effets nocifs à de faibles taux environnementaux, que leur courbe 
dose/réponse peut être non monotone, et que l’époque à laquelle l’exposition a lieu peut être plus 
cruciale que l’amplitude de celle-ci. Les incohérences observées au niveau des effets signalés sur le 
système TH/TSH peuvent donc éventuellement être expliqués, au moins partiellement, par les 
différences entre les conditions expérimentales employées dans ces études. 

117. Certaines études donnent à penser que l’exposition in utero à des doses élevées peut induire des 
effets reprotoxiques et provoquer des anomalies de développement comme, par exemple, une 
réduction de la distance ano-génitale, des modifications histopathologiques des testicules, ou des 
anomalies de la tête ou de la chromatine (ADN) des spermatozoïdes (Tseng 2006, 2013, van der Ven 
2008). Des effets sur le développement des testicules ont également été relevés après exposition à de 
faibles doses 1 à 5 jours après la naissance (Miyaso 2012). À faible dose (0,025 mg/kg en injection 
sous-cutanée), le BDE-209 peut apparemment, entre autres effets, causer une réduction du poids des 
testicules et du nombre de spermatozoïdes, de spermatides et de cellules de Sertoli, et des 
modifications de l’expression protéique et de l’état de phosphorylation. En outre, on ne peut 
entièrement exclure la possibilité d’une modulation des stéroïdes sexuels de l’appareil génital mâle 
(van der Ven 2008) et femelle (Hamers 2006, Gregoraszczuk 2008). Par contre, aucune reprotoxicité 
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n’a été observée chez des rats Sprague-Dawley femelles enceintes exposées à du BDE-209 durant les 
jours 0 à 19 de la gestation (Hardy 2002). De même, Ernest (2012) a signalé qu’un mélange de trois 
PBDE disponibles dans le commerce (52,1 % de DE-71, 0,4 % de DE-79 et 44,2 % de déca-BDE-209) 
était nocif pour la physiologie du foie et de la thyroïde, mais pas pour les paramètres reproductifs des 
mâles chez les rats exposés. De même, Ernest (2012) a signalé qu’un mélange de trois PBDE 
disponibles dans le commerce (52,1 % de DE-71, 0,4 % de DE-79 et 44,2 % de déca-BDE-209) était 
nocif pour la physiologie du foie et de la thyroïde, mais pas pour les paramètres reproductifs des mâles 
chez les rats exposés.. En revanche, dans les surrénales de souris femelle, on a observé une diminution 
de l’activité lors du dosage de la synthèse de la déhydroépiandrostérone, indiquant une réduction de 
l’activité de l’enzyme CYP17 et des effets possibles sur la production d’hormones stéroïdiennes (van 
der Ven 2008). De plus, le PBDE-209 peut inhiber l’activité de l’œstradiol -sulfotransférase in vitro 
(Hamers 2006), ce qui pourrait impliquer une augmentation (locale) d’œstradiol endogène in vivo. 
Dans une autre étude in vitro, Gregoraszczuk (2008) a trouvé qu’une exposition au PBDE-209 
entraînait une augmentation de la sécrétion de testostérone, de progestérone et d’œstradiol dans les 
cellules ovariennes du porc-épic, résultat qui laisse supposer que le PBDE-209 peut induire une 
lutéinisation prématurée dans les follicules de Graaf et donc perturber l’ovulation. 

118. Un stress oxydatif et une perturbation de l’homéostasie du glucose ont été signalés chez les rats 
exposés au PBDE-209. Une hyperglycémie à jeun liée à la dose a été observée chez les rats adultes 
exposés au BDE-209 (0,5 mg/kg) pendant 8 semaines (Zhang 2013e), ainsi qu’une réduction des taux 
d’insuline et une augmentation du facteur de nécrose tumorale (TNF-alpha) dans le plasma, suivies 
d’une réduction des marqueurs du stress oxydatif, à savoir le glutathion et la superoxyde dismutase. 
Des changements morphologiques liés à la dose, par exemple un estompement des limites entre les 
cellules des îlots pancréatiques, ont également été observés (Zhang 2013e). Van der Ven (2008) a en 
outre constaté une inflammation des îlots de Langerhans chez les rats mâles au cours d’une étude de 
28 jours, mais n’a relevé aucune différence d’un groupe d’exposition à l’autre. Les effets observés sur 
l’homéostasie du glucose et les taux d’insuline, semblables aux effets signalés sur les systèmes 
stéroïdien et thyroïdien, donnent à penser que le PBDE-209 pourrait être un perturbateur endocrinien. 

