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Résumé 

1. L’hexabromocyclododécane (HBCD) vendu dans le commerce comme retardateur de flamme est une 
substance lipophile présentant une grande affinité pour les matières particulaires et une faible solubilité dans l’eau. Le 
HBCD technique contient, en fonction des fabricants et des méthodes de production utilisées, de 70 à 95 % de 
γ-HBCD et de 3 à 30 % d’isomères α et β. Le HBCD a attiré l’attention des forums environnementaux et milieux 
universitaires internationaux en tant que polluant constituant un sujet de préoccupation dans de nombreuses régions. 
Pour l’Union européenne, il fait partie des substances PBT (persistantes, bioaccumulables et toxiques) extrêmement 
préoccupantes visées à l’article 57 d) du règlement REACH. En décembre 2009, l’Organe exécutif de la Convention 
sur la pollution atmosphérique transfrontière à longue distance de la Commission économique des Nations Unies pour 
l’Europe (CEE-ONU) a jugé que le HBCD répondait aux critères relatifs aux polluants organiques persistants énoncés 
dans sa décision 1998/2. 

2. Le HBCD s’utilise comme additif retardateur de flamme dans le polystyrène et dans des produits textiles. On 
s’en sert principalement pour le polystyrène expansé et extrudé. Il est également utilisé dans la production de 
polystyrène choc et d’enduits pour textiles. Il serait fabriqué aux États-Unis d’Amérique, en Europe, qui en est le plus 
grand consommateur, et en Asie. On sait qu’il est disponible en Chine auprès de plusieurs fournisseurs mais on ne 
possède aucune information sur les quantités importées ou produites par ce pays. C’est une substance qui fait l’objet 
d’une demande croissante et dont les concentrations dans l’environnement sont également en hausse. 

3. Le HBCD donne lieu à des rejets dans l’environnement à tous les stades de son cycle de vie. Ces rejets sont 
globalement en hausse dans toutes les régions étudiées. Les plus importants sont, selon les estimations, les rejets 
aquatiques provenant de la fabrication de panneaux isolants, les rejets atmosphériques et aquatiques dus aux enduits 
pour textiles, et les rejets diffus durant le cycle de vie de ces produits. Le HBCD est omniprésent dans 
l’environnement mondial et se rencontre à des concentrations élevées chez les grands prédateurs de l’Arctique. Il se 
bioconcentre, se bioaccumule et se bioamplifie dans le biote. Plusieurs études sur les tendances montrent une 
augmentation de ses concentrations dans l’environnement et dans les tissus humains à partir des années 70-80 jusqu’à 
une date récente, une hausse qui est probablement due à celle de la demande mondiale. Les concentrations de HBCD 
tendent généralement à être plus élevées dans les environs des sources ponctuelles et des zones urbaines. De fortes 
concentrations ont été relevées en Europe ainsi que dans les eaux côtières du Japon et du Sud de la Chine, près de sites 
de production de HBCD, de fabrication de produits qui en contiennent, et d’élimination de déchets, en particulier les 
installations permettant le recyclage, la mise en décharge ou l’incinération de ces derniers. Les demi-vies obtenues 
lors des essais de simulation ainsi que les données de terrain sur la persistance dans les sédiments, la persistance dans 
le biote et les concentrations et tendances du HBCD en Arctique montrent qu’il est suffisamment persistant pour 
susciter des préoccupations au niveau mondial. L’α-HBCD semble se dégrader plus lentement dans l’environnement 
que les isomères β et γ. 

4. Le HBCD possède un fort potentiel de bioaccumulation et de bioamplification. Les études disponibles 
montrent que son absorption à partir du tube digestif se fait rapidement chez les rongeurs. Des trois diastéréoisomères 
qui constituent le mélange technique, l’α est, de loin, celui qui se bioaccumule le plus. Le HBCD est persistant dans 
l’air et est susceptible de se propager sur de longues distances. C’est une substance largement répandue que l’on 
trouve également dans des régions reculées comme l’Arctique où elle est présente, à des concentrations élevées, dans 
l’atmosphère. 

5. Le HBCD est très toxique pour les organismes aquatiques. Des études ont montré que chez les mammifères, il 
produit des effets sur la reproduction, le développement et le comportement qui peuvent, dans certains cas, se 
poursuivre chez les descendants, même ceux qui n’y ont pas été exposés. Des études en laboratoire sur des cailles du 
Japon et des crécerelles d’Amérique laissent en outre penser qu’aux doses écotoxicologiquement pertinentes, il est 
susceptible de causer un amincissement de la coquille des œufs, un ralentissement de l’oogenèse, une baisse de la 
qualité des œufs et une diminution de la capacité de survie et de reproduction des descendants. Les dernières avancées 
en matière de toxicologie du HBCD ont permis, entre autres, de mieux comprendre sa capacité de perturber l’axe 
hypothalamo-pituito-thyroïdien (HPT), le développement normal et le système nerveux central, et d’induire des effets 
sur la reproduction et le développement. 

6. Chez l’homme, le HBCD se rencontre dans le sang, le plasma et les tissus adipeux. Les principales sources 
d’exposition connues à l’heure actuelle sont l’alimentation et les poussières. Chez les enfants en bas âge, l’exposition 
se fait surtout par le biais du lait maternel mais elle peut également avoir lieu avant la naissance, par transmission 
placentaire. Les données recueillies de 1970 à 2000 montrent un accroissement des concentrations de HBCD dans le 
lait maternel humain depuis l’introduction de cette substance sur le marché des retardateurs de flamme bromés, au 
cours des années 80. Bien qu’on possède peu d’informations sur sa toxicité pour l’homme et que les concentrations 
mesurées chez la population humaine paraissent peu élevées, le HBCD peut constituer un risque pour le groupe 
vulnérable des enfants en bas âge et à naître, compte tenu en particulier de sa toxicité avérée pour le système 
neuroendocrinien et le développement. 
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7. On peut donc conclure, sur la base des preuves disponibles, que le HBCD est, du fait de sa propagation à 
longue distance dans l’environnement, susceptible de provoquer des effets nocifs importants sur la santé humaine et 
l’environnement qui justifient l’adoption de mesures au niveau international. 

5 



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

1 Introduction 
8. Le 18 juin 2008, la Norvège, en tant que Partie à la Convention de Stockholm, a présenté une proposition 
tendant à inscrire l’hexabromocyclododécane (HBCD ou HBCDD, selon les auteurs) comme polluant organique 
persistant (POP) potentiel à l’Annexe A de la Convention. On en trouvera un résumé dans le document 
UNEP/POPS/POPRC.5/4. Le texte intégral de la proposition est reproduit dans le document 
UNEP/POPS/POPRC.5/INF/16. 

1.1 Identité chimique de la substance 
9. Le HBCD disponible dans le commerce est une substance solide de couleur blanche. Dans les informations 
fournies par les fabricants et importateurs, il porte deux noms différents, à savoir : hexabromocyclododécane  
(n° CE 247-148-4, n° CAS 25637-99-4) et 1,2,5,6,9,10-hexabromocyclododécane (n° CE 221-695-9,  
n° CAS 3194-55-6). Dans sa formule développée, on le représente sous la forme d’une structure cyclique à laquelle 
les atomes de brome sont attachés (voir Tableau 1). De formule moléculaire C12H18Br6, il a une masse molaire de 
641 g/mol. Le 1,2,5,6,9,10-HBCD possède six centres stéréogènes qui devraient, en théorie, permettre la formation de 
16 stéréoisomères (Heeb et al. 2005) mais seuls trois de ces derniers se rencontrent communément dans le mélange 
commercial. En fonction du fabricant et de la méthode de production utilisée, le HBCD technique peut contenir de  
70 à 95 % de γ-HBCD et de 3 à 30 % d’α- et β-HBCD (Commission européenne 2008; Conseil des ministres des pays 
nordiques 2008). Chacun de ces stéréoisomères possède son propre numéro CAS : 134237-50-6 pour  
l’α-HBCD, 134237-51-7 pour le β-HBCD, et 134237-52-8 pour le γ-HBCD. Heeb et al. (2005) ont trouvé deux autres 
stéréoisomères, en l’occurrence 0,5 % de δ- et 0,3 % d’ε-HBCD, dans du HBCD commercial. On trouvera d’autres 
informations relatives à l’identité chimique du HBCD dans les tableaux 2, 3 et 4 ci-après. 

10. Le HBCD technique est une substance lipophile qui possède un log Koe de 5 625. Tout comme les 
diastéréoisomères qui le constituent, dont la solubilité dans l’eau douce à 20 oC est comprise entre 2,4 µg/l pour le 
γ-HBCD et 48 µg/l pour l’α-HBCD, il est peu soluble en milieu aqueux, affichant des valeurs allant de 46,3 µg/l en 
eau salée à 65,6 µg/l dans l’eau douce à 20 oC (Wildlife International 2004a and 2004b).  

Tableau 1 : Informations relatives à l’identité chimique du HBCD 
Structure chimique  

Formule développée1: 

1Formule développée du 
1,2,5,6,9,10-HBCD, n° CAS 3194-
55-6 (Note : bien qu’incorrect du 
point de vue chimique, puisqu’il ne 
précise pas la position des atomes 
de brome, le n° CAS 25637-99-4 
est également utilisé). À titre 
d’information supplémentaire, les 
structures et numéros CAS des 
diastéréoisomères qui constituent le 
1,2,5,6,9,10-HBCD sont fournis ci-
dessous, bien que ces 
diastéréoisomères apparaissent 
toujours sous forme de mélanges 
dans le produit technique. 

 

 
 
 
 
 

Éléments chiraux du HBCD 
commercial : 

 

 
 

 Br

Br

Br

Br

Br

Br

 
 
 

alpha-HBCD, 
N° CAS : 134237-50-6 
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N° CAS : 134237-51-7 

 

 
 
 

gamma-HBCD 
N° CAS : 134237-52-8 
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Tableau 2 : Identité chimique 
Identité chimique :  

Nom chimique :  Hexabromocyclododécane et 1,2,5,6,9,10 -hexabromocyclododécane 

Numéro CE : 247-148-4; 221-695-9 

Numéro CAS : 25637-99-4; 3194-55-6 

Appellation UICPA :  Hexabromocyclododécane 

Formule 
moléculaire : 

C12H18Br6 

Masse moléculaire :  641.7 

Appellations 
commerciales / autres 
synonymes : 

 

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

Stéréoisomères et 
pureté des produits 
commerciaux : 

 

En fonction du fabricant et de la méthode de production utilisée, le HBCD de qualité 
technique peut contenir de 70 à 95 % de γ-HBCD et de 3 à 30 % d’α- et β-HBCD 
(Commission européenne 2008). Chacun de ces stéréoisomères possède son propre numéro 
CAS. Heeb et al. (2005) ont trouvé dans le HBCD commercial deux autres stéréoisomères, 
en l’occurrence du δ-HBCD et de l’ε-HBCD à des concentrations respectives de 0,5 % et 
0,3 %. Ces impuretés sont considérées comme achirales. Selon les mêmes auteurs, le 
1,2,5,6,9,10-HBCD possède six centres stéréogènes, ce qui devrait, en théorie, permettre la 
formation de 16 stéréoisomères.  

 
Tableau 3 : Résumé des propriétés physico-chimiques (Commission européenne 2008) 
Propriété  Valeur  Référence 
Formule chimique C12H18Br6  
Masse moléculaire 641,7  
Aspect physique  Solide blanc sans odeur   
Point de fusion Compris entre environ 

172-184 °C et 201-205 °C 
Dans son évaluation des risques utilisant le logiciel 
EUSES, l’Union européenne part d’une valeur 
moyenne de 190 oC. 
179-181 °C α-HBCD 
170-172 °C β-HBCD 
207-209 °C γ-HBCD 

Smith et al. (2005) 

Point d’ébullition  Se décompose à > 190 oC (voir plus loin) Peled et al. (1995) 
Masse volumique 2,38 g/cm3 

2,24 g/cm3 
Albemarle Corporation (1994) 
Great Lakes Chemical 
Corporation (1994) 

Pression de vapeur  6,3.10-5 Pa (21 °C)  Stenzel et Nixon (1997) 
Solubilité dans l’eau (20 oC) Voir Tableau 4  
Coefficient de partage n-
octanol/eau 

Log Koe = 5,62 (produit technique) 
 5,07 ± 0,09 α-HBCD 
 5,12 ± 0,09, β-HBCD 
 5,47 ± 0,10 γ-HBCD  

MacGregor et Nixon (1997) 
Hayward et al. (2006) 

Constante d’équilibre de la 
loi de Henry 

0,75 Pa.m3/mol 
Calculé à partir de la pression de vapeur et de la 
solubilité dans l’eau (66 µg/l) 

 

Point d’éclair Sans objet  
Auto-inflammabilité  Se décompose à > 190 oC  
Inflammabilité Sans objet – matériau ignifuge  
Propriétés explosives  Sans objet  
Propriétés oxydantes  Sans objet  
Facteur de conversion 1 ppm = 26,6 mg/m3  
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1 mg/m3 = 0 037 ppm 
 
Tableau 4 : Résumé des résultats des études valides de la solubilité dans l’eau utilisant la méthode sur colonne 
donnés par la Commission européenne dans son évaluation (2008) et cités par le Conseil des ministres des pays 
nordiques (2008) 
Substance testée Milieu Solubilité dans 

l’eau (µg/l)* 
Référence 

α -HBCD  48,8±1,9 

β -HBCD 14,7±0,5  

γ -HBCD 2,1±0,2  

MacGregor et Nixon (2004) 

HBCD technique, somme des éléments 
précédents 

Eau 

65,6   

α -HBCD 34,3  

ß -HBCD 10,2  

γ -HBCD 1,76  

HBCD technique, somme des éléments 
précédents 

Eau salée 

46,3  

Desjardins et al. (2004) 

γ -HBCD Eau 3,4±2,3**  Stenzel et Markley (1997) 
 
*20 °C, **25 °C 
 

1.2 Conclusion du Comité d’étude concernant les informations demandées à l’Annexe D 
11. Le Comité d’étude des polluants organiques persistants a examiné les informations au titre de l’Annexe D 
fournies au sujet du HBCD à sa cinquième réunion, en octobre 2009 (UNEP/POPS/POPRC.5/10). Il a conclu que les 
critères de sélection sont remplis (décision POPRC-5/6). 

1.3 Sources des données 
12. Le présent descriptif des risques a été élaboré à partir des informations au titre de l’Annexe E fournies par les 
pays et les observateurs, les organismes de protection de l’environnement de différents pays dans le cadre de leurs 
rapports nationaux, les fabricants de retardateurs de flamme bromés, le Programme concerté de surveillance continue 
et d’évaluation du transport à longue distance des polluants atmosphériques en Europe (EMEP), et le Programme de 
surveillance et d’évaluation de l’Arctique (PSEA). Il contient en outre des informations scientifiques pertinentes 
publiées récemment. La littérature disponible est très complète. Les ouvrages cités dans le présent descriptif des 
risques sont énumérés dans la section « Bibliographie ». Ceux qui ont été consultés mais ne sont pas cités se trouvent 
sous la rubrique « Bibliographie supplémentaire ». 

13. Vingt et un pays (Allemagne, Australie, Bulgarie, Burundi, Canada, Chine, Costa Rica, Croatie, États-Unis 
d’Amérique, Finlande, Japon, Lituanie, Mexique, Norvège, Pologne, République tchèque, Roumanie, Serbie, Suède, 
Suisse et Ukraine) et deux observateurs (European HBCD Industry Working Group et Réseau international pour 
l’élimination des POP) ont fourni des informations. Ces dernières sont disponibles sur le site web de la Convention. 

14. Le HBCD a fait l’objet de plusieurs évaluations écologiques internationales, dont trois menées par le Conseil 
des ministres des pays nordiques, l’Équipe spéciale sur les POP de la Convention sur la pollution atmosphérique 
transfrontière à longue distance (ECE/EB.AIR/WG.5/2009/7) et l’European Brominated Flame Retardant Industry 
Panel (EBFRIP) pour déterminer, à partir de données expérimentales et de données de terrain, s’il répond aux critères 
de définition des POP énoncés dans la Convention de Stockholm. L’EBFRIP a fait évaluer les concentrations de 
résidus de HBCD dans le corps ou les tissus, ainsi que les doses absorbées quotidiennement et leurs seuils d’effet 
calculés, au regard des niveaux estimés d’exposition à cette substance dans l’environnement (EBFRIP 2009b); le 
Programme concerté de surveillance continue et d’évaluation du transport à longue distance des polluants 
atmosphériques en Europe a évalué le potentiel de propagation atmosphérique transfrontière à longue distance et la 
persistance du HBDC à partir de données de modélisation; et la Commission européenne a réalisé une évaluation des 
risques (Commission européenne 2008), la plus étendue de toutes celles effectuées à ce jour, se penchant en détail sur 
les questions du devenir, des effets et des niveaux d’exposition dans l’environnement. Par ailleurs, le Canada, 
l’Australie et le Japon sont en train d’établir des évaluations nationales. La Norvège a d’ores et déjà achevé la sienne 
et inclus le HBDC dans son plan d’action concernant les retardateurs de flamme bromés et les États-Unis ont, selon 
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l’agence américaine pour la protection de l’environnement, entrepris une évaluation initiale ainsi qu’une évaluation 
intermédiaire des risques présentés par cette substance (USEPA 2008). 

15. Les résultats scientifiques obtenus par le PSEA, qui surveille et évalue les risques de pollution, leur impact sur 
les écosystèmes et l’efficacité des accords internationaux de lutte antipollution pour ce qui concerne l’Arctique, 
montrent que le HBCD est un des polluants rencontrés dans cette région (PSEA 2009). 

16. Pour l’Union européenne, le HBCD fait partie des substances PBT (persistantes, bioaccumulables et toxiques) 
extrêmement préoccupantes visées à l’article 57 d) du règlement REACH (ECHA 2008b). En mai 2009, l’Agence 
européenne des produits chimiques (ECHA) l’a inscrit sur la liste des substances prioritaires recommandées pour 
inclusion parmi les substances sujettes à autorisation dans le cadre du règlement REACH, en raison de ses propriétés 
dangereuses, des volumes utilisés et des risques d’exposition courus par la population ou l’environnement. Une 
proposition visant à le classer et à l’étiqueter comme substance potentiellement toxique pour la reproduction est 
actuellement à l’étude au sein de l’UE (Proposal for Harmonised Classification and Labelling, Based on the CLP 
Regulation (EC) No 1272/2008, Annex VI, Part 2 Substance Name: Hexabromocyclododecane Version 2, Sep. 2009) 
(KEMI 2009). En Ukraine, il figure dans la liste des substances chimiques dangereuses en raison de leurs effets sur la 
santé. 