119. Les effets immunotoxiques du PBDE-209 ont été signalés dans plusieurs études (Teshima 
2008, Watanabe 2008, 2010, Zeng 2014), même si l’immunotoxicité n’est pas considérée comme étant 
un important critère de toxicité pour les PBDE en général. L’étude la plus récente indiquant que le 
PBDE-209 pouvait de tels effets a montré une réaction qualitative et quantitative des lymphocytes T 
CD8 chez la souris après une exposition de longue durée au PBDE-209. En revanche, l’étude de van 
der Ven (2008) n’a signalé aucun effet immunotoxique sur les lymphocytes T chez le rat. 

120. Il semble que l’exposition au BDE-209 et à d’autres PBDE n’entraîne aucune mutation génique 
(Anderson 1990, EFSA 2011, HCA 2012, JETOC 2000, Kirkland 2005, NTP 1986), bien que des 
études in vitro récentes aient montré que le BDE-209 peut occasionner des altérations de l’ADN liées 
à un stress oxydatif (Ji 2011, Tseng 2011). Les résultats d’expériences sur des animaux indiquant une 
carcinogénicité du BDE-209 sont limités (EFSA 2011, HCA 2012). D’après le rapport NTP (1986), 
certains éléments de preuve montrent un accroissement des cas d’adénome hépatique chez les rats et 
d’adénome et carcinome hépatiques chez les souris, mais il pourrait s’agir d’un effet dû à un mode 
d’action secondaire (EFSA 2011). 

 2.4.5 Toxicité pour l’homme 

121. Un certain nombre d’études ont évalué les risques présentés par le BDE-209 et d’autres PBDE 
pour l’homme. Elles se sont focalisées en premier lieu sur le risque de toxicité 
neurodéveloppementale, qui est généralement considéré comme l’effet le plus critique chez les 
mammifères.  

122. Le fait que chez l’homme, comme souligné dans la section 2.3.4, l’exposition commence aux 
premiers stades du développement, à savoir in utero, par transfert placentaire, ou après la naissance, 
via le lait maternel (par exemple Gómara 2007, Kawashiro 2008, Wu 2010, Miller 2012, Mannetje 
2013, Coakley 2013) laisse penser que la toxicité neurodéveloppementale observée dans les modèles 
mammaliens pourrait également avoir des conséquences pour les êtres humains. Les données 
épidémiologiques étayent cette idée. Bien que réalisées sur un nombre limité d’individus, les études 
ont montré qu’il existe un lien entre les taux de BDE-209 dans le colostrum et la faiblesse des 
performances dans les tests de développement mental chez des enfants âgés de 12 à 18 mois (Gascon 
2012) et que l’exposition prénatale ou postnatale au BDE-209 retarde l’acquisition de connaissances et 
peut perturber le développement neurologique (Chao 2011). En outre, plusieurs études 
épidémiologiques semblent confirmer l’idée que l’exposition au BDE-209 peut induire des effets 
toxiques sur le développement neurologique chez les êtres humains (Harley 2011, Hoffman 2012, 
Herbstman 2008, Chevrier 2010, 2011, Gascon 2011, Roze 2009, Eskenazi 2013, Schreiber 2010). 
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Certaines études sur l’homme ont également observé des associations entre les taux de TH/TSH et 
l’exposition au BDE-209 ou à d’autres congénères fortement bromés tels que le BDE-183 (Huang 
2014, Zota 2011, Wang 2010c, voir UNEP/POPS/POPRC.10/INF5 tableau 6.4).  