17. L’Organisation de coopération et de développement économiques (OCDE) a établi une fiche d’évaluation 
initiale de l’ensemble de données de dépistage (EDD) pour le HBCD (OCDE 2007). La vingt-quatrième réunion sur 
l’évaluation initiale de l’EDD a convenu que cette substance possède des propriétés dangereuses pour la santé 
humaine, vu sa toxicité à doses répétées et ses effets potentiels sur le développement neural, et pour l’environnement, 
étant donné sa toxicité aiguë ainsi que sa toxicité chronique en milieu aquatique observées respectivement chez les 
algues et les daphnies, et son fort potentiel de bioaccumulation. 

1.4 Statut de la substance chimique au regard des conventions internationales 
18. Le HBCD fait partie du groupe des retardateurs de flamme bromés de la liste de substances prioritaires établie 
par la Commission de la Convention pour la protection du milieu marin de l’Atlantique du Nord-Est (Commission 
OSPAR), qui se compose de représentants des quinze parties contractantes et de la Commission européenne. 

19. En décembre 2009, l’Organe exécutif de la Convention sur la pollution atmosphérique transfrontière à longue 
distance de la Commission économique des Nations Unies pour l’Europe (CEE-ONU) a jugé, sur la base d’une étude 
technique (ECE/EB.AIR/WG.5/2009/7), que le HBCD répondait aux critères relatifs aux POP énoncés dans le 
Protocole sur les polluants organiques persistants. On est maintenant en train d’évaluer les options de gestion 
disponibles en vue de définir un point de départ pour les négociations ultérieures. 

2 Informations récapitulatives pertinentes pour le descriptif des risques 

2.1 Sources 

2.1.1 Production, commerce, stocks 
20. La production de HBCD se fait en flux discontinu, en faisant réagir du brome élémentaire avec du 
cyclododécatriène, à une température de 20 à 70 oC et en présence d’un solvant, dans un système fermé. Le HBCD 
technique contient principalement du γ-HBCD mais une isomérisation thermique pouvant conduire à un 
enrichissement en α- et, dans une moindre mesure, β-HBCD peut se produire lors de l’extrusion des polymères 
auxquels il est ajouté ainsi que lors de son incorporation dans les produits textiles (Peled et al. 1995, Larsen and Ecker 
1986, Heeb et al. 2008, Kajiwara et al. 2009). Il est souvent importé sous forme de poudre, granules ou mélanges-
maîtres, ainsi que dans des granules de polystyrène expansé ou de polystyrène choc (HIPS) pour la fabrication de 
produits à usage professionnel ou grand public. 

21. Selon le Bromine Science and Environment Forum (BSEF 2010), il est produit aux États-Unis, en Europe et 
en Asie. On sait que des fournisseurs et des producteurs de cette substance existent en Chine mais on ne possède 
aucune information sur les quantités importées ou produites par ce pays. Les statistiques communiquées par le secteur 
montrent que l’Europe a, en 2001, consommé 9 500, soit plus de la moitié, des 16 500 tonnes écoulées sur le marché 
mondial. La demande mondiale de HBCD a augmenté de 28 % en 2002, passant à 21 447 tonnes, et a encore 
augmenté de façon marginale en 2003, atteignant 21 951 tonnes (BSEF 2010). L’USEPA a estimé le total des 
quantités de HBCD fabriquées et importées par les États-Unis en 2005 à un chiffre compris entre 4 540 et 
22 900 tonnes (USEPA 2008). Le Japon a déclaré avoir fabriqué et importé un total de 2 744 tonnes de HBCD en 
2008. Sa consommation était de 700 tonnes/an au début des années 90 (Managaki et al. 2009); elle a donc quadruplé 
depuis. Le volume total de HBCD utilisé par l’UE en 2006 a été estimé à environ 11 580 tonnes, c’est-à-dire plus 
qu’elle n’en produit, ce qui laisse entendre une importation nette d’environ 6 000 tonnes au cours de cette année 
(ECHA 2008a). Plusieurs pays, dont les suivants, ont déclaré en importer, pur ou incorporé dans des produits : Canada 
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(100-1 000 tonnes), Australie (<100 tonnes), Pologne (500 tonnes importées annuellement de Chine), Roumanie 
(185 tonnes) et Ukraine. 

2.1.2 Utilisations 
22. Le HBCD est utilisé comme additif retardateur de flamme pour la protection anti-incendie des véhicules, des 
bâtiments et des articles durant leur stockage et leur vie utile (BSEF 2010). Il se rencontre principalement dans des 
mousses isolantes en polystyrène expansé ou extrudé et, dans une moindre mesure, des produits textiles et des 
appareils électriques et électroniques (ECHA 2008a, rapport USEPA, OCDE 2007, INE-SEMARNAT 2004, Lowell 
Center For Sustainable Production (LCSP 2006), BSEF 2010). Il est vendu sur le marché mondial depuis les années 
60 et a commencé à être utilisé dans les panneaux isolants au cours des années 80. Les produits finis qui en 
contiennent sont fabriqués à partir de mélanges-maîtres, c’est-à-dire de concentrés constitués de HBCD enrobé dans 
une résine telle que le polystyrène (Commission européenne 2008). 

23. D’après les informations fournies par l’industrie, la principale application du HBCD est l’ignifugation des 
mousses de polystyrène servant à fabriquer des panneaux isolants qui sont largement utilisés dans l’industrie du 
bâtiment. Ces mousses existent sous forme de polystyrène expansé et de polystyrène extrudé contenant de 0,7 à 3,0 % 
de HBCD. La fabrication de polystyrène expansé, de polystyrène extrudé et de HIPS fait intervenir des processus de 
polymérisation et d’extrusion au cours desquels le HBCD est incorporé en tant qu’additif (ECHA 2008a). 

24. La deuxième plus importante application est l’ignifugation de textiles en coton ou mélange de coton et de 
fibres synthétiques par enduction d’envers avec un produit pouvant contenir de 2,2 à 4,3 % de HBCD (Kajiwara et 
al. 2009). L’enduit en question est une dispersion contenant un polymère et des additifs, dont le HBCD, que l’on 
applique en couche fine (ECHA 2008a). Le HBCD est en outre employé, mais plus rarement, dans les pièces en 
polystyrène choc de certains appareils électriques et électroniques, à des concentrations comprises entre 1 et 7 % 
(ECHA 2008a). Il peut également être ajouté à des liants, adhésifs et peintures à base de latex (Albemarle Corporation 
2000, Great Lakes Chemical Corporation 2005). Selon le rapport technique de l’UE, il est apparemment très peu 
utilisé dans les emballages en polystyrène expansé et ne l’est pas du tout dans ceux destinés aux aliments (ECHA 
2008a). L’USEPA (2008) fait état d’utilisations de HBCD dans la fabrication de polystyrène cristal, de polystyrène 
choc, de résines styrène-acrylonitrile, d’adhésifs et de revêtements. Le Costa Rica a déclaré en utiliser dans l’industrie 
du bâtiment. Au Mexique, on l’utilise depuis les années 80 dans des mousses de polystyrène expansé et des enduits 
pour textiles (INE-SEMARNAT 2004). Dans les pays de l’UE, on l’utilise dans le polystyrène expansé et le 
polystyrène extrudé, ainsi que dans le polystyrène-choc et les textiles, la concentration dans ces deux derniers cas 
étant d’environ 2 % (ECHA 2008a). Au Japon, 80 % du HBCD consommé sert à fabriquer des panneaux isolants (y 
compris des tatamis) et 20 % à ignifuger des textiles (Managaki et al. 2009). En Suisse, 84 % de la consommation de 
HBCD est imputable aux matériaux de construction (Morf et al. 2008). 

25. Le HBCD apparaît dans une grande variété de produits finis (ECHA 2008a, US EPA 2008, OECD 2007,  
INE-SEMARNAT 2004, LCSP 2006) : panneaux isolants en mousse de polystyrène expansé ou extrudé utilisé dans 
des véhicules de transport, bâtiments et remblais routiers et ferroviaires, polystyrène-choc utilisé dans divers appareils 
électriques et électroniques, tels que boîtiers d’appareils audio-visuels, intérieurs de réfrigérateurs, boîtes de dérivation 
et certains fils et câbles électriques, et textiles enduits utilisés principalement dans l’ameublement (tissus, y compris 
toile à matelas, pour mobilier résidentiel et de bureau, revêtements muraux, tentures et stores, et pour sièges et autres 
garnitures automobiles). D’après les informations fournies par l’Allemagne, il est présent dans le rembourrage en 
polystyrène expansé de certains coussins d’allaitement et poufs sacco ainsi que dans les granules fabriquées à partir de 
déchets de polystyrène expansé dont on se sert en agriculture et horticulture pour améliorer la texture des sols. 

2.1.3 Rejets dans l’environnement 
26. Le HBCD ne se forme pas spontanément dans la nature. Il est rejeté dans l’environnement lors de sa 
fabrication et de la fabrication de produits qui en contiennent, ainsi que durant l’utilisation de ces produits et après 
leur mise au rebut. Sa fabrication et la manière dont il est utilisé dans l’industrie sont décrites dans le rapport 
technique de l’UE (ECHA 2008a). L’UE, le Japon et la Suisse ont calculé les émissions provenant de différentes 
sources au moyen d’un modèle, en partant des rejets mesurés (ECHA 2008a, Managaki et al. 2009, Morf et al. 2008). 
Basées sur la méthode de l’analyse des flux de substance, les deux études de portée nationale ont examiné les flux de 
HBCD au cours de diverses phases du cycle de vie de cette substance s’étalant sur plusieurs années. Ces études 
diffèrent, entre autres, par la méthode, les scénarios d’utilisation, le procédé de comptabilisation des rejets et les 
facteurs d’estimation adoptés. Au Japon, la catégorie « panneaux isolants » inclut, par exemple, les tatamis 
traditionnels dont le potentiel d’émission peut être plus élevé. 

27. Des émissions directes de HBCD dans l’atmosphère, dans les eaux usées et dans les eaux superficielles 
peuvent se produire à partir de sources ponctuelles industrielles. Les rejets totaux dans l’environnement sont en hausse 
en Suisse et au Japon. Il en est de même pour l’UE où, pourtant, les rejets du secteur textile sont en baisse depuis 
2004. Dans les pays de l’UE, le milieu le plus touché est l’eau (air : 665 kg/an; eaux usées 1 553 kg/an; eaux 
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superficielles 925 kg/an)(ECHA 2008a) tandis qu’en Suisse (Morf et al. 2008) et au Japon, les rejets se font surtout 
dans l’atmosphère (air : 571 kg/an; eau : 41 kg/an)(Managaki et al. 2009). 

28. Dans le cas du Japon, de la Suisse et de l’UE, les infiltrations dans le sol sont considérées peu importantes 
puisque les déchets contenant du HBCD y sont enfouis dans des décharges contrôlées, ou incinérés. Toutefois, une 
étude de la filière (EBFRIP 2009a) a révélé qu’elles pourraient être plus élevées qu’on ne le pensait, en raison des 
pratiques d’élimination des emballages traités au HBCD, mais qu’il est possible de les réduire rapidement en 
introduisant des méthodes appropriées de traitement et d’élimination de ces derniers. L’étude en question incluait 
divers producteurs, entrepôts et utilisateurs de première ligne d’Europe intervenant seulement dans les premières 
phases du cycle de vie du HBCD. Il en est ressorti que les déchets d’emballage mis en décharge non contrôlée, 
recyclés, transportés vers des destinations inconnues et entreposés dans des endroits non protégés sont les principales 
sources potentielles de rejets de cette substance dans le sol, qui ont été estimés à environ 1 857 kg/an. Selon l’étude, la 
mise en œuvre des meilleures pratiques en matière de traitement a réduit les rejets potentiels totaux de 2 017 kg/an en 
2008 à 309 kg/an en 2009. Les fabricants et utilisateurs industriels de HBCD de l’UE ont, en 2006, introduit un 
programme de réduction volontaire de leurs émissions directes de cette substance (EBFRIP 2009a). 

29. L’analyse des flux de substance effectuée par la Suisse montre que les matériaux de construction sont à 
l’origine de la majorité des émissions de HBCD et que la moitié des rejets totaux sont dus à des émissions 
atmosphériques diffuses provenant des panneaux d’isolation en polystyrène expansé et extrudé installés (Morf et 
al. 2008). Le rapport technique de l’UE considérait toutefois les émissions produites par les mousses isolantes durant 
leur vie utile comme peu importantes (ECHA 2008a) mais estimait celles dues à la fabrication et à l’utilisation de 
panneaux isolants (1 628 kg/an) à plus de la moitié des rejets totaux (3 142 kg/an) en 2006. D’après ce rapport, les 
rejets totaux de HBCD imputables à la fabrication et à l’utilisation de ces panneaux (95 % de la consommation) et à la 
filière textile (2 % de la consommation) seraient du même ordre. Les rejets provenant de la fabrication et de 
l’utilisation d’appareils électroniques étaient considérés comme minimes (12,6 kg/an)(ECHA 2008a et tableau 3 dans 
ECHA 2008b). Au Japon, les rejets les plus importants sont ceux de la filière textile, dont les émissions 
atmosphériques constituent plus de la moitié des rejets totaux entre 1985 et 2001 (Managaki et al. 2009). 

30. Selon l’analyse des flux de substance faite par le Japon (Managaki et al. 2009) et les estimations de l’UE, les 
sources industrielles ponctuelles étaient celles qui produisaient le plus de rejets (ECHA 2008a – sources industrielles 
ponctuelles : 2 559 kg/an, émissions produites par les articles durant leur vie utile : 98,9 kg/an). 

31. Le HBCD s’utilise exclusivement comme additif. Il se combine physiquement au polymère hôte et peut se 
déplacer dans la matière ainsi que se volatiliser de la surface des articles au cours de leur vie utile (Swerea 2010, 
ECHA 2008a, Commission européenne 2008). Il peut également être rejeté dans des particules ou lixivié. L’existence 
d’émissions de HBCD par divers produits a été prouvée expérimentalement (Commission européenne 2008, Miyake 
et al. 2009, Polymer Research Centre 2006, et Kajiwara et al. 2009). Plusieurs études ont également constaté la 
présence de HBCD dans l’air et dans la poussière à l’intérieur des bâtiments (Abdallah et al. 2008a et b, Abdallah 
2009, Goosey et al. 2008, Stapleton et al. 2008, Stuart et al. 2008, Takigami et al 2009 a et b). Toutefois, on estime 
que les rejets dans l’air intérieur produits par les articles en polystyrène expansé ou extrudé lorsqu’on les secoue sont 
négligeables (ECHA 2008a). Selon les données fournies par l’industrie, le taux de HBCD des panneaux en mousse de 
polystyrène installés se serait avéré stable après 25 ans de service (EBFRIP 2009c). Dans la poussière exposée à la 
lumière, une transformation photolytique du γ-HBCD, qui est le principal constituant du HBCD technique, en 
α-HBCD peut se produire (Harrad et al. 2009). 

32. Les émissions produites par les panneaux isolants durant leur vie utile ont été estimées à partir des résultats 
d’expériences mesurant la perte de HBCD dans un échantillon de mousse de polystyrène, dans l’hypothèse d’une 
durée de vie utile de 30 ans (ECHA 2008a). Celles des textiles ont été calculées à partir des résultats d’essais d’usure 
et de lessivage effectués sur des échantillons vieillis de tissus traités (ECHA 2008a et documents cités dans ce 
dernier). Aucune estimation n’a été faite pour le polystyrène-choc contenu dans certains articles. Les rejets dus aux 
sources diffuses sont probablement sous-estimés dans toutes les analyses puisqu’on ne possède aucune information 
sur les quantités émises par certains produits et le taux de HBCD des articles importés. 

33. À la fin de leur vie utile, il y a de fortes chances que les produits contenant du HBCD soient mis en décharge, 
incinérés, recyclés, ou jetés dans l’environnement. La plupart des déchets contenant du HBCD sont des panneaux 
isolants. D’après les renseignements dont on dispose, on s’en débarrasse généralement en les mettant en décharge ou 
en les incinérant. Le recours au HBCD pour l’ignifugation des panneaux isolants et les quantités de HBCD contenues 
dans les bâtiments ne cessent de croître. Cela implique des rejets de cette substance dans la poussière lors de la 
démolition de tels bâtiments. En 2006, les rejets de HBCD provenant de panneaux isolants mis au rebut ont été 
estimés à 8 512 kg/an (ECHA 2008a). Ce chiffre augmentera probablement, en particulier à partir de 2025, 
parallèlement au nombre de bâtiments contenant du HBCD qu’il faudra rénover ou démolir. Ce temps de basculement 
variera d’une région du monde à l’autre, allant de 10 à 50 ans. 

34. Les appareils électriques et électroniques contenant du HIPS traité au HBCD sont parfois recyclés. Selon 
l’analyse des flux de substance réalisée par la Suisse (Morf et al. 2008), les émissions dues au recyclage de véhicules, 
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de panneaux isolants et d’appareils électriques et électroniques et celles provenant de l’incinération représentent 
respectivement 2 % et environ 0,1 % des rejets totaux de HBCD. Dans les pays en développement, le recyclage 
d’appareils électriques et électroniques contenant du HBCD et d’autres substances toxiques se fait souvent dans des 
conditions qui entraînent des rejets relativement plus importants de HBCD dans l’environnement ainsi qu’un niveau 
plus élevé de contamination des sites (Zhang et al. 2009) et d’exposition des travailleurs (Tue et al. 2010). Les 
déchets électroniques et autres contenant du HBCD y sont souvent brûlés à l’air libre ou abandonnés dans des 
décharges sauvages (Malarvannan et al. 2009, Polder et al 2008c). 

35. Confirmant les résultats obtenus par la Suisse, l’analyse japonaise arrive également à la conclusion que les 
matériaux de construction continueront à émettre du HBCD pendant des dizaines d’années et constitueront des 
sources potentielles de fuites à long terme de cette substance, par lixiviation ou évaporation, dans l’environnement, 
sans compter les rejets plus importants accompagnant la démolition ou la rénovation des bâtiments qui les contiennent 
(Managaki et al. 2009) et les problèmes que leur recyclage pourra alors poser, vu la hausse des quantités en 
circulation. L’étude suisse attire également l’attention sur les rejets que la gestion des déchets et les décharges peuvent 
occasionner à long terme (Morf et al. 2008). L’importance de ces sources dépend toutefois des stratégies de gestion 
des déchets adoptées par les pays concernés (incinération ou mise en décharge contrôlée ou non contrôlée). Au sein de 
l’UE, 68 % des déchets municipaux en général ont été enfouis et 32 % incinérés, selon les chiffres de 2006 (ECHA 
2008a). 

36. Des rejets dans les eaux usées et le réseau d’assainissement à partir de sources industrielles ponctuelles et de 
sources diffuses ont été constatés (ECHA 2008a; Morf et al. 2008; Institut Fresenius 2000a et b; Kupper et al. 2008; 
Remberger et al. 2004; Sellström et al. 1999; Law et al. 2006b). Les boues résiduaires sont épandues dans les champs, 
incinérées ou enfouies (ECHA 2008a; Morf et al. 2008). Des rejets dans les eaux superficielles et des infiltrations 
dans le sol à partir des décharges (Morf et al. 2008; Morris et al. 2004) et des boues résiduaires (Morf et al. 2008; 
Morris et al. 2004) ont également été observés. 