123. Selon une caractérisation des risques et une évaluation des dangers et de la relation dose-
réponse effectuées par Santé Canada (2012), l’apport journalier de BDE-209 aux États-Unis et au 
Canada n’était pas susceptible d’induire une toxicité pour le développement neurologique chez les 
nourrissons (Health Canada, 2012, US EPA 2008, 2010). L’EFSA est également arrivée à la 
conclusion que les actuels niveaux d’exposition par voie alimentaire au BDE-209 mesurés dans 
l’Union européenne, y compris chez les enfants allaités au sein, ne donnaient pas lieu à des 
préoccupations du point de vue de la santé (EFSA 2011). Sur les quatre PBDE qu’elle avait étudiés 
(BDE-47, BDE-99, BDE-153 et BDE-209), seul le BDE-99 pouvait poser un problème à cet égard 
(EFSA 2011). Une récente évaluation des risques liés aux PBDE se basant sur l’exposition par voie 
orale, par contact cutané et par inhalation chez les enfants de 0 à 5 ans a montré qu’aucun risque 
d’effet néfaste sur la santé n’existe pour les enfants en bas âge attachés dans un siège auto (Fowles et 
Margott 2013). Toutefois, ces évaluations ne prennent pas en compte la possibilité que plusieurs 
PBDE se conjuguent pour produire des effets additifs ou synergiques, comme le suggèrent les données 
in vitro disponibles, ou que de multiples sources d’exposition existent (par exemple, Pellacani 2010, 
Tagliaferri 2010, Llabjani 2010, Karpeta et Gregoraszczuk 2010, Hallgren et Darnerud 2002, He 
2009). 

 2.4.6 Toxicité des mélanges et effets conjugués de multiples facteurs de stress 

124. Dans l’environnement, l’exposition et la réponse à un composé toxique ainsi que le risque 
d’effets nocifs dépendent des propriétés intrinsèques du composé et d’un certain nombre de facteurs, 
dont la température, la salinité et le pH ambiants, l’état physiologique des organismes concernés, les 
processus toxicocinétiques, la structure du réseau alimentaire ou trophique, la propagation dans 
l’environnement, les mécanismes de transfert et les taux de dépôt (voir Letcher 2010, Schiedek 2007, 
AMAP 2011, POPRC 2013b pour un aperçu). Les impacts des changements climatiques sur les 
écosystèmes peuvent également avoir un effet sur plusieurs de ces facteurs et les substances chimiques 
dangereuses peuvent miner la capacité d’adaptation des organismes aux changements climatiques ainsi 
que leur tolérance de leur environnement physique (AMAP 2003, POPRC 2013b, UNEP/AMAP 2011, 
NCP 2013). À cela s’ajoute le fait que les espèces sauvages et les populations humaines ne sont 
généralement pas exposées au seul BDE-209 mais à un mélange complexe de PBDE et d’autres 
polluants organiques persistants (de Wit 2006, 2010, Kortenkamp 2014, EFSA 2011, NCP 2013). Lors 
de l’examen de la probabilité de la survenue d’effets néfastes, il est nécessaire de tenir compte de tous 
ces facteurs, qui peuvent fournir d’autres motifs de préoccupation. 

125. Bien que, dans une large mesure, la toxicité des mélanges de BDE-209 et d’autres PBDE n’ait 
pas fait l’objet d’études expérimentales, il a été observé qu’un mélange de BDE-47 et -99 induisait des 
effets cytotoxiques dans les cellules neuronales (Tagliaferri 2010). Par ailleurs, un mélange de PBDE 
(BDE-47, -99, -100 et -209) s’est révélé avoir des effets irréversibles sur la sécrétion hormonale dans 
les follicules ovariens aux concentrations mesurées dans le sang humain (Karpeta 2010). Les résultats 
de cette étude semblent indiquer que les effets conjugués des PBDE pourraient être plus importants 
que la somme des effets de chaque congénère. La présence d’autres polluants organiques persistants 
est également susceptible d’influer sur la toxicité des PBDE. Dans une étude in vitro de mélanges 
binaires de PBDE (BDE-47, -153, -183, ou 209) et de PCB, Ljabljani (2010) a trouvé qu’avec le PCB-
126, une inhibition mutuelle pouvait se produire tandis qu’avec le PCB-153, les PBDE pouvaient 
accentuer les altérations biochimiques observées. Les BDE sont considérés comme des perturbateurs 
endocriniens potentiels dont les effets peuvent s’additionner à de faibles concentrations (UNEP/WHO 
2013).  