2.2 Devenir dans l’environnement 

2.2.1 Persistance 
37. La persistance du HBCD a été évaluée à l’aide des demi-vies mesurées expérimentalement, calculées à partir 
de modèles et obtenues sur le terrain. Les résultats produits par le logiciel de modélisation BIOWIN [v4.10, EPI Suite 
(v4.0)], qui calcule la probabilité de biodégradation aérobie en présence de populations mixtes d’organismes 
environnementaux, indiquent que le HBCD est difficilement biodégradable, le délai estimé d’apparition d’une 
dégradation primaire étant de l’ordre de plusieurs semaines. De même, un essai antérieur en flacon fermé effectué 
conformément à la directive 301D de l’OCDE sur une période de 28 jours n’a mis en évidence aucune biodégradation 
(Wildlife International 1996). Il convient de noter que bien que ces essais se soient déroulés conformément aux 
directives acceptées, les concentrations testées étaient environ 100 fois plus élevées (7,7 mg/l) que la solubilité 
maximale dans l’eau (66 µg/l). 

38. Les autorités japonaises ont également mené une étude de biodégradation sur 28 jours du 1,2,5,6,9,10-HBCD 
selon la directive 301C de l’OCDE. La dégradation de la substance, un mélange de différents stéréoisomères, était 
mesurée par chromatographie en phase liquide à haute résolution. Les pourcentages de biodégradation obtenus pour 
deux formes isomériques (A et B) ont été de 5 et, respectivement, 6 % (Chemicals Inspection and Testing Institute, 
1990). 

39. Le taux de dégradation du HBCD diminue en présence d’oxygène. Dans les essais sur la biodégradation du 
HBCD technique (t-HBCD) dans les sédiments d’eau douce et les sols effectués par Davis et al. (2005) selon les 
directives 307 et 308 de l’OCDE, le taux de perte à 20 oC était, dans les deux milieux, sensiblement plus élevé en 
anoxie. Par rapport aux échantillons témoins biologiquement stériles, la biotransformation dans ceux contenant des 
microorganismes était plus rapide et les demi-vies (TD50) dans les sédiments étaient de 11 à 30 jours en aérobiose et 
de 1,1 à 1,5 jour en anaérobiose, tandis que dans les sols, elles étaient de 63 et 6,9 jours, respectivement. Toutefois, 
l’étude ne s’est penchée que sur la dégradation du γ-HBCD car les concentrations testées étaient trop faibles pour 
permettre la détection des isomères α et β. De même, il n’a pas été possible de détecter les produits de transformation. 

40. Dans l’évaluation des risques établie par l’UE, le calcul de la demi-vie dans les sédiments aérobies à 20 oC 
aurait donné des valeurs de 113, 68, et 104 jours, respectivement, pour l’α-, le β- et le γ-HBCD (Commission 
européenne 2008). Les auteurs de cette étude ont fait observer qu’elle a été réalisée à des concentrations de HBCD 
beaucoup plus élevées (mg/kg) que celles utilisées par Davis et al. (2005) (µg/kg) et que la cinétique de dégradation 
pourrait donc avoir été limitée par le transfert de masse de la substance dans les microbes. Le principal produit de 
transformation était le 1,5,9-cyclododécatriène (CDT), qui se formait progressivement par déshalogénation réductrice 
du HBCD. Aucune présence de gaz carbonique n’a été détectée mais une étude effectuée selon la directive 301F de 
l’OCDE (Davis et al. 2006b) a montré que le t,t,t-CDT peut se décomposer en CO2. 
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41. Des constantes de vitesse de dégradation anaérobie du HBCD dans les boues d’épuration ont également été 
données (Gerecke et al. 2006). Les expériences se sont faites avec des boues d’épuration digérées fraîchement 
recueillies et amendées avec de la levure et de l’amidon, auxquelles on a ajouté les composés ou mélanges étudiés. 
Les échantillons ont ensuite été incubés à 37 oC. Les résultats obtenus avec des mélanges racémiques des 
diastéréoisomères individuels ont montré que le (+/-)β-HBCD et le (+/-)γ-HBCD se dégradent, selon les estimations, 
environ 1,6 et, respectivement, 1,8 fois plus vite que le (+/-)α-HBCD. Les études menées par Davis et al. (2006a) et 
Gerecke et al. (2006) arrivent également à la conclusion que l’α-HBCD semble se dégrader plus lentement que le β- 
et le γ-HBCD. 

42. Il n’existe aucune donnée empirique fiable sur la cinétique de dégradation du HBCD dans l’eau. Son 
hydrolyse n’a pas été étudiée mais elle ne devrait pas constituer une voie importante de dégradation de cette substance 
dans l’environnement, étant donné la faible solubilité de celle-ci dans l’eau, sa forte affinité pour le carbone organique 
et l’absence de groupes fonctionnels hydrolysables dans sa molécule (OCDE 2007). Selon le rapport EMEP, la  
demi-vie dans l’eau du mélange technique et du γ-HBCD, calculée à partir de leurs propriétés physico-chimiques, 
serait d’environ 5 ans (EMEP 2009). Les valeurs de la demi-vie dans l’eau et dans le sol obtenues par l’EBFRIP en 
comparant différentes estimations faites à partir de modèles varient entre 8,5 et 850 jours, avec une valeur médiane de 
85 jours et un facteur de certitude de 10. La demi-vie dans l’eau douce et les sédiments marins se situe entre 6 et 
210 jours, avec une valeur médiane de 35 jours et un facteur de certitude de 6. L’EBFRIP (2009b) ne fait pas de 
distinction entre les sédiments d’eau douce et marins. 

43. Diverses études faites sur des carottes de sédiments montrent que les congénères du HBCD déposés dans les 
sédiments marins en Asie et en Europe au début des années 70-80 y sont toujours présents en quantités appréciables 
(Minh et al. 2007, Tanabe 2008, Kohler et al. 2008, Bogdal et al. 2008), ce qui signifie que leur persistance dans les 
sédiments est plus grande que ce que les études expérimentales avaient laissé penser. 

44. Il est également possible d’évaluer la persistance à partir des transferts trophiques de la substance dans les 
réseaux trophiques aquatique et terrestre. La concentration des substances qui se biodégradent lentement augmente à 
chaque niveau trophique successif, c’est-à-dire qu’elles se bioamplifient. Les données produites par diverses études 
sur le terrain montrent que le HBCD se bioamplifie dans certaines chaînes alimentaires aquatiques. L’α-HBCD, qui 
paraît être le plus persistant des isomères du HBCD, semble se bioamplifier plus fortement que le β- et le γ-HBCD. 
Les résultats en provenance de l’Arctique fournissent des preuves supplémentaires de la capacité du HBCD de 
persister suffisamment longtemps dans l’environnement pour se faire transporter sur de longues distances  
(EBFRIP 2009b, NCM 2008). 

2.2.2 Bioaccumulation 
45. Plusieurs études faites en laboratoire ainsi que dans des réseaux trophiques et écosystèmes locaux confirment 
le potentiel de bioaccumulation et de bioamplification du HBCD. Les études sur le terrain montrent un accroissement 
général des concentrations dans les biotes aquatique et arctique à mesure que le niveau trophique monte. Aucune 
étude in situ en milieu terrestre n’a été identifiée, mais deux études en laboratoire indiquent que le HBCD peut se 
bioaccumuler chez les mammifères terrestres. Le facteur de bioconcentration à l’équilibre du HBCD technique calculé 
par Veith et al. (1979) pour le méné à grosse tête (Pimephales promeas) lors d’un essai en écoulement continu d’une 
durée de 32 jours est de 18 100. L’essai s’était déroulé avec 30 poissons, dans un milieu contenant 6,2 µg t-HBCD/l, 
concentration qui est inférieure à la solubilité dans l’eau de cette substance, à la température de 25 ± 0,5 oC.  
Cinq poissons étaient prélevés et analysés au bout de 2, 4, 8, 16, 24 et 32 jours. 

46. Une accumulation de HBCD a également été observée chez les truites arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) 
exposées pendant 35 jours à des concentrations nominales de 0,34 et 3,4 µg/l dans un système à écoulement continu 
(Wildlife International 2000).. L’étude, qui s’était effectuée conformément à la méthode 305 de l’OCDE, comprenait 
une période d’élimination de 35 jours après la phase d’exposition. Chez les truites exposées à la concentration plus 
élevée, les concentrations tissulaires n’avaient pas atteint l’équilibre à l’issue de l’essai. Les facteurs de 
bioconcentration calculés à partir de ces dernières étaient, par conséquent, considérés moins fiables que celui obtenu 
chez les truites de l’autre groupe, à savoir 13 085 à l’équilibre pour le poisson entier. Se basant sur les études réalisées 
par Wildlife International 2000 et Veith et al. (1979), l’UE a adopté dans son évaluation des risques un facteur de 
bioconcentration global de 18 100 pour les organismes aquatiques (Commission européenne 2008). 

47. Les autorités japonaises ont, de leur côté, mené une étude d’une durée de 14 semaines conforme à la directive 
305C de l’OCDE sur le 1,2,5,6,9,10-HBCD chez la carpe. Comme la substance concernée est un mélange, on l’a 
séparée par chromatographie en phase liquide à haute résolution en cinq éléments désignés par les lettres A à E selon 
l’ordre d’apparition des pics. L’étude s’est penchée sur les trois principaux éléments, les isomères B, C et E, dont on 
n’avait pas déterminé l’identité mais qui avaient la même formule moléculaire que la substance faisant l’objet de 
l’essai. Les valeurs du facteur de bioconcentration obtenues pour l’élément B allaient de 834 à 3 070 à la 
concentration de 24 µg/l et de 3 390 à 16 100 à 2,4 µg/l. Dans le cas de l’élément C, elles variaient entre 816 et 1 780 
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à 20,2 µg/l et entre 3 350 et 8 950 à 2,02 µg/l. Pour l’élément E, elles étaient comprises entre 118 et 418 à 144 µg/l et 
entre 479 et 2 030 à 14,4 µg/l (Chemicals Inspection and Testing Institute, 1995). 

48. Law et al. (2005) ont mesuré les facteurs de bioamplification de divers isomères individuels dans des 
conditions de laboratoire en exposant des truites arc-en-ciel juvéniles par voie alimentaire aux substances en question, 
obtenant des valeurs de 9,2 pour l’α-, 4,3 pour le β-, et 7,2 pour le γ-HBCD. Ils ont noté qu’une bioisomérisation, 
c’est-à-dire une conversion d’un isomère en un autre, pouvait se produire in vivo chez cette espèce. 

49. Haukås et al. (2009) ont établi un rapport sur l’exposition par voie alimentaire des truites arc-en-ciel juvéniles 
au HBCD. Ils ont noté qu’après une exposition unique par voie orale, une bioaccumulation appréciable pouvait se 
constater au bout de 6 heures et les concentrations atteignaient leur niveau maximum au bout de 4 à 8 jours. Les 
organes contenant les plus fortes concentrations après 48 h étaient respectivement le foie, les muscles et le cerveau. 
On a supposé que cette accumulation préférentielle dans le foie était due au fait que cet organe recevait plus de sang 
en provenance de l’estomac et des intestins. Après 21 jours, on a constaté une baisse des concentrations dans le foie et 
dans le cerveau, mais aucun changement notable des taux musculaires. Il a été avancé que cette différence pourrait 
être due à la lenteur relative de l’activité métabolique et de la circulation sanguine dans les muscles. 

50. La bioaccumulation du HBCD chez les mammifères a fait l’objet de deux études en laboratoire (WIL 2001; 
Velsicol Chemicals 1980). Dans une étude de 90 jours sur la toxicité à doses répétées du HBCD (mélange technique, 
1 000 mg/kg poids corporel/j) chez les rats, la WIL (2001) a observé que les concentrations d’isomère α dans tous les 
échantillons prélevés au cours de cette période étaient beaucoup plus élevées que celles des isomères β et γ. Les 
pourcentages relatifs mesurés (α : 65-70%; β : 9-15% et γ : 14-20 %) différaient sensiblement des proportions 
contenues dans le mélange (α : 8,9%; ß : 6,6% et γ : 84,5%). Velsicol Chemicals (1980) a étudié la pharmacocinétique 
du HBCD au moyen de molécules radioactivement marquées (14C-HBCD, pureté > 98 %) administrées en dose orale 
unique à des rats. Les auteurs ont observé que la substance se répartissait dans tout le corps et que les plus fortes 
concentrations se trouvaient dans les tissus adipeux, le foie, les reins, les poumons et les gonades, dans cet ordre. Le 
HBCD était rapidement métabolisé en composés polaires dans le sang, les muscles, le foie et les reins mais restait en 
grande partie intact dans les tissus adipeux. L’étude a conclu que le HBCD s’accumulait dans les tissus adipeux à la 
suite d’expositions répétées. 

51. De nombreux rapports font état de facteurs de bioamplification >1 pour le HBCD dans les écosystèmes 
aquatiques. Les valeurs normalisées par rapport aux lipides obtenues dans le réseau trophique du lac Ontario pour les 
isomères α et γ étaient, par exemple, > 1 dans la plupart des relations trophiques (Tomy et al. 2004a). Dans certains 
cas, les facteurs de bioamplification des isomères du HBCD étaient plus élevés que ceux des autres polluants 
organiques persistants connus. Ainsi, l’α-HBCD aurait un facteur de bioamplification de 10,8 dans la relation 
trophique éperlan-mysis, soit environ le double de ceux du p,p-DDE et des ΣPCB. Le facteur d’amplification 
trophique, qui est défini comme la pente de régression du logarithme de la concentration par rapport au niveau 
trophique, était de 6,3 (p<0,001), alors que celui des ΣPCB était de 5,7 (Tomy et al. 2004). Les trois isomères du 
HBCD auraient également donné des valeurs > 1 dans plusieurs des relations trophiques établies du biote du lac 
Winnipeg, au Canada (Law et al. 2007). Les facteurs d’amplification trophique calculés étaient de 1,4 pour l’α-, 1,3 
pour le β- et 2,2 pour le γ-HBCD. 

52. On a obtenu des résultats similaires dans l’Arctique norvégien. Sørmo et al. (2006) ont analysé des 
échantillons prélevés en 2002 et 2003 dans le Svalbard sur des espèces représentatives de différents niveaux 
trophiques de la chaîne alimentaire de l’ours blanc. Chez l’amphipode Gammarus wilkitzkii, les concentrations de 
HBCD étaient inférieures au seuil de détection (0,012 ng/g poids vif). Elles subissaient une forte bioamplification 
dans la relation trophique morue polaire (Boreogadus saida) - phoque annelé (facteur de bioamplification de 36,4 
d’après les concentrations rapportées au poids humide du corps entier) mais ne se bioamplifiaient pas entre ce dernier 
et l’ours blanc (facteur de bioamplification de 0,6). Les concentrations moins élevées trouvées chez les ours blancs ont 
été considérées comme des indications éventuelles d’une plus grande capacité métabolique de leur organisme. Dans 
l’Est du Groenland, Letcher et al. (2009) se sont penchés sur la bioaccumulation, la biotransformation et/ou la 
bioamplification comparées du HBCD et des anciens POP dans la graisse des phoques annelés (Pusa hispida) et les 
tissus des ours blancs (graisse, foie et cerveau). Ils ont trouvé que chez ces derniers, l’α-HBCD se bioaccumulait 
uniquement dans les tissus adipeux. Le facteur de bioamplification calculé à partir des concentrations de HBCD dans 
la graisse des phoques annelés et des concentrations d’α-HBCD dans les tissus adipeux des ours blancs était supérieur 
à 1. Les auteurs en ont conclu que même si la capacité métabolique des ours blancs était supérieure à celle des autres 
espèces, le niveau d’exposition élevé faisait en sorte qu’une bioamplification se produise. 

53. Morris et al. (2004) se sont penchés sur la bioamplification du HBCD dans le réseau trophique de la mer du 
Nord. Bien qu’ils n’aient pas précisé les facteurs de bioamplification individuels, ils ont laissé entendre que les 
concentrations plus élevées mesurées chez les espèces des niveaux trophiques supérieurs impliquaient une 
bioamplification de cette substance. Chez les phoques communs (Phoca vitulina) et les marsouins communs 
(Phocoena phocoena), par exemple, elles surpassaient celles mesurées chez les macroinvertébrés aquatiques tels que 
les étoiles de mer et les buccins de plusieurs ordres de grandeur. De même, les concentrations de HBCD étaient 
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élevées chez le cormoran, un oiseau prédateur, ainsi que dans les œufs de sterne, mais plus faibles chez leurs proies, la 
morue et l’anguille d’Europe (Anguilla Anguilla). 

54. Haukås et al. (2009) ont constaté que les proportions des diastéréoisomères du HBCD, qui étaient  
de 3:1:10 (α:β:γ) dans les sédiments, étaient de 55:1 (α:γ) chez les espèces des niveaux trophiques les plus élevés, ce 
qui indique une bioaccumulation préférentielle de certains diastéréoisomères dans les organismes. L’étude portait sur 
les concentrations de HBCD dans une chaîne trophique, allant des sédiments et organismes vivant dans ces derniers 
aux oiseaux de mer, d’un fjord contaminé de Norvège. Les résultats obtenus cadraient avec ceux d’une autre étude 
menée par Zhang et al. (2009) dans deux ruisseaux contaminés de Chine où on avait constaté que le γ-HBCD 
prédominait dans les sédiments (63 % du HBCD total) tandis que l’α-HBCD s’accumulait sélectivement dans les 
échantillons biotiques, contribuant 77 %, 63 % et 63 % des quantités totales de HBCD mesurées respectivement chez 
le bigorneau (Littorina littorea), le carassin (Carassius carassius) et la loche. 

55. Tomy et al. (2008) ont étudié l’accumulation sélective d’isomères du HBCD à différents niveaux trophiques 
dans un réseau trophique marin de l’Arctique canadien. Ils ont trouvé une corrélation positive notable entre les 
concentrations d’α-HBCD et le niveau trophique, avec un facteur d’amplification trophique de 7,4 (p < 0,01) 
indiquant une bioamplification dans l’ensemble du réseau trophique, et une corrélation négative notable entre les 
concentrations de γ-HBCD et le niveau trophique (dilution trophique). L’α-HBCD constituait plus de 70 % du HBCD 
contenu dans les tissus des crevettes (Pandalus borealis, Hymenodora glacialis), sébastes du Nord (Sebastes 
mentella), morues polaires (Boreogadus saida), narvals (Monodon monoceros) et bélougas (Delphinapterus leucas), 
tandis que dans le zooplancton (mélange) et les clams (Mya truncata, Serripes groenlandica), ainsi que chez le morse 
(Odobenus rosmarus), le γ-HBCD constituait plus de 60 % du HBCD total. La prédominance d’un diastéréoisomère 
ou d’un autre était attribuée en partie aux différences dans leur devenir et leur comportement dans l’environnement, le 
moins hydrosoluble d’entre eux, à savoir l’isomère γ, étant plus susceptible de se propager passivement de la colonne 
d’eau au zooplancton proportionnellement plus riche en lipides. De même, les clams, qui sont des organismes 
benthiques filtreurs, sont plus susceptibles d’absorber une plus grande proportion de γ-HBCD à partir des sédiments. 
La présence d’une part plus importante d’α-HBCD dans le HBCD total, comme c’est le cas chez le bélouga et le 
narval, pourrait indiquer, comme on a pu le voir, une plus grande capacité de biotransformation sélective du γ-HBCD 
en isomère α (Zegers et al. 2005, Law et al. 2006d). Cela concorde également avec les résultats obtenus par Tomy et 
al. (2009) selon lesquels l’isomère α représenterait plus de 95 % du HBCD total trouvé chez le bélouga alors que chez 
la morue polaire, qui est sa principale nourriture dans le réseau trophique marin de l’Ouest de l’Arctique canadien le 
γ-HBCD était l’isomère prédominant (> 77 %). Pour les auteurs, c’était une preuve supplémentaire de l’aptitude du 
bélouga à biotransformer l’isomère γ en isomère α. 

2.2.3 Potentiel de propagation à longue distance dans l’environnement 
56. Le HBCD est persistant dans l’air, sa demi-vie estimée étant de plus de deux jours. Les études et la 
modélisation de son devenir et de sa propagation dans l’environnement ainsi que les données de terrain fournissent 
des preuves supplémentaires de son potentiel de propagation à longue distance. Les concentrations détectées dans 
l’atmosphère, le biote et l’environnement arctiques sont des indices révélateurs de ce potentiel. 

57. La demi-vie atmosphérique du HBCD par réaction en phase gazeuse avec les radicaux hydroxyle (OH) n’a pas 
été mesurée expérimentalement, mais a été estimée à 76,8 heures (3,2 jours) par le logiciel AopWin v1,91 dans 
l’hypothèse d’une concentration de molécules OH de 5.105/cm3 et d’une réaction ayant lieu pendant 24 h par jour 
(valeurs utilisées par l’UE dans son évaluation des risques). Il convient de noter que ce modèle est sensible à la 
concentration de molécules OH adoptée (NCM 2008). 

58. Selon Bahm et Khalil (2004), la concentration moyenne annuelle mondiale de radicaux OH sur 24 h serait de 
9,2 105 molécules/cm3, avec une valeur de 9,8 105 molécules/cm3 pour l’hémisphère Nord et de 
8,5 105 molécules/cm3pour l’hémisphère Sud. Ces chiffres se rapprochent des valeurs de 9,7(±0,6).105 molécules/cm3 
et 1,1(±0,2).106 molécules/cm3 calculées respectivement par Prinn et al. (1995) et Montzka et al. (2000) sur la base 
des concentrations atmosphériques de méthylchloroforme mesurées. Compte tenu de l’incertitude sur les estimations 
du KOH faites à partir du modèle, la demi-vie par dégradation photochimique du HBCD se situerait entre 0,4 et 4 jours 
dans l’hémisphère Nord et entre 0,6 et 5,4 jours dans l’hémisphère Sud (EBFRIP 2009b) 

59. Ayant évalué le potentiel de propagation à longue distance du HBCD à l’aide de quatre modèles (TaPL3-2,10, 
ELPOS, Chemrange-2.0 et Globo-POP), le BSEF (2003) est arrivé à la conclusion que l’aptitude de cette substance à 
atteindre des régions reculées est faible. En propagation atmosphérique, TaPL3 et ELPOS ont prédit une distance 
caractéristique de transport de 760 et, respectivement, 784 km, Chemrange une portée spatiale de 11 % de la 
circonférence de la Terre, et Globo-POP un potentiel de contamination de l’Arctique s’élevant à 2,28 % après 10 ans 
de rejets continus. Ces résultats sont comparables à ceux obtenus pour les bromodiphényléthers utilisés comme 
retardateurs de flamme, en particulier les congénères contenant de cinq à dix atomes de brome qui se rencontrent 
également dans l’Arctique (Wania et Dugani 2003). Selon le BSEF (2003), la propagation à longue distance du 
HBCD est, vu les propriétés de celui-ci, probablement déterminé par le transport d’aérosols. Globalement, la faible 
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volatilité du HBCD laissait prévoir une adsorption notable sur des particules atmosphériques qui étaient susceptibles 
de retomber ultérieurement par dépôt sec ou humide. On considérait que son potentiel de propagation était lié aux 
mouvements de ces particules. 

60. Les propriétés physico-chimiques du HBCD donnent à penser qu’il peut faire l’objet d’échanges surface-
atmosphère occasionnés par les fluctuations saisonnières et diurnes de la température. Cela pourrait lui donner la 
possibilité de se remettre en suspension après avoir été déposé et, ainsi, d’être transporté sur de longues distances par 
bonds successifs, ce que Gouin et Harner (2003) ont décrit sous le nom « d’effet sauterelle ». Cette hypothèse est 
étayée par les données environnementales. Les concentrations de HBCD dans les échantillons globaux recueillis dans 
des centres urbains et des régions reculées de Suède et de Finlande présentaient des fluctuations saisonnières et 
diurnes manifestes, avec des niveaux plus élevés en hiver et plus faibles en été et en automne (Remberger et al. 2004). 
Dans les échantillons de précipitation collectés dans le bassin des Grands Lacs, les concentrations les plus élevées, 
pouvant aller jusqu’à 35 ng/l, ont été relevées en hiver (Backus et al. 2005). Les chercheurs ont avancé la possibilité 
que la neige entraîne les particules atmosphériques plus efficacement que la pluie et que les concentrations dans la 
phase particulaire augmentent en hiver, ce qui expliquerait ces pics hivernaux. Dans une étude faite par Yu et al. 
(2008) dans le Sud de la Chine, le pourcentage de HBCD dans la phase particulaire variait à l’intérieur d’une large 
fourchette (69,1 – 97,3 %), ce qui laisse penser que la propagation à longue distance de cette substance est déterminée 
par les conditions environnementales. 

61. D’après les modèles, le HBCD semble avoir un potentiel de propagation à longue distance « faible » à 
« modérément faible ». L’évaluation comparative a montré que ce potentiel est du même ordre que celui des anciens 
POP (EBFRIP 2009b). La présence du HBCD dans des régions reculées à des concentrations supérieures au seuil de 
détection porte à croire que l’étendue de sa propagation à longue distance dépasse les prédictions des modèles, qui ne 
tiennent pas pleinement compte de la possibilité de transport par « effet sauterelle » et de certaines conditions 
environnementales typiques des systèmes de vents de l’Arctique comme, par exemple, la brume arctique. 

62. Selon le rapport 2009 du PSEA, un transport de retardateurs de flamme bromés relativement peu volatils a 
effectivement lieu au cours de tels phénomènes, lorsque l’atmosphère contient des nombres importants de particules. 
Il s’ensuit que par temps sec et fortement venteux, les distances sur lesquelles ces substances sont transportées 
peuvent dépasser les prédictions des modèles (PSEA 2009). Brown et Wania (2008) considèrent le HBCD comme un 
contaminant arctique potentiel en raison de sa demi-vie par oxydation atmosphérique, qui est supérieure à deux jours, 
et des similarités entre sa structure et celle de contaminants arctiques connus provenant de régions éloignées. Selon 
eux, il est possible, au vu de l’écart entre les prévisions et la réalité, que la propagation de molécules adsorbées sur des 
particules atmosphériques soit plus efficace qu’en théorie pour le transport à longue distance de polluants jusqu’en 
Arctique, entre autres parce que les modèles globaux actuels ne tiennent pas compte de l’effet des pluies 
intermittentes. Les résultats produits par le modèle EMEP ont conduit à la même conclusion (EMEP 2009), de même 
que les études sur le terrain et les données de surveillance de l’environnement. Le programme norvégien de 
surveillance de la pollution a observé que les concentrations de HBCD mesurées dans l’atmosphère arctique étaient 
plus élevées (30,8 pg/m3 à Birkenes et à 26,39 pg/m3 à Zeppelin) lorsque les vents provenaient de zones polluées et 
plus faibles (1,03 pg/m3 à Birkenes et à 0,26 pg/m3 à Zeppelin) lorsqu’ils soufflaient de l’océan Arctique et de 
Scandinavie (Direction du climat et de la pollution (Norvège) – KLIF 2008). Les données de surveillance montrent 
également des masses d’air en provenance de régions polluées peuvent atteindre des endroits reculés en peu de temps 
(Manø et al. 2008). Une étude récente a montré que le HBCD se rencontre partout dans l’arctique et en Europe 
occidentale et que la partie orientale du continent nord-américain est une des principales sources de cette pollution (de 
Wit et al. 2009). Dans la partie européenne de l’Arctique, la présence de HBCD a été détectée pour la première fois en 
1990 (5-6 pg/m3; Bergander et al. 1995) et dans ses parties canadienne et russe en 1993 (1,8 pg/m3;  
TPSGC-AINC-PLCN 2003 et 1-2 pg/m3 (2006 et 2007); Xiao et al. 2010). Les concentrations atmosphériques de 
∑HBCD relevées dans l’Arctique canadien étaient comparables à celles de BDE-99 (Xiao et al. 2010). 

2.3 Exposition 

2.3.1 Concentrations dans l’environnement et tendances 
63. Le HBCD est largement répandu dans l’environnement mondial et est présent à des concentrations 
importantes dans les tissus des grands prédateurs, comme Covaci et al. (2006) l’ont constaté chez les mammifères 
marins et les rapaces. Zegers et al. (2005) ont publié des données sur les concentrations de cette substance chez deux 
espèces de grands prédateurs marins, le marsouin et le dauphin commun (Delphinus delphis), dans différentes régions 
d’Europe. Les concentrations les plus élevées ont été mesurées chez des marsouins échoués sur les rivages irlandais et 
écossais de la mer d’Irlande (concentration médiane de 2 900 et maximum de 9 600 ng/g poids vif) et sur la côte 
Nord-Ouest de l’Écosse (5 100 ng/g poids vif). Dans les autres régions, les concentrations médianes étaient de 
1 200 ng/g poids vif dans le Sud de l’Irlande, 1 100 ng/g poids vif aux Pays-Bas, en Belgique et sur la côte française 
de la mer du Nord, 770 ng/g poids vif dans l’Ouest de l’Écosse et 100 ng/g poids vif en Galicie (Espagne). Chez le 
dauphin commun, un mammifère pélagique qui chasse principalement au-dessus du plateau continental et dans les 
eaux littorales, les concentrations médianes étaient de 900 ng/g poids vif dans l’Ouest de l’Irlande, 400 ng/g poids vif 
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sur la côte française de la Manche, et 200 ng/g poids vif en Galicie (Zegers et al. 2005). Law et al. (2006d) ont étudié 
la présence de HBCD dans la graisse de 85 marsouins de différentes régions du Royaume-Uni entre 1994 et 2003. Ils 
en ont trouvé dans tous les échantillons, à des concentrations allant de 10 à 19 200 µg/kg poids humide (11 à 
21 300 µg/kg lipides), avec une prédominance de l’isomère α (voir le paragraphe 71 pour une étude complémentaire). 

64. De Boer et al. (2004) ont analysé les HBCD présents dans les œufs des faucons pèlerins (Falco peregrinus) 
(71-1 200 ng/g poids vif ) et les muscles des éperviers (Accipiter nisus) (84-19 000 ng/g ) du Royaume-Uni, obtenant 
des fréquences de détection de 30 et 20 %, respectivement. En 2001, Morris et al. en ont trouvé des concentrations 
allant de 330 à 7 100 ng/g poids vif dans des œufs de sternes (Sterna hirundo) des Pays-Bas. Des concentrations 
comprises entre 34 et 2 400 ng/g poids vif étaient présentes dans des œufs de faucons pèlerins prélevés en Suède entre 
1991 et 1999 (Lindberg et al. 2004). 

65. En raison de leur position élevée dans la chaîne alimentaire et de l’exposition importante à laquelle ils sont 
soumis dans l’environnement aquatique, les poissons présentent souvent des taux élevés de résidus de contaminants. Il 
n’est donc pas étonnant que de nombreuses études aient trouvé des HBCD dans le biote aussi bien d’eau douce que 
marin (Covaci et al. 2006). Les concentrations mesurées dans les tissus des poissons de la rivière Skerne (Durham, 
Royaume-Uni) en aval d’une usine de HBCD étaient très élevées, allant jusqu’à 10 275 ng/g poids vif (Allchin et 
Morris 2003). Dans les régions urbaines et suburbaines d’Europe, les taux variaient généralement entre 10 et 
1 000 ng/g poids vif, tandis que dans celle des Grands Lacs américains, ils étaient approximativement 10 fois moins 
élevés, allant de 3 à 80 ng/g poids vif (Covaci et al. 2006). Ueno et al. (2006) ont illustré le caractère largement 
répandu du HBCD dans l’environnement aquatique dans une étude faite entre 1997 et 2001 sur les bonites à ventre 
rayé (Katsuwonus pelamis) de la région Asie-Pacifique, qui a trouvé dans les muscles de ces poissons des 
concentrations allant de 0,28 ng/g poids vif au Brésil, à 45 ng/g poids vif au Japon. En 2006, l’étude effectuée par 
Xian et al. (2008) a trouvé des taux musculaires compris entre 12 ng/g poids humide chez les carpes herbivores 
(Ctenopharyngodon idella) et 330 ng/g poids humide chez les perches chinoises (Siniperca chuatsi) du fleuve 
Yangtsé, en Chine. 

66.  Le HBCD est en outre omniprésent dans l’environnement et les réseaux trophiques arctiques (de Wit et al. 
2006, 2009), où les grands prédateurs sont particulièrement vulnérables en raison des évolutions et de la charge de 
polluants persistants du milieu dans lequel ils vivent (PSEA 2009). En période de stress environnemental, les 
polluants accumulés dans leurs réserves de graisse se retrouvent, une fois ces dernières épuisées, dans les organes 
vitaux (KLIF 2007). En 2001, Muir et al. ont relevé des concentrations de ΣHBCD allant de 9,8 à 18 ng/g poids vif 
dans la graisse de bélougas (Delphinapterus leucas) de l’Arctique canadien, une espèce protégée par la Convention 
sur les espèces migratrices et, en 2006, ont fait état de la présence de cette substance dans les tissus adipeux d’ours 
blancs (Ursus maritimus) de diverses populations de la région arctique analysés en 2002. Les concentrations les plus 
élevées étaient celles mesurées chez les femelles de la région du Svalbard (109 ng/g poids vif). Les ours blancs 
figurent dans la Liste rouge des espèces menacées de l’UICN. Miljeteig et al. (2009) ont comparé les concentrations 
de polluants dans les œufs des mouettes blanches (Pagophila eburnea) de trois colonies de l’Arctique norvégien et 
d’une de l’Arctique russe (terre François-Joseph et Severnaïa Zemlia). Les concentrations qu’ils ont obtenues 
figuraient parmi les plus élevées qu’on ait signalées pour les oiseaux marins de l’Arctique et ont été identifiées comme 
un important facteur de stress chez cette espèce qui était déjà menacée par l’évolution du milieu. La population de 
mouettes blanches de l’Arctique est en baisse et l’espèce se trouve sur la liste rouge de l’UICN 
(www.iucnredlist.org/). L’étude a trouvé des concentrations de HBCD allant de 14 à 272 ng/g poids vif. Le rappport 
2007 de la KLIF fait état des résultats de l’analyse des taux de contaminants tels que les anciens POP, le mercure et 
les nouveaux polluants arctiques dans les tissus de goélands bourgmestres (Larus hyperboreus) et de goélands marins 
(Larus marinus) trouvés morts à Bjørnøya, dans l’Arctique norvégien entre 2003 et 2005. Les concentrations obtenues 
pour certains polluants, dont le HBCD, étaient plus élevées que celles mesurées antérieurement chez les goélands 
bourgmestres de Bjørnøya et d’autres espèces d’oiseaux de l’Arctique et d’Europe. Chez les goélands bourgmestres, 
les concentrations d’α-HBCD dans le cerveau allaient de 5,1 à 475 ng/g poids vif; le foie en contenait entre 195 et 
15 027 ng/g poids vif. Chez les goélands marins, elles variaient de 44,7 à 44,8 ng/g poids vif pour le cerveau et de 
1 881 à 3 699 ng/g poids vif pour le foie. À titre de comparaison, les valeurs relevées dans des échantillons de foie de 
cormoran prélevés en 1999-2000 en Angleterre étaient de 138 à 1 320 ng/g poids vif (Morris et al. 2004). Environ 40 
à 45 % des oiseaux étaient complètement ou gravement émaciés. Des goélands bourgmestres mourants manifestant 
des comportements anormaux ont également été observés à Bjørnøya. Selon la KLIF, les concentrations élevées de 
polluants, y compris le HBCD, pourraient avoir été un des facteurs qui ont contribué directement ou indirectement à la 
mort de ces oiseaux. 

67. Selon les études faites par Covaci et al. (2006), law et al. (2008b) et Tanabe et al. (2008), les concentrations 
de HBCD affichent, dans tous les compartiments de l’environnement, une tendance globale à la hausse qui semble 
être liée à l’utilisation accrue de cette substance. Couvrant l’Amérique du Nord, l’Europe, l’Arctique, l’Asie et le 
Pacifique Sud, ces études se penchent sur plus de 100 études scientifiques publiées (jusqu’en 2007) et une variété de 
milieux (atmosphère, air intérieur et extérieur, boues d’épuration, sols et sédiments), d’échantillons biologiques et de 
chaînes trophiques. Dans l’étude menée par Wit et al. (2009), les rares études temporelles disponibles montraient, en 
fonction des espèces et des endroits, un accroissement des concentrations de HBCD dans le biote, avec une tendance 
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indéterminée. Selon Managaki et al. (2009), la tendance à la hausse des rejets de HBCD cadre avec les concentrations 
mesurées dans les carottes de sédiments (Minh et al. 2007) et les tendances historiques des taux sanguins de HBCD 
chez la population humaine du Japon (Kakimoto et al. 2008). 

68. Plusieurs analyses de carottes sédimentaires faites en Asie et en Europe montrent des concentrations plus 
élevées dans les couches supérieures et moins élevées dans les couches plus profondes. Ces résultats sont en 
corrélation avec la tendance en matière d’utilisation de HBCD. Du HBCD était présent dans trois carottes 
sédimentaires et six échantillons de sédiments de surface collectés en 2002 dans la baie de Tokyo (Minh et al. 2007). 
La substance y est apparue pour la première fois vers le milieu des années 70 et ses concentrations dans les couches 
sédimentaires n’ont cessé d’augmenter depuis. Tanabe (2008) a calculé qu’elles doublent tous les 7 à 12 ans. La 
présence de HBCD dans les sédiments du lac Greifensee a été détectée pour la première fois vers le milieu des années 
80 (Kohler et al. 2008). Les concentrations mesurées dans les carottes augmentent exponentiellement à partir de cette 
date, avec un pic de 2,5 ng/g poids sec en 2001. Bogdal et al. (2008) ont fait état de concentrations croissantes de 
HBCD à mesure qu’on remonte vers la couche superficielle dans deux carottes de sédiments provenant du lac Thun. 