126. Des indications de la toxicité potentielle des mélanges sont fournies par Kortekamp (2014) qui, 
à partir de la somme de leurs concentrations, a évalué la probabilité et le type d’effets combinés sur 
l’homme et les espèces sauvages que l’association du BDE209 avec d’autres PBDE peut produire, en 
utilisant la méthode de l’indice de danger. Les modes d’action communs ne sont pas encore 
pleinement établis; toutefois les effets néfastes communs le sont. Selon cette étude, on peut s’attendre 
à ce que le BDE-209 et les autres PBDE présents produisent des effets toxiques conjugués sur le 
développement neurologique, aussi bien chez l’homme que chez les espèces sauvages (Kortenkamp 
2014). Chez l’homme, si les expositions combinées aux PBDE sont prises en compte, les valeurs 
obtenues dépassent les niveaux acceptables pour toutes les classes d’âge, en particulier les jeunes 
enfants. Bien que ses auteurs aient fait savoir que des recherches supplémentaires sont nécessaires, 
l’évaluation montre que les risques pour la santé posés par l’exposition à des mélanges de BDE-209 et 
d’autres PBDE ne sont probablement pas négligeables, en particulier pour les enfants de 6 mois à 
3 ans qui, de toutes les classes d’âge, sont les plus exposés à ces substances. C’est également le cas 
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pour les espèces sauvages, notamment les grands prédateurs de l’Arctique, tels que l’ours polaire. Il a 
été constaté que par rapport à celle des autres PBDE, la contribution du BDE-209 au risque global 
couru par les espèces sauvages est peu importante. Dans l’ensemble, l’étude montre qu’une évaluation 
ne tenant compte que du seul BDE-209 et négligeant les expositions parallèles à d’autres PBDE 
aboutirait à une sous-estimation des risques. Une préoccupation similaire a été exprimée par Villanger 
(2011a, b, 2013) dans une étude qui a démontré que les mélanges de contaminants organohalogénés 
contenant plusieurs PBDE (BDE-28, -47, -99, -100 et -153) pouvaient influer sur l’homéostasie 
thyroïdienne chez les mammifères marins de l’Arctique. Bien que, tout comme celle de Kortenkamp 
(2014), elle n’évalue pas l’impact du BDE-209 et ne fait que signaler les corrélations, cette étude 
soulève des craintes que, du fait de leur mode d’action similaire, les PBDE puissent conjointement 
induire des effets toxiques constituant une menace pour les grands prédateurs de l’Arctique et les 
autres espèces sauvages.  

127. Selon les études disponibles, la combinaison de différents PBDE et d’autres polluants 
environnementaux pourrait également constituer un risque pour les oiseaux. Dans une étude en milieu 
réel, Plourde (2013) a observé que chez les goélands à bec cerclé nichant dans la région urbanisée de 
Montréal durant la période de reproduction, les taux hépatiques de congénères hexa-, hepta-, octa- et 
décaBDE (BDE-154, -183, -201 et -209) et le taux plasmatique de BDE-209 étaient négativement 
corrélés avec la densité minérale des os spongieux et corticaux du tarse. Cela laisse supposer qu’aux 
concentrations mesurées chez ces oiseaux (à savoir BDE-209 : 2,74 à 283 ng/g poids humide et 
PBDE : 26,2 à 680 ng/g poids humide pour le foie, et BDE-209 : 0,70 à 19,1 ng/g poids humide et 
PBDE : 3,55 à 89,2 ng/g pour le plasma), les PBDE peuvent avoir des effets négatifs sur la structure 
des tissus osseux et le métabolisme. Une autre étude postule que les effets combinés de plusieurs 
pesticides organochlorés, PCB et PBDE, dont le BDE-209 et plusieurs nonaBDE, auraient contribué 
au décès de goélands argentés affaiblis trouvés au cours de la saison de reproduction 2003-2005 sur 
Bjørnøya, dans la mer de Barents (Sagerup 2009). Toutefois, les concentrations de BDE-209 détectées 
dans le foie et le cerveau de ces derniers, en même que d’autres PBDE, des POP et du mercure, étaient 
très faibles (< LD à 2,6 pour le foie et < LD à 0,01 g/g lipides pour le cerveau). Concernant l’étude 
réalisée par Plourde (2013), qui montre des effets sur les tissus osseux, il convient de noter qu’une 
moyenne de 2 870  1 040 ng/g poids vif a été signalée pour le taux hépatique de BDE-209 chez les 
faucons crécerelles des zones urbaines de Chine (Chen, 2007a) et qu’à Helgeland, un site rural reculé 
de Norvège, des valeurs allant de 4,46 à 1 710 ng/g poids vif ont été mesurées chez des moineaux 
domestiques (Ciesielski 2008). Toutefois, comme ces résultats sont exprimés par rapport au poids vif, 
ils ne sont pas directement comparables avec ceux obtenus par Plourde (2013), qui sont basés sur le 
poids humide. 