69. Une étude des tendances temporelles des concentrations de HBCD et de PBDE dans les œufs des goélands 
argentés (Larus argentatus), macareux moines (Fratercula arctica), et mouettes tridactyles (Rissa tridactyla) du Nord 
de la Norvège (Helgasson et al. 2009) a montré un accroissement des concentrations d’α-HBCD chez toutes les 
espèces entre 1983 et 2003. Les taux moyens sont passés de 16 à 108 ng/g poids vif chez les goélands argentés, de 12 
à 58 ng/g poids vif chez les macareux moines et de 30 à 142 ng/g poids vif chez les mouettes tridactyles de Røst et 
Hornøya. Une étude similaire (KLIF 2005) sur des œufs d’oiseaux des mêmes espèces échantillonnés en 1983, 1993 
et 2003 dans le Nord de la Norvège a produit des résultats comparables. Les concentrations médianes sont passées de 
7,9 à 110 ng/g poids vif chez les goélands argentés, de 8,4 à 72,3 ng/g poids vif chez les macareux moines et de 15,9 à 
161,3 ng/g poids vif chez les mouettes tridactyles de Røst et Hornøya. À Bjørnøya, dans le Svalbard, elles sont 
passées de 25,3 à 81,4 ng/g poids vif chez les goélands bourgmestres (KLIF 2005). Esslinger et al., qui ont étudié 
l’évolution temporelle des concentrations de HBCD et la distribution énantiomérique de cette substance dans des 
échantillons groupés d’œufs de goélands argentés (Larus argentatus) collectés entre 1988 et 2008 dans trois colonies 
isolées des îles Trischen, Mellum et Heuwiese, près des côtes allemandes (Dioxin 2010a), n’ont détecté aucune 
tendance précise dans les échantillons provenant de Trischen mais ont constaté dans les œufs ramassés à Mellum des 
fluctuations, puis une baisse des concentrations au cours des quatre dernières années, après une hausse suivie d’un 
aplatissement de la courbe au début des années 90 et d’une remontée en flèche au début des années 2000. La même 
tendance temporelle pouvait s’observer dans les échantillons provenant de la troisième île mais les données étaient 
limitées aux dix dernières années. Il est toutefois impossible de faire une analyse de régression puisqu’il s’agit 
d’échantillons ponctuels et groupés. Aucun écart-type n’était donné et il n’était pas possible de déterminer la 
signification des variations des concentrations. 

70. Les données de surveillance obtenues récemment sur des poissons (brème et sole), qui semblent indiquer une 
variation des concentrations de HBCD dans leurs tissus, ne couvrent qu’une période de trois ans allant de 2007 à 
2009, de sorte que toute conclusion qu’on pourrait en tirer au sujet des tendances ne peut être que préliminaire. On a 
trouvé cinq tendances différentes, dont deux croissantes, deux décroissantes et une sans direction précise 
(Fraunhofer, 2010). 

71. Stapleton et al. (2006) ont mis en évidence un accroissement exponentiel des concentrations de HBCD, avec 
un temps de doublement d’environ deux ans, chez les otaries de Californie (Zalophus californianus) échouées entre 
1993 et 2003. Law et al. (2008a, b) ont poursuivi leur analyse des concentrations de HBCD chez les marsouins du 
Royaume-Uni, qui s’étend maintenant à 223 animaux sur une période de 13 ans (1994-2006). Comme les variations 
observées au cours d’une même année sont de quatre à six ordres de grandeur, il est impossible de tirer des 
conclusions définitives. Toutefois, les valeurs médianes indiquent un accroissement des concentrations à partir du 
milieu des années 90 (de 30 à 70 µg/kg lipides), avec une hausse considérable et statistiquement significative entre 
2000 et 2001. Cette hausse, qui a porté la concentration médiane à 5 450 µg/kg en 2003, a été suivie, entre 2003 et 
2004, d’une baisse également rapide qui a ramené la concentration à 817 µg/kg en 2006. Les concentrations de PBDE 
et de HBCD chez les mammifères marins des eaux côtières japonaises et chinoises ont spectaculairement augmenté au 
cours des 30 dernières années (Tanabe et al. 2008). Dans les échantillons prélevés au Japon, les évolutions 
temporelles des concentrations des retardateurs de flamme bromés étaient liées à la production/utilisation des 
formulations commerciales de ces produits. Depuis le retrait de certains produits à base de PBDE du marché japonais 
au cours des années 90, les concentrations de HBCD semblent surpasser celles de PBDE, ce qui reflète l’usage accru 
de HBCD. 

72. En Europe, les concentrations dans l’environnement sont souvent plus élevées que celles mesurées dans le 
biote en Amérique du Nord et dans la région Asie-Pacifique (Hoh et Hites 2005; Tomy et al. 2004; Peck et al. 2008; 
Stapleton et al. 2006; Janák et al. 2005; Morris et al. 2004; Zegers et al. 2005; Yu et al. 2008; Kajiwara et al. 2006; 
Isobe et al. 2008; voir les études faites par Tanabe et al. 2008 et Law et al. 2008b). Ces dernières se trouvent dans la 
fourchette inférieure des valeurs relevées chez les mammifères marins d’Europe (Covaci et al. 2006). C’est 
probablement dû à la demande de HBCD dans les pays d’Europe, qui est nettement plus élevée que dans les autres 
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régions (Law et al. 2008b, Tanabe et al. 2008). Toutefois, selon l’étude faite par Tanabe et al. (2008), les HBCD sont 
aussi largement répandus dans la région Asie-Pacifique. Selon cette étude, du HBCD était présent dans toutes les 
matières examinées (moules, poissons, mammifères marins, lait maternel humain, et poussière des locaux d’habitation 
et de travail). Les plus fortes concentrations ont été relevées dans les échantillons en provenance de Corée, de Chine 
du Sud et du Japon. Une tendance similaire se dégage d’autres études faites en Asie. Une étude de la présence de 
HBCD dans les tissus de bonites à ventre rayé capturées en mer à 13 endroits différents dans la région Asie-Pacifique 
entre 1997 et 2001 (Ueno et al. 2006) a fait ressortir que les concentrations de HBCD étaient plus élevées dans les 
échantillons provenant de latitudes moyennes et que les échantillons provenant du Japon, de l’Est de la mer de Chine 
et du pacifique Nord contenaient des concentrations relativement élevées. Deux autres études sur le terrain ont évalué 
la distribution spatiale du HBCD dans la région en analysant les tissus adipeux de mammifères marins du Japon et de 
Hong Kong (Kajiwara et al. 2006; Isobe et al. 2008). Il a été constaté que les cétacés du Japon présentaient des 
concentrations tissulaires plus élevées que ceux de Hong Kong, probablement en raison de l’utilisation intensive de 
HBCD par le Japon au cours des années précédentes. Les valeurs étaient comprises entre 21 et 380 ng/g lipides chez 
les mammifères de Hong Kong et entre 330 et 940 ng/g lipides chez ceux du Japon. À titre de comparaison, les taux 
mesurés dans des échantillons de graisse prélevés entre 1993 et 2004 sur des dauphins à flancs blancs de la côte Est 
des États-Unis allaient de 19 à 380 ng/g poids vif ou de 14 à 280 ng/g poids humide (Peck et al. 2008). Selon Tanabe 
et al. (2008), les concentrations élevées de retardateurs de flamme bromés et, notamment, de HBCD mesurées chez 
les mammifères marins des eaux côtières du Japon et du Sud de la Chine pourraient être dues à la présence dans cette 
région de nombreuses usines de matériel électronique. 

73. D’après Covaci et al. (2006), les concentrations de HBCD dans l’environnement (air, sédiments, poissons) ont 
généralement tendance à être plus élevées près des sources ponctuelles (usines fabriquant ou utilisant du HBCD) et 
dans les régions urbaines que dans les endroits dépourvus de sources manifestes de cette substance. Elles sont souvent 
au moins dix fois plus fortes dans le voisinage des usines précitées. Plusieurs points chauds européens, qui ont tous 
rapport à des installations de fabrication de HBCD ou de produits utilisant du HBCD, ont été identifiés : le fleuve 
Viskan (Suède), la Tees et la rivière Skerne (Royaume-Uni), la Cinca (Espagne), et l’estuaire de la branche 
occidentale de l’Escaut (Pays-Bas) (Covaci et al. 2006),. Bien souvent, on trouve également dans les alentours de 
centres urbains et de sites industriels des concentrations plus élevés de HBCD (Janak et al. 2005; Remberger et 
al. 2005; Petersen et al. 2005; Minh et al. 2007; Morris et al. 2004; Sellström et al. 1998; Eljarrat et al. 2009; Hoh et 
Hites 2005). Dans une étude menée par Remberger et al. (2004), les flux de dépôt mesurés dans les agglomérations 
urbaines suédoises allaient de 5,5 à 366 ng/m2. Dans les régions plus reculées de Suède et de Finlande, ils étaient 
généralement plus faibles, allant de 0,02 à 13 ng/m2. Les concentrations atmosphériques dans les environs de sources 
ponctuelles potentielles étaient comprises entre 0,013 et 1 070 ng/m3. Dans les stations urbaines, elles variaient entre 
0,076 et 0,61 ng/m3. La concentration atmosphérique maximale enregistrée au cours de l’étude (1 070 ng/m3) avait été 
obtenue près du conduit d’évacuation d’air du système de ventilation d’une usine de polystyrène extrudé. Les 
concentrations dans les échantillons de sol collectés près d’usines de HBCD sont particulièremenet élevées. 
Remberger et al. (2004) et Petersen et al. (2005) ont trouvé des valeurs allant de 111 à 23 200 ng/g poids sec à 
l’extérieur d’une usine de polystyrène extrudé. Dans l’étude réalisée par Janak et al (2005), les taux les plus élevés 
(1 100 et 680 ng/g poids vif pour l’isomère α dans les muscles et le foie de la sole (Solea solea), respectivement) ont 
été enregistrés tout près d’une usine de HBCD, à Terneuzen (ICL-IP Terneuzen autrefois connue sous le nom de 
Broomchemie – 7 500 tonnes de HBCD par an). Les concentrations baissaient à mesure qu’on s’éloignait de la source 
ponctuelle. 

74. Heeb et al. (2008) ont observé un phénomène important au plan de la biodisponibilité, à savoir la conversion 
du γ-HBCD en α-HBCD à des températures supérieures à 100 oC. Dans un contexte plus large, cette conversion porte 
à croire que les produits finis soumis à des températures élevées durant leur fabrication et les rejets des articles 
contenant du HBCD durant leur vie utile ainsi que ceux des textiles et polystyrènes utilisés dans l’industrie pourraient 
comporter une proportion d’α-HBCD supérieure à celle présente dans la formulation initiale. Cela peut, à son tour, 
accroître le risque d’exposition de l’organisme à cet isomère et pourrait en partie expliquer la prédominance de ce 
dernier dans le biote. Les concentrations de γ-HBCD et de β-HBCD sont généralement plus faibles que celles  
d’α-HBCD, pouvant même être en dessous du seuil de détection (Commission européenne 2008). 

75. Dans l’étude de la KLIF, l’isomère prédominant dans les deux sites de l’Arctique norvégien surveillés étaient 
le γ-HBCD (de 71 à 72 %). Dans les échantillons de précipitation provenant du bassin des Grands Lacs que Bakkus et 
al. (2005) ont analysés, le diastéréoisomère prédominant était l’α-HBCD, la distribution moyenne étant de 77 % pour 
l’α-, 15 % pour le β- et 8 % pour le γ-HBCD. L’analyse par Yu et al. (2008) de l’atmosphère à quatre endroits dans la 
ville de Guangzhou, une métropole typique à croissance rapide du Sud de la Chine, a montré une prédominance de 
l’α-HBCD dans tous les échantillons. Le β-HBCD était, partout, un isomère mineur. Il se rencontrait surtout dans la 
phase gazeuse tandis que l’α- et le γ-HBCD se trouvaient en majorité dans la phase particulaire. La raison de cette 
distribution pourrait être de légères différences dans les propriétés physico-chimiques des trois diastéréoisomères. Il a 
été constaté que le profil stéréoisomérique du HBCD trouvé dans les sédiments était, dans la plupart des cas, similaire 
à celui des formulations commerciales, avec une prédominance du γ-HBCD (Morris et al 2004). Toutefois, dans les 
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environs des usines qui utilisent du HBCD (Morris et al. 2004, Schlabach et al 2004a, b), le taux d’isomère α était 
plus élevé que dans le mélange technique. 

76. Dans le biote, les proportions des différents isomères varient généralement d’une espèce à l’autre. Cela peut 
provenir de différences interspécifiques dans l’exposition, l’absorption, le métabolisme ou l’élimination de ces 
isomères. Bien que plusieurs études montrent que l’α- et le γ-HBCD possèdent, tous les deux, une tendance à se 
bioaccumuler dans l’organisme, l’isomère α aurait un potentiel de bioamplification plus élevé (voir section 2.2.2). Il 
prédomine donc dans les réseaux trophiques, en particulier aux niveaux supérieurs. La biotransformation et la 
bioisomérisation sélectives, c’est-à-dire la conversion préférentielle des autres isomères en α-HBCD, y contribuent 
(Law et al. 2006d; Janák et al. 2005; Zegers et al. 2005; voir Commission européenne 2008 pour un aperçu). 
L’absorption sélective d’α-HBCD et/ou les éventuelles différences dans le profil stéréoisomérique et énantiomérique 
du HBCD dans les tissus des proies pourraient également représenter des facteurs importants. Chez les faucons 
pèlerins et les pygargues à queue blanche, seul l’α-HBCD était présent. Chez les sternes et les guillemots, c’était le 
diastéréoisomère prédominant (Janák et al. 2008). Cela concorde avec les résultats des autres études des 
diastéréoisomères du HBCD chez les oiseaux (Leonards et al. 2004; Morris et al. 2004; KLIF 2005). Au bas de la 
hiérarchie trophique, la répartition est différente. Par exemple, Tomy et al. (2008) ont observé que le principal 
isomère dans les organismes benthiques filtreurs et le zooplancton était le γ-HBCD. Comme l’ont illustré Roosens et 
al. (2009), ces modifications de l’environnement se reflètent dans les échantillons de tissus humains mais peuvent 
également être influencées par la bioisomérisation in vivo du β- et du γ-HBCD en α-HBCD ainsi que par une 
biotransformation plus rapide du β- et du γ-HBCD par rapport à l’isomère α. Les études in vivo sur des rats semblent 
également indiquer la possibilité d’une débromation du HBCD en PBCDe et TBCDe. En tout, cinq espèces différentes 
de métabolites hydroxylés du HBCD ont été identifiées au moyen d’un LCQ et par chromatographie en phase gazeuse 
couplée à la spectrométrie de masse (CPG-SM) : monohydroxy- et dihydroxy-HBCD, monohydroxy- et dihydroxy-
PBCDe et monohydroxy-TBCDe (Brandsma et al. 2009). 

2.3.2 Exposition humaine 
77. Comme tous les autres organismes, les êtres humains sont exposés au HBCD contenu dans les aliments, la 
poussière, l’air, les textiles, les produits en polystyrène et les appareils électroniques (pour un aperçu, voir NCM 2008; 
Commission européenne 2008; PSEA 2009; Covaci et al. 2006; Harrad et al. 2010a,b). Cette exposition peut se faire 
par voie cutanée ou orale, ou par inhalation de vapeurs et particules (Commission européenne 2008). Dans 
l’environnement professionnel, l’exposition directe par voie cutanée et par inhalation de poussières fines et de 
particules est particulièrement préoccupante. Thomsen et al. (2007) ont découvert chez les ouvriers travaillant dans 
des usines de production de polystyrène expansé contenant du HBCD des taux sanguins élevés de cette substance 
(entre 6 et 856 ng/g poids vif dans le sérum). De manière générale, les taux sériques ou sanguins chez les individus 
non exposés professionnellement sont beaucoup moins élevés (de 0,005 à 6,9 ng/g poids vif) bien que les données 
indiquent l’existence de sources d’exposition potentiellement importantes (voir KEMI 2008 pour un aperçu). 

78. Chez ces derniers, l’exposition indirecte via l’environnement et les produits, que ce soit par voie orale ou 
cutanée, ou par inhalation, constitue la principale préoccupation. Stapleton et al. (2008) ont trouvé des taux de HBCD 
compris entre <4.5 ng/g et un maximum de 130 200 ng/g, avec une valeur médiane de 230 ng/g, dans des échantillons 
de poussière collectés dans des locaux. Abdallah et al (2009) en ont trouvé dans l’air et la poussière à l’intérieur de 
locaux d’habitation (concentrations médianes de 180 pg/m3 et 1 300 ng/g, respectivement), ainsi que dans l’air à 
l’intérieur de bureaux (concentration médiane de 760 ng/g) et de voitures (concentration médiane de 13 000 ng/g). 
L’exposition de la population humaine via l’alimentation varie aux plans mondial et régional (Shi et al. 2009, Roosens 
et al. 2009). En Europe et aux États-Unis, les études montrent qu’elle se situe entre <0,01 et 5 ng/g poids humide (voir 
Roosens et al. 2009 pour un aperçu). Le niveau d’exposition via l’alimentation est probablement déterminé en grande 
partie par la consommation d’aliments contenant de la graisse d’origine animale comme, par exemple, la viande et le 
poisson, qui sont, selon toute apparence, d’importantes sources de HBCD (Shi et al. 2009; Remberger et al 2004, Lind 
et al 2002, Driffield et al 2008). De tous les types d’aliments échantillonnés, le poisson est celui qui contient le plus de 
HBCD (jusqu’à 9,4 ng/g poids humide) (Knutsen et al. 2008, Remberger et al. 2004, Allchin et Morris 2003). En 
Norvège, où il constitue un élément important du régime alimentaire, on a constaté une corrélation étroite entre sa 
consommation et les taux sériques de HBCD (Thomsen et al. 2008; Knutsen et al. 2008). Les œufs sont également des 
sources potentielles d’exposition (Hiebl et al. 2007, Covaci et al. 2009). Une étude sur des échantillons d’œufs de 
poule collectés près de sites contaminés dans des pays en développement a produit des valeurs comprises entre <3,0 et 
160 ng/g lipides (IPEN, 2005). Les concentrations mesurées étaient élevées au Mexique (91 ng/g lipides), en Uruguay 
(89 ng/g lipides) et en Slovaquie (89 ng/g lipides), relativement élevées en Turquie (43 ng/g lipides), et extrêmement 
élevées au Kenya (160 ng/g lipides). Driffield et al. (2008), qui ont mené une étude des résidus de retardateurs de 
flamme bromés présents dans 19 catégories d’aliments consommées au Royaume-Uni, ont montré que les légumes et 
les huiles et graisses végétales peuvent également contenir du HBCD à des concentrations similaires à celles trouvées 
dans la viande et le poisson, conséquence éventuelle de la présence de HBCD dans les boues d’épuration utilisées 
comme engrais (Kupper et al. 2008, Brändli et al. 2007). La composition stéréoisomérique du HBCD contenu dans les 
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aliments semble varier aux niveaux mondial et régional et d’un type d’aliments à l’autre (Roosens et al. 2009; Shi et 
al. 2009). 