128. La combinaison de facteurs de stress multiples, c’est-à-dire la possibilité que les substances 
chimiques toxiques et les autres facteurs produisent des effets conjugués, donne également lieu à des 
préoccupations. Par exemple, la carence en iode, une affection courante à l’échelle mondiale (comme 
cité par Walker 2007), peut accroître la sensibilité aux effets néfastes des produits chimiques 
perturbateurs thyroïdiens, tels que le BDE-209 (voir Dingemans 2011); les expositions à ces produits, 
y compris le BDE-209 et d’autres PBDE, peuvent amoindrir l’aptitude des vertébrés à réagir 
adéquatement aux impacts des changements climatiques sur leur environnement (Hooper 2013, 
POPRC 2013b); et enfin, les changements climatiques et l’élévation des températures peuvent 
accroître la dégradation et la propagation à longue distance du BDE-209 dans l’environnement 
(POPRC 2013b, IPCC 2007, NCP 2013, Xu 2011, Christensen 2014).  

 3. Synthèse des informations 
129. Le c-décaBDE continue d’être produit et utilisé en tant que retardateur de flamme dans de 
nombreux pays. Le BDE-209, son principal constituant, est omniprésent dans l’environnement 
mondial, en particulier le biote. Les données de surveillance fournissent des preuves qu’il est rejeté 
dans l’environnement par un large éventail de sources et qu’il s’y propage sur de longues distances.  

130. La grande persistance du BDE-209 dans les sols et les sédiments est démontrée par plusieurs 
études. Les valeurs de la demi-vie signalées pour les sols et les sédiments sont élevées et varient 
entre > 180 jours et 50 ans, en fonction des conditions environnementales.  
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131. En dépit de sa persistance dans les sols, les sédiments et l’air, il est établi que le BDE-209 se 
dégrade dans l’environnement et le biote pour donner des PBDE moins bromés. Cette débromation est 
mentionnée dans un certain nombre d’évaluations comme motif de préoccupation majeur, étant donné 
que les PBDE moins bromés résultants sont connus pour être plus bioaccumulables, plus toxiques et 
plus persistants et pour avoir une plus grande tendance à se propager sur de longues distances dans 
l’environnement que le BDE-209, dont la molécule est entièrement substituée. Certains d’entre eux 
sont en outre des POP visés par la Convention. La débromation dans le biote et dans des matrices 
environnementales a été mise en évidence par diverses études au cours desquelles plusieurs 
congénères de PBDE ne faisant pas partie de la composition du c-décaBDE ont été identifiés, ce qui 
est considéré comme une preuve de cette dégradation. Le c-décaBDE et le BDE-209 sont également 
des sources de PBDD/PBDF et d’hexabromobenzène, qui sont des composés très toxiques Les 
PBDD/PBDF sont des impuretés qui peuvent se retrouver accidentellement dans le c-décaBDE à la 
suite d’une exposition à des rayons UV, d’un processus industriel ou d’opérations de traitement ou 
recyclage de déchets. 

132. Les processus océaniques contribuent à la propagation du BDE-209 dans l’environnement au 
même titre que les processus atmosphériques, mais le transport de particules par voie éolienne est 
considéré comme le principal mécanisme de cette propagation. La demi-vie atmosphérique du BDE-
209 est estimée à 94 jours, mais sa durée de vie peut dépasser 200 jours. Dans l’Arctique et d’autres 
régions reculées, il est présent dans différents compartiments de l’environnement, dont l’air, les 
sédiments, la neige, la glace et le biote.  

133. Le BDE-209 rejeté dans l’environnement est biodisponible pour les organismes, y compris les 
êtres humains. Il est largement répandu dans l’environnement mondial où certaines espèces présentent 
des charges corporelles élevées. Les taux de BDE-209 des faucons crécerelles de Chine font, par 
exemple, partie des plus élevés jamais mesurés dans le biote et des niveaux croissants ont été observés 
chez les faucons pèlerins du Groenland, d’Amérique du Nord et de Suède. Les concentrations 
atmosphériques dans l’Arctique ont montré une tendance à la hausse entre 2002 et 2005, avec un 
temps de doublement de 3,5 à 6,2 ans, mais n’ont pas évolué entre 2009 et 2013.  