79. Bien qu’en Europe, aux États-Unis et en Chine, l’exposition de la population humaine au HBCD soit 
principalement due à la consommation de poisson et de viande (Covaci et al. 2006; Schecter et al. 2008; Thomsen et 
al. 2008; Shi et al. 2009), deux études menées au Royaume-Uni ont mis en relief l’importance de l’exposition via l’air 
à l’intérieur des locaux, en particulier la poussière, chez les adultes et les enfants en bas âge (Abdallah et al. 2008a et 
b). Pour un enfant de 10 kg, l’exposition causée par l’ingestion d’environ 200 mg de poussière par jour (chiffre 
correspondant au 95e percentile) peut être plus de 10 fois plus grande que celle occasionnée par l’alimentation 
(Abdallah et al. 2008a). Roosens et al. (2009) ont observé que l’exposition via l’alimentation est du même ordre de 
grandeur que celle causée par la poussière et que cette dernière est la seule à présenter une corrélation notable avec les 
taux sériques de HBCD. Ils postulent que l’exposition via la poussière, qui est relativement continue, peut être plus 
élevée que celle due aux aliments, ceux-ci n’étant consommés que périodiquement (Roosens et al. 2009). Toutefois, 
puisque la viande et le poisson sont des denrées alimentaires courantes dans de nombreuses régions, la nourriture peut, 
en fonction des habitudes alimentaires et de la répartition géographique, constituer une voie d’exposition plus 
importante que la poussière. 

80. Chez l’homme, l’exposition constante au HBCD à la maison, au bureau et dans la voiture a conduit à la 
présence de cette substance dans les tissus adipeux (Pulkrabová et al. 2009; Johnson-Restrepo et al. 2008; Antignac et 
al. 2008; Abdallah et Harrad 2009) et le sang (Weiss et al. 2004; Weiss et al. 2006; Lopez et al. 2004; Brandsma et 
al. 2009; Thomsen et al. 2007; Meijer et al. 2008; Roosens et al. 2009). Une exposition précoce par transmission 
placentaire (Mejier et al. 2008) et par le biais du lait maternel, c’est-à-dire durant les phases critiques du 
développement de l’enfant, est possible. En effet, le HBCD est présent dans le lait maternel en Europe (Covaci et 
al. 2006; Lignell et al. 2009; Eljarrat et al. 2009, Colles et al. 2008; Polder et al. 2008a; Polder et al. 2008b; 
Fängström et al. 2008; Antignac et al. 2008), en Asie (Kakimoto et al. 2008; Shi et al. 2009; Malarvannan et al. 2009; 
Tue et al. 2010), en Russie (Polder et al. 2008b), au Mexique (Lopez et al. 2004) et aux États-Unis (Schecter et 
al. 2008). Les taux iraient du non détectable à 188 ng/g poids vif (voir Commission européenne 2008 pour un aperçu). 
Selon l’EBFRIP (2009b), les concentrations chez les populations des régions industrialisées se situeraient 
généralement entre <1 et 5 ng/g poids vif. Géographiquement, c’est dans le Nord de l’Espagne (Catalogne et Galicie) 
qu’on a enregistré les taux les plus élevés. Les concentrations mesurées dans ces deux régions allaient de 3 à 188 et de 
8 à 188 ng/g poids vif, avec des valeurs médianes de 27 et 26 ng/g poids vif, respectivement (Eljarrat et al. 2009;  
Guerra et al. 2008a). 

81. Selon une étude japonaise (Kakimoto et al. 2008), les concentrations de HBCD dans le lait maternel humain 
semblent évoluer en parallèle avec la consommation nationale de cette substance. Chez les femmes japonaises âgées 
de 25 à 29 ans, elles étaient inférieures au seuil de détection entre 1973 et 1983 mais ont augmenté à partir de 1988. 
Les 11 échantillons groupés qui ont été prélevés entre 1988 et 2006 contenaient, tous, de l’α-HBCD à des 
concentrations allant de 0,4 à 1,9 ng/g poids vif. Les concentrations moyennes de HBCD total pour la période 2000 – 
2006 étaient comprises entre 1 et 4 ng/g poids vif. Ces chiffres sont supérieurs aux valeurs relevées dans le Nord de la 
Norvège, où le HBCD n’a été détecté que dans 10 % des échantillons, à la concentration de 0,13 ng/g poids vif 
(Polder et al. 2008a). Une étude des tendances temporelles faite à Stockholm (Suède) montre que les taux de HBCD 
dans le lait y ont augmenté jusqu’en 2002, puis se sont stabilisés. 

82. Le taux d’absorption orale du HBCD par l’organisme humain est largement inconnu (ECHA 2008a). Selon les 
estimations, il oscillerait entre 50 et 100 % (ECHA 2008a, Commission européenne 2008). Dans l’évaluation des 
risques établie par l’UE (Commission européenne 2008), le calcul des doses absorbées via le lait maternel donne des 
valeurs de 1,5 ng/kg poids corporel/jour chez les bébés de 0 à 3 mois et de 5,6 ng/kg poids corporel/jour chez ceux de 
3 à 12 mois. Toutefois, partant des concentrations dans le lait maternel mesurées à certains endroits dans le Nord de 
l’Espagne (A Coruña), Eljarrat et al. (2008) trouvent une valeur de 175 ng/ kg poids corporel/jour chez les enfants de 
1 mois. Ce chiffre est 12 fois plus élevé que l’apport journalier estimé (AJE) chez les enfants de 0 à 3 mois déterminé 
dans l’évaluation des risques de l’UE (Commission européenne 2008) et de 25 à 1 458 fois plus élevé que l’AJE chez 
les adultes pour la Suède, les Pays-Bas, le Royaume-Uni et la Norvège (KEMI, 2009; Eljarrat et al. 2009, Roosens et 
al. 2010). Selon une étude flamande portant sur l’alimentation, la classe d’âge des 3 à 6 ans paraît être la plus exposée, 
avec un AJE de ΣHBCD de 7 ng/kg poids corporel/jour. L’exposition est moindre pour les nouveaux-nés et les 
adultes, leur AJE étant de 3 et 1 ng/kg poids corporel/jour, respectivement (Roosens et al. 2010). Néanmoins, les 
enfants sont, dans tous les cas, plus exposés que les adultes. 

83. En Chine, les taux d’α-HBCD allant du non detectable à 2,78 ng/g mesurés dans le lait de 1 237 femmes de 
12 provinces donnent un AJE de 5,84 ng/kg poids corporel/jour chez les enfants de 6 mois, dans l’hypothèse d’un 
poids corporel de 7,8 kg et d’une consommation de lait conforme aux spécifications de l’USEPA (Exposure Factors 
Handbook USEPA). Cette valeur est de 3 à 10 fois plus faible que l’AJE de 15 ng/kg poids corporel/jour et celui de 
56 ng/kg poids corporel/jour obtenus pour les enfants de 0 à 3 mois et ceux de 3 à 12 mois, respectivement, dans les 
pays de l’UE (Commission européenne 2008). Cela étant, elle est environ 14 fois plus élevée que l’AJE des adultes de 
ce pays, qui est de 0,432 ng/kg poids corporel/jour pour un homme « normal » (Shi et al. 2009). 
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84. Bien que l’α-HBCD, suivi du γ- et du β-HBCD, semble être le diastéréoisomère prédominant dans le biote, y 
compris chez l’homme (Commission européenne 2008), les proportions de ces trois isomères dans les quantités totales 
de HBCD présentes dans les tissus humains varient d’une personne à l’autre et d’une étude à l’autre (Weiss et 
al. 2006, Thomsen et al. 2007, Roosens et al. 2009, Shi et al. 2009, Schecter et al. 2008, Eljarrat et al. 2009, Guerra et 
al. 2008a). Les paramètres de l’exposition (durée, dose et composition stéréoisomérique), ainsi que la toxicocinétique, 
la biotransformation et le moment de l’échantillonnage peuvent tous jouer un rôle important. 

2.4 Évaluation des dangers du point de vue des effets préoccupants 
85. Le potentiel de risque du HBCD a été évalué dans plusieurs études (Commission européenne 2008, ECHA 
2008b, USEPA 2008 et EBFRIP 2009b). Dans l’UE, le HBCD a été identifié comme substance extrêmement 
préoccupante du fait de sa persistance, de sa bioaccumulabilité et de sa toxicité. Aux États-Unis, une évaluation 
initiale a abouti à la conclusion que les rejets de HBCD dans l’environnement donnent lieu à des préoccupations 
importantes au sujet des organismes aquatiques, étant donné la bioaccumulabilité de cette substance, sa toxicité aiguë 
pour les plantes aquatiques, sa toxicité chronique pour les invertébrés aquatiques, sa présence dans des régions 
reculées et les risques d’exposition (USEPA 2008). 

86. La plupart des études toxicologiques du HBCD portent sur des mélanges et les données disponibles sur la 
toxicité spécifique des stéréoisomères sont très limitées. Il est difficile, au stade actuel, de tirer des conclusions 
définitives au sujet des risques posés par les stéréoisomères et énantiomères individuels étant donné que les 
différentes études donnent des résultats divergents qui sont peut-être liés aux effets examinés et aux méthodes 
utilisées (Dingemans et al. 2009, Zhang et al. 2008, Hamers et al. 2006, Palace et al. 2008). 

2.4.1 Toxicité pour les organismes aquatiques 
87. La très faible hydrosolubilité du HBCD et son fort potentiel d’adsorption compliquent l’étude de son 
écotoxicité en milieu aquatique (EBFRIP 2009b, NCM 2008). Sa toxicité aiguë pour les organismes aquatiques est 
peu élevée, en partie à cause de cette solubilité limitée dans l’eau (Wildlife International 1997, Walsh et al. 1987, 
CEPA 2007 et ACCBFRIP 2001). Selon l’évaluation des risques établie par l’UE, sa toxicité à long terme pour les 
organismes aquatiques est très élevée (Commission européenne 2008). Cette conclusion est basée sur un essai 
d’écotoxicité à long terme sur Daphnia magna (28j - CSEO de 3,1 µg/l; Wildlife International 1998) et un essai 
d’inhibition de la croissance sur Skeletonema costatum (72h - CE50 de 52 µg/l; Wildlife International 2005) qui ont, 
tous les deux, donné des valeurs de la CSEO et de la CE50 inférieures à la solubilité du mélange technique (66 µg/l). 
Les résultats des essais à long terme sur Lumbriculus variegates montrent qu’aux niveaux d’exposition rencontrés 
dans l’environnement, il exerce des effets nocifs sur les organismes vivant dans les sédiments aquatiques (Institute of 
Hydrobiology 2001). 

88. Des études par voie orale sur des poissons ont montré que le HBCD exerce des effets sur des processus 
biologiques essentiels. Une perturbation de l’axe HPT et des enzymes de biotransformation hépatique a ainsi été 
constatée chez des truites arc-en-ciel exposées pendant 56 jours, via l’alimentation, à des diastéréoisomères 
individuels du HBCD puis soumises à un régime alimentaire de référence pendant une période d’élimination de 
112 jours (Palace et al. 2008). Les concentrations d’α-, de β- et de γ-HBCD dans les aliments étaient, respectivement, 
de 29,14 ± 1,95, 11,84 ± 4,62, et 22,84 ± 2,26 ng/g (moyenne ± erreur type de la moyenne). Une inhibition des 
capacités de détoxification hépatique (activité du cytochrome P450 CYP1A) était observée après 7 jours chez les 
poissons exposés à tous les stéréoisomères et après 56 jours chez ceux exposés seulement à l’α- et au β-HBCD. Chez 
les poissons exposés à l’isomère γ, l’épithélium thyroïdien était nettement plus épais au 56e jour de la phase 
d’exposition et chez ceux exposés aux isomères α et β au 14e jour de l’élimination. Des études plus récentes appuient 
la thèse que le HBCD perturbe le système thyroïdien des poissons (Palace et al. 2010). Lower et Moore (2007) ont 
étudié les perturbations de l’axe HPT induites par le HBCD chez le saumon de l’Atlantique et l’importance de ces 
effets pour la smoltification. À cet effet, ils ont fait subir à des saumons juvéniles, durant la période de pointe de la 
smoltification, une exposition de 30 jours en eau douce à 11 ng/l d’un mélange de HBCD. Ils les ont ensuite mis dans 
de l’eau de mer propre pendant 20 jours. Des échantillons de tissu branchial et de sang étaient prélevés tous les 7 jours 
sur 5 à 8 poissons. Par ailleurs, des électro-olfactogrammes étaient enregistrés tous les 10 jours sur 5 autres poissons, 
avec de l’urine de saumons de la même rivière (qui est considérée comme le repère lors de la remontée) comme 
effecteur. Bien que le pic de thyroxine chez les poissons exposés soit apparu une semaine plus tôt que chez ceux du 
groupe témoin, l’étude n’a mis en évidence aucun effet sur leur adaptabilité à la vie en eau salée. Une réduction de 
leur fonction olfactive, se traduisant par des réactions olfactives atténuées, a toutefois été constatée durant la première 
phase de la transition dans l’eau douce. Cet effet revêt une grande importance car il peut compromettre le retour au 
site de frai et, donc, l’aptitude du saumon adulte à se reproduire. Par contre, aucun effet sur la biotransformation 
hépatique ni sur les taux d’hormones thyroïdiennes n’a été observé au cours d’une étude sur le flet d’europe 
(Platichthys flesus), bien que le HBCD se soit accumulé de façon liée à la dose (Kuiper et al. 2007). Les poissons 
étudiés avaient été exposés via l’alimentation (µg/g lipides) et les sédiments (µg/g carbone organique total) aux 
concentrations suivantes : 0+0 (groupe témoin); 0,3+0,08; 3+0,8; 30+8; 300+80; 3 000+800; et 0+8 000 pendant 
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78 jours. Enfin, il est également possible que le HBCD perturbe la métamorphose des amphibiens, un processus qui 
est étroitement régulé par les hormones thyroïdiennes. Les études in vitro montrent qu’à 10, 100 et 1000 nmol/l, le 
HBCD potentialise la régression de la queue induite par la triiodothyronine de façon liée à la concentration (Schriks et 
al. 2006). En milieu réel, de tels effets peuvent entraîner une métamorphose précoce. 

89. Selon des études récentes utilisant des modèles de poisson, le HBCD pourrait également être un facteur de 
stress oxydatif et d’apoptose. Deng et al. (2009) ont examiné le mécanisme d’induction de ces phénomènes dans les 
embryons de danio zébré (Danio rerio) en les exposant, quatre heures après la fécondation, à des concentrations 
aquatiques de HBCD de 0, 0,05, 0,1, 0,5, et 1,0 mg/l pendant 92 heures. Les trois concentrations intermédiaires ont 
provoqué une réduction proportionnelle du taux de survie, qui était toutefois plus élevé à la plus forte dose (1 mg/l). 
Seule cette dose a produit un effet sur le taux d’éclosion, le réduisant de 10 % par rapport au groupe témoin. Chez les 
poissons exposés, on a observé un accroissement des taux de malformation (difformités de l’épibolie, tumeurs du sac 
vitellin et du péricarde, malformations caudales et cardiaques, déviations de la colonne vertébrale, gonflement 
incorrect de la vessie natatoire, etc.) ainsi qu’une diminution du rythme cardiaque et de la longueur du corps, qui 
étaient liés à la dose. On a également constaté une augmentation, liée à la dose, des concentrations de dérivés réactifs 
de l’oxygène (DRO) à des niveaux supérieurs à 0,05 mg/l. S’agissant de l’apoptose, le HBCD a augmenté 
l’expression des gènes pro-apoptotiques p53, Bax, Puma, Apaf-1, caspase-9 et caspase-3. La réaction de ces 
deux derniers a été vérifiée au niveau des enzymes. À la concentration la plus élevée, il a entraîné une freination 
notable des gènes anti-apoptotiques Mdm2 et Bcl-2. Dans l’ensemble, les résultats montrent qu’en milieu aquatique, 
le HBCD peut, à des doses inférieures à sa solubilité dans l’eau, causer un stress oxydatif dans les embryons de danio 
zébré et réuire leur taux de survie. Ce dernier effet est important puisqu’il a été établi que chez les animaux ovipares, 
y compris donc les poissons, il peut être transmis par la mère à ses descendants (Nyholm et al. 2008, Jaspers et 
al. 2005, Lundsted-Enkel et al. 2006). Le fait qu’il peut induire un stress oxydatif dans les embryons de danio zébré a 
également été démontré par Hu et al. (2009). Dans ce dernier cas, le stress oxydatif, qui se mesure au dommage subi 
par la membrane lipidique (effets à 0,5, 2,5 et 10 mg/l), s’accompagnait de retards dans l’éclosion des œufs 
(≤0,5 mg/ml), de changements non liés à la dose dans l’activité de la superoxyde dismutase (plus forte à 0,1, plus 
faible à 2,5 et 10 mg/l) et d’une augmentation de l’activité des protéines de choc thermique Hsp70 (≥0,1 mg/l) 
indiquant, selon toute probabilité, un accroissement de l’activité de réparation de protéines. Zhang et al. (2008) ont, de 
leur côté, observé une augmentation du stress oxydatif et des macromolécules cellulaires dans le cerveau (DRO, 
carbonylation, substances réagissant avec l’acide thiobarbiturique (TBARS)) et les érythrocytes (ADN) de 
Gobiocypris rarus exposés pendant 42 jours à des concentrations aquatiques de HBCD comprises entre 100 et 
500 µg/l. L’efficacité des antioxydants protecteurs enzymatique (superoxyde dismutase) et non enzymatique 
(glutathion) s’est trouvée amoindrie, même à des concentrations de 10 et 1 µg/l, respectivement. Le raccourcissement 
de la durée d’exposition à 28 jours s’est traduit par un seuil d’effet légèrement plus élevé. Toutefois, comme la plupart 
des concentrations auxquelles les essais se sont déroulés étaient supérieures à la solubilité du HBCD dans l’eau, ces 
études pourraient ne pas convenir pour la détermination de relations dose-effet et de seuils de toxicité 

90. Kling et Förlin (2009) ont fait état d’autres effets toxiques possibles du HBCD chez les poissons, à savoir une 
baisse du métabolisme protidique et des changements dans la dynamique du cytosquelette et les mécanismes de 
défense cellulaires. Récemment, Smolarz et Berger (2009) ont en outre démontré qu’il peut induire des effets 
génotoxiques et qu’il accroît la mort cellulaire chez la telline de la Baltique (Macoma balthica). 