134. Le BDE-209 peut se transmettre de la mère aux descendants, qui se trouvent ainsi exposés 
durant les premiers stades de leur développement. Une telle transmission a été observée chez des 
poissons, des amphibiens, des oiseaux et des rennes. Il en est de même l’homme, où l’exposition a lieu 
dès les premiers stades du développement, à savoir in utero, par transfert placentaire, et se poursuit 
après la naissance, via le lait maternel. De plus, il semble que les nourrissons et les enfants en bas âge 
ont une charge corporelle de BDE-209 et d’autres PBDE plus élevée que les adultes en raison de leur 
plus grande exposition aux poussières. Dans la population humaine, des taux élevés ont été signalés 
chez les travailleurs de la filière de démantèlement d’appareils électroniques, les techniciens 
informatiques, les opérateurs des presses d’injection dans les usines de fabrication de pièces 
électriques et les habitants des quartiers situés près d’installations de production ou de recyclage.  

135. L’incohérence des données disponibles sur la bioaccumulation tient essentiellement aux 
différences interspécifiques en matière d’absorption, de métabolisme et d’élimination ainsi qu’aux 
régimes d’exposition, et aux difficultés analytiques que pose la mesure des concentrations de 
BDE-209. Le facteur de bioconcentration du BDE-209 chez le poisson a été évalué à moins de 5 000 
avec, selon les prédictions, une absorption par voie aqueuse négligeable en raison de la taille 
importante de sa molécule et de sa faible solubilité dans l’eau (< 0,1 μg/L à 24 °C) Toutefois la plus 
importante voie d’exposition au BDE-209 dans les réseaux trophiques aquatiques et terrestres est 
l’alimentation et on estime que dans l’étude du comportement de cette substance en matière de 
bioaccumulation, les facteurs de bioaccumulation, facteurs de bioamplification et facteurs 
d’amplification trophique calculés ou mesurés fournissent des informations plus pertinentes que les 
facteurs de bioconcentration calculés ou mesurés. Bien que certaines études ne mettent en évidence 
aucune bioaccumulation du BDE-209 et qu’une dilution trophique ait été observée (facteur 
d’amplification trophique < 1), l’existence d’une bioaccumulation a été signalée chez un certain 
nombre d’organismes aquatiques et terrestres (facteurs de bioaccumulation > 5 000, facteurs de 
bioamplification > 1 et facteur d’amplification trophique > 1). 

136. Certains éléments indiquent que le BDE-209 peut avoir des effets néfastes sur la santé et la 
capacité reproductives chez les poissons, les vers de terre et les rats ainsi que des effets toxiques sur le 
développement et le système nerveux chez les amphibiens, les rongeurs et les humains. Pour certains 
organismes tels que les grenouilles, les mammifères, les poissons et les ooiseaux, les doses produisant 
des effets nocifs sont proches ou dans la fourchette des concentrations relevées dans l’environnement. 
Les niveaux mesurés de charge corporelle chez les mammifères et les poissons de l’Articque sont dans 
la fourchette des effets constatés à faible dose en laboratoire ou y sont supérieurs, tels que les effets 
toxiques sur le développement chez les poissons et mammifères et les effets sur le système de 



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

34 

reproduction chez les poissons aux stades vulnérables de leur vie. Du fait de la débromation, les 
organismes se trouvent en outre exposés en même temps à un mélange complexe de PBDE, dont 
certains sont des polluants organiques persistants visés par la Convention. Le fait qu’ils possèdent des 
modes d’action et effets néfastes communs laisse craindre la possibilité que l’association du BDE-209 
avec d’autres PBDE conduise à une toxicité neurodéveloppementale pour l’homme et pour les espèces 
sauvages à des concentrations susceptibles d’être rencontrées dans l’environnement.  

137. Des préoccupations croissantes sont manifestées au sujet des composés chimiques constituant 
des perturbateurs endocriniens, puisqu’ils peuvent avoir des effets nocifs à de faibles taux 
environnementaux et que l’époque à laquelle l’exposition a lieu peut être plus cruciale que l’amplitude 
de celle-ci (UNEP/WHO 2013). Les données toxicologiques disponibles montrent que, à l’instar des 
autres PBDE, le BDE-209 est susceptible de se comporter comme un perturbateur endocrinien et de 
porter atteinte à l’homéostasie des hormones thyroïdiennes et, peut-être à celle des hormones 
stéroïdiennes, chez les poissons, les amphibiens, le rat, la souris et l’homme. Cela contribue, avec la 
débromation, l’exposition simultanée au BDE-209 et à d’autres PBDE possédant le même 
comportement, dont certains sont des polluants organiques persistants visés par la Convention, et la 
persistance élevée du BDE-209 dans les sédiments et les sols, à accroître la probabilité qu’il produise 
des effets chroniques néfastes à long terme.  