2.4.2 Toxicité pour les organismes terricoles et les plantes 
91. Les laboratoires ABC (2003) ont étudié la toxicité à long terme du HBCD pour les vers de terre sur des 
lombrics (Eisenia fetida) adultes, dont ils ont mesuré le taux de survie et la reproduction après exposition pendant 
56 jours à du HBCD technique incorporé à sec, à des concentrations allant de 78,5 à 5 000 mg/kg poids sec, dans un 
substrat artificiel. Les CSEO obtenues ont été de 4 190 mg/kg poids sec en ce qui concerne la survie et de 128 mg/kg 
poids sec pour la reproduction. Ce dernier chiffre a été révisé par la suite à 59 mg/kg poids sec, car le substrat utilisé 
contenait plus de matière organique qu’un sol normal (NCM 2008). 

92. Des évaluations de la toxicité du HBCD dans les écosystèmes terrestres ont également été menées pour les 
plantes (Wildlife International 2002). Les essais de germination utilisant les espèces suivantes : maïs (Zea mays), 
concombre (Cucumis sativa), oignon (Allium cepa), ray-grass vivace (Lollium perenne), soja (Glycine max) et tomate 
(Lycopersicon esculentum) avec du HBCD technique ont donné une CSEO > 5 000 mg/kg poids sec. La seule étude 
concernant les effets sur les microorganismes du sol qui ait été faite donne une CSEO ≥ 750 mg/kg poids sec pour la 
production de nitrate, qui était le critère d’évaluation (ECT 2007). 

2.4.3 Toxicité pour les oiseaux 
93. Une étude menée récemment sur des crécerelles d’Amérique donne à penser que chez les oiseaux, le HBCD 
technique administré via l’alimentation est facilement absorbé par l’organisme et s’y répand rapidement (BFR 2009a; 
SETAC 2009). Lors de cette étude, l’α-HBCD s’est révélé être le stéréoisomère le plus abondant dans le foie, la 
graisse et les œufs, suivi du γ-HBCD et du β-HBCD. Il a été observé que le HBCD s’accumule de préférence dans la 
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graisse et, de là, passe dans les œufs durant le développement. Les plus fortes concentrations tissulaires ont été 
mesurées dans la graisse et, par ordre décroissant, les œufs, le foie et le plasma, ces derniers affichant des valeurs 
beaucoup moins élevées (SETAC 2009). D’après l’étude, l’administration de 800 ng/g poids humide de HBCD 
technique dans de l’huile de carthame pendant une période de 21 jours suivie d’une période d’élimination de 25 jours 
a produit des doses absorbées qu’il est possible de trouver dans l’environnement (∑ HBCD 934,8 ng/g poids vif 
(20 ng/g poids humide) dans le foie et 4 216,2 ng/g poids vif (181,5 ng/g poids humide) dans les œufs, la 
concentration d’α-HBCD dans les œufs étant de 164 ng/g poids humide)(BFR 2009b). Dans une étude parallèle des 
effets du HBCD sur la reproduction des crécerelles d’Amérique (Falco sparverius) exposées à une dose journalière de 
800 ng/g poids humide de HBCD technique mélangé à de l’huile de carthane pendant une période commençant trois 
semaines avant la fécondation et se terminant deux jours avant l’éclosion des œufs (BFR 2009b; Dioxin 2010b), 
l’α-HBCD s’est également révélé être l’isomère prédominant dans les œufs des oiseaux exposés, avec une 
concentration de 164 ng/g poids humide. Chez ces derniers, les couvées (nombre d’œufs par femelle) étaient plus 
grandes mais produisaient sensiblement le même nombre d’oisillons que celles du groupe témoin (Dioxin 2010b). 
Leurs petits avaient un plus faible poids corporel et se développaient plus lentement. Il a en outre été observé que 
l’exposition au HBCD affectait les paramètres de comportement parental (BFR 2009b; Dioxin 2010b). 
Collectivement, les résultats de ces études donnent à penser qu’il y a lieu de se préoccuper des effets du HBCD sur la 
reproduction et le développement des oiseaux sauvages, du fait que la dose de 800 ng/g poids humide qui a produit 
des effets dans les études menées par Marteinson et Fernie (voir BFR 2009 pour un aperçu) est comparable à celles 
observées antérieurement chez des oiseaux sauvages d’europe centrale et de l’Arctique norvégien (à savoir : cormoran 
(foie): 138-1 320 ng/g poids vif et sterne (œuf) : 330-7 100 ng/g poids vif (Morris et al. 2004); goéland bourgmestre 
(foie) : 195-15 027 ng/g poids vif et goéland marin (foie) : 1 881-3 699 ng/g poids vif (KLIF 2007); goéland 
bourgmestre (foie) : 75,6 ng/g poids humide (Verreault et al. 2007)). 

94. La toxicité du HBCD pour le développement et la reproduction des oiseaux a également, en 2009, fait l’objet 
d’une étude japonaise au cours de laquelle on a administré à des cailles japonaises (Coturnix coturnix japonica) des 
aliments contenant 0, 125, 250, 500 ou 1 000 ppm de HBCD (mélange d’isomères constitué de: α-, 27%; β-, 30%;  
γ-, 43%) pendant 6 semaines. Les résultats des essais ont montré une réduction de l’éclosivité des œufs à toutes les 
concentrations étudiées. Un amincissement statistiquement significatif de la coquille des œufs a également été observé 
aux concentrations supérieures à 125 ppm. À 500 et 1 000 ppm, on a observé des baisses du poids des œufs et du taux 
de ponte ainsi qu’une augmentation du nombre d’œufs fêlés. À 1 000 ppm, la mortalité adulte augmentait. On a fait 
des essais supplémentaires à des concentrations de 0, 5, 15, 45 ou 125 ppm pour confirmer la concentration sans effet 
observé (CSEO) sur l’aptitude à la reproduction. Le taux de survie des poussins issus d’oiseaux exposés était 
sensiblement réduit à la concentration de 15 ppm (2,1 mg/kg poids corporel/jour) et au-dessus. Une tendance de 
l’éclosivité à baisser à mesure de l’augmentation de la concentration a également été remarquée à partir de 15 ppm. Il 
a été estimé que la CSEO sur l’aptitude à la reproduction était de 5 ppm (0,7 mg/kg poids corporel/jour). (Ministère de 
l’environnement, Japon, 2009, informations communiquées par le Japon). 

95. Les œufs de poule exposés par injection de HBCD technique dans leur chambre à air avaient un taux 
d’éclosion moins élevé aux concentrations de 100 et 10 000 ng/g (Crump et al. 2010). La même étude a observé, chez 
la poule, des perturbations de l’expression de l’ARN messager des cytochromes P450 2H1 et 3A37, de l’uridine-
diphospho-glucuronyltransférase 1A9 (UGT1A9), de l’iodothyronine déiodinase type 2, de la protéine de liaison des 
acides gras spécifique du foie et du facteur de croissance apparenté à l’insuline IGF-1, aux deux concentrations 
précitées. La possibilité que le HBCD entrave des processus métaboliques essentiels chez le poulet est en outre 
corroborée par Crump et al. (2008), qui ont étudié les effets que l’exposition à des concentrations allant de 0,01 à 
30 µmol/l d’α-HBCD ou de HBCD technique produit sur l’expression de l’ARNm dans des hépatocytes 
embryonnaires de poulet. Ils ont constaté que l’α-HBCD induisait des enzymes métaboliques de phase I (cytochromes 
P450 2H1 et 3A37) et de phase II (UGT1A9) d’une manière liée à la dose, mais pas le HBCD technique. L’UGT1A9 
est l’orthologue aviaire de l’UGT1A1 des mammifères. Ces enzymes facilitent l’excrétion de l’hormone thyroïdienne 
T4 (thyroxine) par glucuronidation. Leur régulation à la hausse peut donc entraîner une déplétion en hormone T4 due 
à l’accélération du rythme de conjugaison et d’excrétion. Crump et al. (2008) ont également observé que le HBCD et 
l’α-HBCD peuvent, à des concentrations > 1 µmol/l, réguler à la baisse l’expression du gène codant la transthyrétine 
(TTR), une protéine de transport de l’hormone T4 et du rétinol qui se trouve dans le plasma et le liquide cérébro-
spinal, ce qui peut réduire encore plus le taux plasmatique d’hormone T4. 

2.4.4 Toxicité pour les mammifères terrestres 
96. Les études disponibles montrent que l’absorption du HBCD à partir du tube digestif est rapide chez les 
rongeurs. Il se concentre ensuite principalement dans les tissus adipeux, ainsi que les muscles et le foie. Il se 
bioaccumule chez les deux sexes, mais à l’issue d’une exposition à long terme, les concentrations relevées chez les 
femelles sont plus importantes. Les concentrations atteignent l’équilibre en quelques mois. Des trois 
diastéréoisomères qui constituent le mélange technique, l’α est, de loin, celui qui se bioaccumule le plus (les facteurs 
relatifs de bioaccumulation relevés dans une étude pour l’α-, le β- et le γ-HBCD ont été, respectivement, de 99:11:1). 
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Le HBCD peut subir une lente métabolisation et être éliminé en grande partie via les excréments (Commission 
européenne 2008). 

97. Chez les mammifères, le HBCD s’attaque en premier lieu aux processus de biotransformation hépatique et à 
l’axe HPT (voir NCM 2008; Commission européenne 2008, ECHA 2008b). Les premiers effets toxiques d’une 
exposition au HBCD sont éventuellement un stress oxydatif et des perturbations de l’apoptose et de la signalisation 
hormonale (Zhang et al. 2008; Reistad et al. 2006; Dingemans et al. 2009; Fery et al. 2009; Yamada-Okabe 2005; 
Hamers et al. 2006; Deng et al. 2009; Kling and Förlin 2009; Hu et al. 2009, entre utres). Chez le rat, l’ingestion 
d’une dose de 3 à 100 mg/kg poids corporel/jour a des effets sur des voies métaboliques essentielles, entre autres le 
métabolisme des lipides, des triglycérides, de l’androstènedione, de la testostérone, de l’œstrogène et du cholestérol, 
ainsi que sur les réactions de biotransformation de phase I et II (Canton et al. 2008; van der Ven et al. 2006). Dans les 
études in vitro, le HBCD se comporte comme un antagoniste de certains récepteurs hormonaux importants tels que 
ceux de l’androgène, des hormones thyroïdiennes et de la progestérone (Yamada-Okabe, 2005, Hamers et al. 2006). 
Ces études et les données in vivo (voir NCM 2008, Commission européenne 2008 et ECHA 2008b pour un aperçu), 
donnent à penser que le HBCD est probablement, pour ce qui concerne les mammifères, un perturbateur endocrinien 
agissant sur l’axe HPT et les processus régis par les stéroïdes sexuels. À ce jour, les effets du HBCD sur les hormones 
thyroïdiennes sont ceux qui reçoivent le plus d’attention. Ils ont fait l’objet d’une série d’études. Les résultats des 
essais subchroniques in vivo sur le rat vont du nul à des symptômes du genre : accroissement du poids de la thyroïde 
et du poids corporel, baisse du taux plasmatique d’hormone T4, et hausse du taux plasmatique de thyrotropine  
(WIL 2001, van der Ven et al. 2006, Ema et al. 2008, van der Ven et al. 2009, voir KEMI 2009 pour un aperçu). Dans 
certains cas, les deux sexes étaient touchés et dans d’autres, seulement les femelles. Bien que ces résultats puissent 
paraître incohérents, on s’accorde maintenant, pour une part considérable, à dire que comme d’autres retardateurs de 
flamme bromés, le HBCD peut perturber l’axe HPT (KEMI, 2009, Commission européenne 2008, NCM 2008). On ne 
sait pas comment les effets sur la thyroïde sont produits, mais un mode d’action a été proposé selon lequel le HBCD 
induirait des changements dans le métabolisme hépatique des hormones thyroïdiennes, qui seraient suivis de 
variations des taux de ces dernières et des hormones pituitaires en circulation, d’un accroissement du taux de 
thyrotropine et d’une activation de la thyroïde avec hypothyroïdie pouvant provoquer des effets secondaires sur la 
synthèse des lipoprotéines et l’homéostasie du cholestérol et des acides gras (van der Ven et al. 2006, KEMI 2009, 
Canton et al. 2008). 

98. Outre leur rôle de régulateurs importants du métabolisme global (Norris, 2007), les hormones thyroïdiennes 
sont indispensables pour le développement normal du système nerveux, au même titre que les rétinoïdes (Forrest et 
al. 2002, Maden 2007). Les perturbations de ces systèmes peuvent donc entraîner des effets neurotoxiques à long 
terme sur la progéniture. Des signes indiquant la possibilité que le HBCD exerce des effets neurotoxiques ont été 
obervés par le passé, aussi bien in vivo qu’in vitro, chez des rongeurs (Reistad et al. 2006, Mariussen et Fonnum, 
2003, Dingemans et al. 2009, Eriksson et al. 2006, Lilienthal et al. 2009). Une étude in vivo faite par Eriksson et 
al. (2006) a montré qu’une dose orale unique de 0,9 mg/kg ou 13,5 mg/kg poids corporel administrée 10 jours après la 
naissance induisait chez les souriceaux des modifications du comportement spontané, avec une hyperactivité initiale 
suivie d’une réduction de l’accoutumance une fois arrivé à l’âge adulte. Selon cette étude, des effets sur 
l’apprentissage spatial et la mémoire auraient également été observés chez les souris exposées dans le test de Morris. 
Par contre, dans leur étude sur deux générations de rats, dans laquelle l’exposition des petits se faisait de manière 
indirecte avec du lait humain, Ema et al. (2008) n’ont observé que des altérations éphémères des facultés des mâles F1 
dans le test du labyrinthe en T à partir d’une concentration de 1 500 ppm, les autres paramètres (activités 
locomotrices) ne subissant aucun effet. Selon eux, la divergence entre les résultats qu’ils ont obtenus et ceux des 
études précédentes pourrait être due aux différences sur le plan du régime d’exposition et/ou de la sensibilité des 
espèces utilisées. Des études in vitro montrent que le HBCD pourrait avoir des effets toxiques sur les cellules 
nerveuses et des effets perturbateurs sur des éléments du mécanisme de signalisation neuronale, tels que le captage de 
Ca2+ et de neurotransmetteurs (Reistad et al. 2006, Mariussen et Fonnum 2003, Dingemans et al. 2009). 

99. Le potentiel neurotoxique in vivo du HBCD a également été étudié par Lilienthal et al. (2009). Ils ont montré 
dans une étude de nourrissage s’étendant sur une génération que le HBCD occasionnait une perte d’acuité auditive 
accompagnée de troubles du comportement ayant trait à la dopamine. La perte d’audition a été attribuée à un effet 
cochléaire provoqué par le HBCD qui a conduit à un accroissement des seuils et à des prolongations modérées des 
temps de latence dans la plage inférieure de fréquences allant de 0,5 à 2 kHz ainsi qu’après un clic. Les deux effets 
étaient liés à la dose et les limites inférieures de l’intervalle de confiance des doses de référence (BMDL) étaient 
comprises entre ≤1 et 10 mg/kg poids corporel. Saegusa et al. (2009) ont, de leur côté, détecté une faible 
hypothyroïdie avec des accroissements du poids de la thyroïde, de la taille des thyrocytes et des taux plasmatiques de 
thyrotropine ainsi qu’une réduction des taux plasmatiques d’hormone T3 chez les petits de rats exposés à 10 000 ppm 
de HBCD dans la nourriture, qui était sans soja, à partir du 10e jour de la gestion jusqu’au 20e jour après la naissance. 
Les modifications des taux d’hormones thyroïdiennes étaient accompagnées d’une baisse de la densité des 
oligodendrocytes CNPase+, qui indique une perturbation du développement oligodendroglial. Un accroissement du 
poids de la thyroïde et une baisse du taux plasmatique d’hormone T3 ont également été observés à l’âge adulte à partir 
de 1 000 ppm. Bien que les données précédentes laissent penser que les perturbations de la signalisation hormonale 
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thyroïdienne induites par le HBCD sont liées aux effets de cette substance sur le système nerveux des rongeurs, une 
baisse du taux de rétinoïdes apolaires du foie comme on a pu l’observer chez les rats femelles après exposition au 
HBCD peut également avoir des incidences sur le comportement et la cognition (van der Ven et al. 2006, van der Ven 
et al. 2009). De plus, il convient de ne pas négliger les effets perturbateurs exercés par le HBCD sur les stéroïdes 
sexuels et leurs récepteurs qui, eux aussi, ont une action non génomique sur les fonctions cérébrales telles que 
l’apprentissage et la mémoire, la coordination musculaire, la perception de la douleur et l’humeur (Boulware et 
Mermelstein 2005, Chakraborti et al. 2007, Meaney et al. 1983, Schantz et Widholm 2001). 

100. Les effets du HBCD sur la reproduction ont fait l’objet de plusieurs études. Saegusa et al (2009) ont mené une 
étude de sa toxicité pour le développement des rats sur une génération, au cours de laquelle les femelles ont été 
exposées via l’alimentation à des doses de 0, 100, 1 000 ou 10 000 ppm à partir du 10e jour de gestation jusqu’au 
sevrage de la portée. Cette étude a mis en évidence des effets thyroïdiens (augmentation du poids de la thyroïde et 
hypertrophie des thyrocytes à 10 000 ppm) aussi bien chez les femelles que chez leur progéniture (augmentation du 
poids de la thyroïde, baisse du taux plasmatique d’hormone T3 et augmentation du taux plasmatique de thyrotropine à 
1 000 et 10 000 ppm). Les effets thyroïdiens et la perturbation du développement oligodendroglial dans le cortex 
cérébral (qui est statistiquement significative aux doses élevées (-24%), avec une tendance liée à la dose dans les 
groupes exposés à des doses moyennes (-12%) et faibles (-8%)) ainsi que la perte de poids chez les femelles (9% chez 
celles exposées à une dose élevée) pourraient indiquer une hypothyroïdie durant le développement. La DMENO était 
de 1 000 ppm (81-213 mg/kg/j), et la DSENO de 100 ppm (8-21 mg/kg/j). L’étude de toxicité chronique effectuée par 
van der Ven et al. (2009) porte à croire que les organes reproducteurs mâles sont particulièrement sensibles à 
l’exposition au HBCD, une diminution du poids des testicules ayant été constatée à une BMDL de 52 µg/g poids 
corporel chez les mâles F1. Une baisse du poids d’autres organes (prostate, glandes surrénales, cœur et cerveau) et du 
poids corporel a également été observée. Il est donc impossible de dire si les effets sur le poids de ces organes sont 
indépendants ou liés à la diminution générale du poids corporel. Chez les femelles, l’activité enzymatique du 
cytochrome P450 19 montrait, d’après les moyennes des différents groupes, une corrélation avec la concentration 
interne de γ-HBCD (coefficient de corrélation linéaire de 0,90). Chez les vertébrés supérieurs, ce cytochrome 
convertit les androgènes en oestrogènes (Norris 2009) et est essentiel pour la différenciation et le développement des 
gonades et du cerveau, l’entretien des organes reproducteurs au niveau cellulaire et le comportement sexuel (Conley et 
Hinshelwood, 2001, Simpson et al. 2002). Un retard de l’ouverture du vagin a également été observé, mais seulement 
à la concentration la plus élevée (BMDL de 82,2 µg/g poids corporel avec une réponse de référence (BMR) de 10%). 