Tableau 3. Caractéristiques de polluant organique persistant du BDE-209, le principal 
constituant du c-décaBDE 

Critère Répond 
au critère 

(Oui/Non) 

Remarque 

Persistance Oui 
Aucune dégradation visible sur une période près de 30 ans dans des carottes de sédiment 
datées (Kohler 2008).  

Valeurs communiquées pour la demi-vie dans les sédiments : entre 6 et 50 ans, avec une 
moyenne d’environ 14 ans à 22°C dans des conditions de faible luminosité (Tokarz 2008),  

Demi-vie par dégradation en aérobie et en anaérobie dans un sol amendé avec des boues 
d’épuration > 360 jours (Nyholm 2010, 2011, cité dans ECHA 2012 a)  

Aucune dégradation constatée après 180 jours dans des échantillons de sol contenant du 
BDE-209 (Liu 2011a). 

Hausse au fil du temps des concentrations chez certains organismes, ce qui étaye l’idée que 
le BDE-209 est une substance persistante (par exemple Vorkamp 2005) 

Dégradation en PBDE moins bromés PBT/vPvB possédant des propriétés de polluants 
organiques persistants et connus pour être persistants (ECHA 2012a, POPRC 2013a). 

Bioaccumulation Oui 
Se rencontre à des concentrations élevées chez les grands prédateurs (Shaw 2008, 2009, 
2012, Voorspoles 2006a, Jenssen 2007, Sørmo 2006, Verreault 2005, Pountney 2014). 

Log Koe compris entre 6,27 et 12,11 (CMABFRIP 1997, Dinn 2012, ECA 2010, Kelly 
2007, Tian 2012, US EPA 2010, Watanabe et Tatsukawa 1990). 

Facteur de bioaccumulation > 5 000 et facteurs de bioamplification >1 chez des organismes 
aquatiques (Baron 2013, Law 2006, Jenssen 2007, Mo 2012, Shaw 2009, Tomy 2009, 
Frouin 2013). 

Facteurs de bioamplification > 1 chez des organismes terrestres (Yu 2011, 2013, She 2013, 
Wu 2009a). 

Facteur d’amplification trophique > 1 chez des organismes aquatiques dans l’Articque 
(Law 2006). 

Dégradation en PBDE moins bromés PBT/vPvB possédant des propriétés de polluants 
organiques persistants et connus pour être bioaccumulables (ECHA 2012a, POPRC 2013a). 

Effets toxiques chez les oiseaux, les poissons et les grenouilles à des concentrations peu 
élevées ou pertinentes pour l’environnement (ECHA 2012a, Plourde 2013, Kuo 2010, Qin 
2010, Wu 2009a, Liu 2011c). 

Potentiel de 
propagation à 
longue distance 
dans 
l’environnement 

Oui 
Largement répandu dans l’environnement et le biote arctiques (de Wit 2006, 2010, ECA 
2010, NCP 2013). 

Diminution du Sud vers le Nord des concentrations relevées dans les mousses en Norvège, 
selon les données de surveillance (Mariussen 2008). 

Aptitude à rester suspendu pendant des heures ou des jours, accroché à des particules 
atmosphériques fines, en l’absence de précipitations (Wilford 2008, Meyer 2012).  

Demi-vie atmosphérique estimée : 94 j mais durée de vie pouvant dépasser 200 j (Breivik 
2006, Raff and Hites 2007). 

Dégradation en PBDE moins bromés PBT/vPvB possédant des propriétés de polluants 
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organiques persistants et connus pour se propager sur de longues distances dans 
l’environnement (ECHA 2012a, POPRC 2013A). 

Effets nocifs Oui 
Le BDE-209 exerce des effets sur la reproduction, le développement, le système 
endocrinien et le système nerveux chez les organismes aquatiques, les mammifères et les 
oiseaux. Des effets sur la croissance, la survie et la mortalité sont également signalés. Les 
informations clés sont, entre autres, les suivants :  

 Retard de la métamorphose chez les têtards, avec une CSEO provisoire inférieure 
à 1 μg/L (Qin 2010 dans ECHA 2012a) 

 Perturbation des TH et mortalité chez le méné à grosse tête après 28 j en 
exposition chronique, avec une CMEO de ~3 ng/g poids corporel/j ou 0,41 ng/g 
poids humide d’aliments (Noyes 2013). 

 Mortalité embryonnaire atteignant 98 % chez le poulet, 20 jours après l’injection 
d’une dose unique de BDE-209 dans les œufs (DL50 de 44 μg/œuf ou 740 μg/kg 
poids humide, Sifleet 2009 dans ECHA 2012a).  

 Neurotoxicité développementale chez des rongeurs (par exemple Johansson 2008, 
Viberg 2003, 2007, Rice 2009, Fujimoto 2011, Heredia 2012, Reverte 2013, 
2014, Buratovic 2014). Association épidémiologique d’effets sur le 
développement cognitif chez l’homme provoqués par l’exposition au décaBDE 
(Gascon 2012, Chao 2011). 

 Selon plusieurs études, possibilité d’effets néfastes sur les poissons, les 
grenouilles, les oiseaux et les mammifères à des taux de BDE-209 susceptibles 
d’être trouvés dans l’environnement ou s’en approchant (Kuo 2010, Wu 2009a, 
Liu 2011c, Qin 2010, Noyes 2013, Sifleet 2009, ECHA 2012a, Pountney 2014, 
Tomy 2008, 2009). 

 Dégradation en PBDE moins bromés PBT/vPvB possédant des propriétés de 
polluants organiques persistants et connus pour avoir de considérables effets 
néfastes (ECHA 2012a, POPRC 2013a, POPRC6 et POPRC7). 

 Risques potentiel pour la population humaine et les espèces sauvages découlant 
des effets conjugués du BDE-209 et d’autres PBDE à des concentrations 
pertinentes pour l’environnement (par exemple Kortenkamp 2014, Plourde 2013). 

 Risque potentiel d’effets à des doses peu élevées durant les périodes délicates du 
développement du fait de l’action perturbatrice exercée sur le système endocrinien 
(UNEP/WHO 2012, Johansson 2008, Viberg 2003, 2007, Rice 2009, Fujimoto 
2011, Heredia 2012, Reverte 2013, 2014, Buratovic 2014, Noyes 2013). 

 4. Conclusion générale  
138. Le c-décaBDE est une substance synthétique ne possédant aucune source naturelle connue qui 
est utilisée de par le monde comme retardateur de flamme dans de nombreuses applications. Les rejets 
de décaBDE dans l’environnement se poursuivent dans toutes les régions étudiées. Son principal 
constituant, le BDE-209, est persistant dans l’environnement, se bioaccumulant et se bioamplificant 
dans plusieurs espèces de poissons, d’oiseaux et de mammifères ainsi que dans les réseaux trophiques. 
Certains éléments de preuve indiquent qu’il exerce des effets néfastes sur la reproduction, la survie, les 
système nerveux et endocrinien, et d’autres paramètres critiques. Le c-décaBDE se dégrade également 
en PBDE moins bromés possédant des propriétés PBT/vPvB et de polluant organique persistant 
connues. Les congénères moins bromés contribuent aux effets toxiques du PBDE-209. En raison de la 
débromation précitée et de l’existence de réservoirs historiques de congénères de c-penta- et de 
c-octaBDE, les organismes se trouvent exposés à un mélange complexe de PBDE qui, ensemble, sont 
plus dangereux que le seul BDE-209. Les taux de BDE-209 mesurés chez certaines espèces dans le 
biote, en particulier chez les animaux des niveaux trophiques supérieurs tels que les oiseaux et les 
mammifères des régions sources et reculées sont proches des concentrations auxquelles des effets ont 
été signalés et indiquent que le BDE-209, en association avec d’autres PBDE, présente des risques 
considérables pour la santé humaine et l’environnement. Le c-décaBDE et son principal constituant, le 
BDE-209, sont donc, en raison de leur propagation à longue distance dans l’environnement, 
susceptible d’avoir des effets nocifs importants sur la santé humaine et l’environnement qui justifient 
l’adoption de mesures au niveau mondial. 
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