101. Comme van der Ven et al. (2009) ainsi que Saegusa et al. 2009, Ema et al. (2008) ont également signalé des 
effets sur la reproduction et le développement (viabilité moindre des descendants, nombre moins élevé de follicules 
primordiaux) et des changements dans le poids des organes (par exemple foie et thyroïde) et les taux d’hormones 
thyroïdiennes. Plusieurs des effets observés étaient intergénérationnels, touchant aussi bien les F0 que les F1 et F2. Du 
point de vue de la reprotoxicité, les effets les plus graves étaient, premièrement, la baisse générale du taux de survie 
au 4e et au 21e jour après la naissance chez les ratons F2 issus de femelles F1 exposées à des doses de 1 500 et 
15 000 ppm et, deuxièmement, la réduction du nombre de follicules primordiaux chez ces dernières, qui laisse 
entendre une diminution possible de leur reproductivité, ce nombre étant généralement considéré comme un 
biomarqueur précis pour les effets nocifs sur la reproduction (Parker et al. 2006). Il convient toutefois de noter que la 
dose maximale de 1 500 mg/kg poids corporel/j utilisée par Ema et al. (2008) peut être considérée comme très élevée, 
mais le HBCD utilisé dans cette étude se présentait sous forme de particules que l’on ajoutait à la nourriture dans les 
proportions désirées. Son efficacité d’absorption qui, en principe, dépend à la fois de la taille des particules et des 
quantités administrées, devrait donc être moindre que celle d’une solution, de sorte que les concentrations réelles dans 
les tissus étaient vraisemblablement moins élevées que ce que les doses initiales laissaient supposer. Cela expliquerait 
aussi les résultats obtenus par des études similaires comme, par exemple, celle d’exposition orale d’une durée de 
90 jours menée en 2001 par la Wildlife International Ltd., au cours de laquelle seuls des effets réversibles ont été 
observés jusqu’à une dose de 1 000 mg/kg poids corporel/j. 

2.4.5 Toxicité pour l’homme 
102. Selon l’évaluation des risques de l’UE, qui s’est achevée en 2008 et qui fournit l’étude la plus complète 
réalisée à ce jour sur les effets toxiques et les risques de l’exposition au HBCD pour la santé et le bien-être humains 
(Commission européenne 2008), le HBCD est susceptible de causer des effets reprotoxiques et des effets toxiques à 
long terme, mais ne produit aucun effet toxique aigu, ni aucun effet irritant, sensibilisant, mutagène ou cancérogène 
préoccupant. Dans les conditions normales d’hygiène du travail (pratique courante au sein de l’UE), il ne présenterait 
aucun risque pour les consommateurs adultes et les travailleurs. Ces conclusions se basent sur un ensemble très 
complet d’études toxicologiques et d’évaluations de l’exposition et des risques portant non seulement sur les 
travailleurs et les consommateurs adultes, mais aussi sur l’exposition indirecte de la population via l’environnement 
(Commission européenne 2008). L’évaluation des risques de l’UE signale que les actuelles concentrations tissulaires 
de HBCD dans l’ensemble de la population (humaine) sont bien en dessous de celles qui auraient induit des effets 
nocifs chez les autres mammifères (Commission européenne 2008). 
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103. Dans l’UE, la proposition visant à classer et étiqueter le HBCD comme toxique pour la reproduction et le 
développement est actuellement à l’étude. On le soupçonne de nuire à la fertilité et aux enfants à naître (CLP: Repr 2; 
H361fd) et d’être un danger potentiel pour les enfants nourris au sein (CLP: Lact. Effects H362) (KEMI 2009). 

2.4.6 Niveaux d’exposition et effets 
Voisinage des sources ponctuelles et régions sources 

104. Les concentrations de HBCD mesurées dans les tissus des espèces proies (poissons) dépassent, à certains 
endroits, la concentration sans effet prévue (CSEP) de 5 mg/kg aliments en empoisonnement secondaire pour les 
prédateurs (mammifères et oiseaux). Dans le voisinage de sources ponctuelles comme, par exemple, dans la rivière 
Skerne, au Royaume-Uni, et dans le bassin de l’Escaut, en Belgique, on a relevé des concentrations supérieures à 
5 mg/kg poids humide chez les poissons (anguilles et truites communes). On a, de même, trouvé des concentrations 
supérieures à la CSEP chez des mammifères marins, la plus élevée étant celle de 6,4 mg/kg poids humide (ensemble 
du corps) mesurée chez des marsouins au Royaume-Uni. L’évaluation des risques basée sur les concentrations de 
résidus dans les tissus établie par l’EBFRIP (2009b) apporte une preuve supplémentaire du danger potentiel que le 
HBCD représente pour les espèces sauvages. Le tiers supérieur des données de surveillance utilisées dans cette 
évaluation se trouve notamment au-dessus de la CSEP déterminée à partir de la toxicité spécifique pour les poissons 
d’eau douce et les mammifères. Il en est de même des valeurs maximales mesurées chez les oiseaux. 

105. Les données obtenues d’une récente étude préliminaire sur des crécerelles d’Amérique élevées en captivité 
donnent lieu à des préoccupations supplémentaires concernant la possibilité d’effets sur la reproduction et le 
développement chez les oiseaux sauvages de régions reculées. Les résultats des études menées par Marteinson et al. 
(Dioxin 2010c) et Fernie et al. (Dioxin 2010b) donnent à penser qu’il y a lieu de se préoccuper des effets sur la 
reproduction et le développement des oiseaux sauvages, non seulement en raison des variations saisonnières des 
réserves de graisse et de la contamination des œufs constatées chez ces derniers, mais aussi parce que la dose de 
800 ng/g poids humide et les concentrations in ovo correspondantes qui ont produit des effets dans ces études sont 
comparables à celles observées antérieurement chez des oiseaux sauvages d’Europe centrale (à savoir : cormoran 
(foie): 138-1 320 ng/g poids vif et sterne (œufs) : 330-7 100 ng/g poids vif (Morris et al. 2004)). Dans ces études, 
l’administration de 800 ng/g poids humide de HBCD technique dans de l’huile de carthame pendant une période de 
21 jours suivie d’une période d’élimination de 25 jours a produit des doses absorbées qu’il est possible de trouver 
dans l’environnement, à savoir ∑ HBCD 934,8 ng/g poids vif (20 ng/g poids humide) dans le foie et 4 216,2 ng/g 
poids vif (181,5 ng/g poids humide) dans les œufs (avec une teneur en α-HBCD de 164 ng/g poids humide)(BFR 
2009b; SETAC 2009). 

Régions reculées 

106. On a trouvé du HBCD dans les tissus de nombreuses espèces (invertébrés, oiseaux, poissons et mammifères 
terrestres et marins) de l’Arctique. Les concentrations relevées chez les morues polaires du Svalbard (Arctique 
norvégien) se situeraient entre 1,38 et 2,87 ng/g lipides (voir les tableaux des concentrations et des effets figurant dans 
UNEP/POPS/POPRC.6/INF/25). Les taux mesurés chez les poissons des régions reculées laissent augurer des effets 
sur le système endocrinien, compte tenu des résultats obtenus en laboratoire par Lower et Moore (2007) et Palace et 
al. (2008 et 2010) montrant que le HBCD perturbe l’axe thyroïdien chez les salmonidés. De tels effets sur le système 
endocrinien peuvent survenir à la suite d’une exposition à une faible dose; ils dépendent largement du moment où 
l’exposition a lieu. Les études sur les crécerelles d’Amérique (BFR 2009b; Dioxin 2010c) font également ressortir 
l’existence d’un risque pour les oiseaux sauvages de ces régions reculées comme, par exemple, l’Arctique norvégien, 
où les doses absorbées (goéland bourgmestre (foie) : 195-15 027 ng/g poids vif et goéland marin (foie) : 1 881-
3 699 ng/g poids vif (KLIF 2007); goéland bourgmestre (foie) : 75,6 ng/g poids humide (Verreault et al. 2007)) sont 
supérieures au seuil d’effet (164 ng d’α-HBCD/g poids humide) déterminé par Marteinson et Fernie (BFR 2009b). En 
2004, Muir et al. ont trouvé des concentrations de ΣHBCD allant de 9,8 à 18 ng/g poids vif dans la graisse de 
bélougas (Delphinapterus leucas) de l’Arctique canadien, une espèce protégée par la Convention sur les espèces 
migratrices et, en 2006, ils ont fait état de la présence de cette substance dans les tissus adipeux d’ours blancs (Ursus 
maritimus) de diverses populations de la région arctique analysés en 2002. Les concentrations les plus élevées ont été 
mesurées chez les femelles de la région du Svalbard (109 ng/g poids vif). Leurs études n’ont pas inclus les effets du 
HBCD sur les ours blancs et les mammifères marins. 

Santé humaine 

107. S’agissant des risques associés à l’exposition humaine au HBCD, il importe de noter que les concentrations 
ambiantes de cette substance ont augmenté au cours des dernières décennies (Law et al. 2008b, Law et al. 2006d) et 
que le HBCD se rencontre dans la plupart des tissus humains, y compris le plasma et le sang des femmes enceintes et 
le lait maternel (Commission européenne 2008; NCM 2008; ECHA 2008b, entre autres). La hausse des concentrations 
dans l’environnement se reflète également dans le lait maternel (Fängstrøm et al. 2008, Kakimoto et al. 2008) : à 
certains endroits, les taux signalés de HBCD dans le lait humain étaient vraiment élevés (Eljarrat et al. 2009, Guerra et 
al. 2008). Cette présence dans le lait maternel et dans le sang du cordon ombilical des bébés montre que le HBCD se 
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transmet de la mère à l’enfant (Meijer et al. 2008, voir également Commission européenne 2008). Les jeunes enfants 
peuvent en outre ingérer, via leur environnement, de plus grandes quantités de cette substance que les adultes 
(Abdallah et al. 2008b) et les apports de HBCD qu’ils reçoivent sont généralement plus élevés que ceux des adultes 
(Roosens et al. 2010). Chez les rongeurs, l’exposition prénatale au HBCD peut induire de légères modifications du 
comportement, en particulier dans les domaines de l’activité motrice et de la cognition (Eriksson et al. 2006). Aucun 
effet négatif de ce genre sur des êtres humains n’a été confirmé (Roze et al. 2009). Chez l’homme, les premières 
phases du développement sont étroitement contrôlées par des hormones et des processus de signalisation 
intracellulaire tels que l’apoptose, lesquels sont nécessaires pour la différenciation embryonnaire et tissulaire 
(Oppenheim, 1991, Davies 2003, Barres et al. 1992). La toxicité potentielle du HBCD pour le développement et le 
système nerveux, qui a été observée dans des études sur des animaux, est donc préoccupante, en particulier pour les 
enfants à naître et en bas âge. 

3 Synthèse des informations 
108. Le HBCD est persistant dans l’environnement et possède un potentiel élevé de bioaccumulation et de 
bioamplification dans les chaînes alimentaires. L’α-HBCD semble être plus persistant que les autres isomères et 
semble se bioamplifier plus que le β- et le γ-HBCD. Le HBCD est omniprésent dans l’environnement et le biote 
mondiaux. On le rencontre à des concentrations élevées chez les grands prédateurs et d’autres espèces menacées de 
l’Arctique. Les rejets de HBCD sont en hausse dans toutes les régions étudiées. La masse croissante des matériaux de 
construction contenant du HBCD incorporés dans les bâtiments constitue une source non seulement de fuites à long 
terme dans l’environnement, mais aussi de rejets plus importants lorsque les bâtiments concernés sont démolis ou 
rénovés. Les rejets se produisant durant le recyclage de ces matériaux et des appareils électroniques peuvent être 
importants et augmenteront probablement à l’avenir. De manière générale, il semble que l’α-HBCD tend à dominer 
dans les niveaux trophiques supérieurs et le γ-HBCD dans la partie basse de l’échelle. L’α-HBCD est également 
l’isomère le plus abondant chez l’homme. La plupart des études toxicologiques du HBCD portent sur des mélanges et 
les données disponibles sur la toxicité des différents stéréoisomères sont très limitées. 

109. Le HBCD est considéré comme très toxique pour les organismes aquatiques. Des effets nocifs pour les 
mammifères marins risquent de se produire dans les environs des sources ponctuelles ainsi que dans les endroits 
affichant des concentrations ambiantes élevées. Les concentrations mesurées dans le biote sont supérieures à la CSEP 
de 5 mg/kg poids humide déterminée par l’évaluation des risques de l’UE pour ce qui concerne les effets secondaires 
(Commission européenne 2008). Celles relevées chez les oiseaux des régions d’Europe présentant des concentrations 
ambiantes élevées ou avoisinant des sources ponctuelles locales se rapprochent des seuils d’effets nocifs. Les données 
préliminaires issues d’études menées récemment sur des oiseaux mentionnent des effets sur l’épaisseur de la coquille 
des œufs, la croissance et le taux de survie. Celles obtenues d’une étude sur des crécerelles d’Amérique élevées en 
captivité donnent lieu à des préoccupations supplémentaires concernant la possibilité d’effets sur la reproduction et le 
développement chez les oiseaux sauvages de régions reculées. 

110. On peut lire dans les publications récentes et plus anciennes que le HBCD peut induire des effets chez les 
mammifères et que l’exposition à cette substance, qu’elle soit chronique ou subchronique et que la dose soit forte ou 
faible, peut avoir des conséquences étendues et potentiellement graves, en particulier pour le système neuro-
endocrinien et pour les petits durant les premières phases de leur développement. Le HBCD peut perturber l’axe 
hypothalamo-pituito-thyroïdien et causer des effets toxiques pour la reproduction et le développement. Bon nombre de 
ses effets sont intergénérationnels, touchant aussi bien les parents que les descendants. Il peut être transmis de la mère 
aux petits, que ce soit chez l’homme ou chez les animaux sauvages. Dans les environs des sources locales, il est 
présent à des concentrations considérables dans le lait maternel. Le principal risque qu’il présente pour l’homme est la 
possibilité d’une perturbation du système neuro-endocrinien et du développement causée par une exposition durant les 
premières phases du développement infantile. Au sein de l’UE, on est en train d’étudier la proposition visant à le 
classer comme toxique pour la reproduction et le développement. 

111. En plus des études in vivo sur des animaux, un grand nombre d’études in vitro récentes montrent comment le 
HBCD, une fois adsorbé sur des particules, peut agir sur des processus biologiques tels que l’homéostasie cellulaire, 
la réparation des protéines, la signalisation intracellulaire et les processus neuro-endocriniens et, éventuellement, les 
perturber. Ces études contribuent à une meilleure compréhension de la diversité des effets que le HBCD peut exercer 
sur la santé humaine et l’environnement et de la nécessité d’en tenir compte lors de l’examen de sa toxicité. 
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Tableau 5. Caractéristiques de POP du HBCD 

Critère 

Répond 
au critère

 
(Oui/Non)

Remarque 

Persistance Oui 

L’analyse de carottes sédimentaires datées montre que le HBCD se dégrade très 
lentement. 
Le HBCD est largement répandu dans l’environnement mondial et est présent à des 
concentrations importantes chez les grands prédateurs de l’Arctique. L’accroissement au 
fil du temps des concentrations dans le biote corrobore l’idée que le HBCD est une 
substance persistante. 
La demi-vie du HBCD dans l’eau est supérieure à 60 jours.  

Bioaccumula-
tion Oui 

Le HBCD se rencontre à des concentrations élevées chez les grands prédateurs. 

Son log Koe estimé est de 5,62. 

Les études sur des poissons font état d’un facteur de bioconcentration de18 100 (Wildlife 
International 2000, Veith et al. 1979) (Commission européenne 2008). 

Facteurs de bioamplification > 1 dans les écosystèmes aquatiques (Tomy et al 2004a,b, 
2009, Sørmo et al. 2006)  

Potentiel de 
propagation à 
longue distance 
dans 
l’environnement 

Oui 
Le HBCD est omniprésent dans l’environnement, y compris l’atmosphère, de l’Arctique. 
Selon les données de modélisation, sa demi-vie dans l’atmosphère est de deux à trois 
jours. 

Effets nocifs Oui 

Le HBCD est extrêmement toxique pour les espèces aquatiques, avec une CE50 en 72h 
de 52 µg/l pour Skeletonema costatum et une CSEO de 3,1 µg/l pour Daphnia magna. 
Chez les mammifères et les oiseaux, le HBCD exerce des effets toxiques pour la 
reproduction, le développement et le système nerveux, avec une CSEO/CSENO de 
l’ordre 1 mg/kg/j. Les études in vivo montrent : 

• Une baisse du taux de survie des ratons et du nombre de follicules primordiaux 
de leurs mères à 100 mg/kg/j, CSENO de 10 mg/kg/j (Ema et al. 2008). 

• Une réduction du poids corporel, du poids des testicules et de la prostate, de 
l’acuité auditive des ratons mâles, et de la densité minérale osseuse des ratons 
femelles à des doses comprises entre 30 et 100 mg/kg/j (van der Ven et al. 2009, 
Lillienthal et al. 2009). 

• Un déséquilibre hormonal thyroïdien et des troubles du développement 
oligodendroglial dans le cortex cérébral des ratons à 1 000 ppm (81-
213 mg/kg/j), CSENO de 8-21 mg/kg/j (Saegusa et al. 2009). 

• Des effets sur le comportement des souris exposées à 13,5 mg/kg/j au 10e jour, 
CSENO de 0,9 mg/kg/j (Eriksson et al. 2006). 

• Une réduction du taux de survie des oisillons chez les cailles exposées via 
l’alimentation à 15 ppm (2,1 mg/kg/j), CSEO de 5 ppm (0,7 mg/kg/j) (Ministèree 
de l’environnement, Japon, 2009). 

• Des différences mineures dans le comportement lors de la parade nuptiale, une 
ponte précoce et un taux de croissance moins rapide chez les crécerelles 
d’Amérique exposées à une dose journalière de 800 ng/g, dose interne d’α-
HBCD de 164 ng/g poids humide (Dioxin 2010b et Dioxin 2010c). 
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4 Conclusion générale 
112. Le HBCD est une substance synthétique ne possédant aucune source naturelle connue qui continue d’être 
utilisée dans de nombreux pays, y compris dans des articles et produits importés. Les rejets de cette substance sont en 
hausse dans toutes les régions étudiées, telles que l’Europe et l’Asie (Japon). Le HBCD est persistant dans 
l'environnement, se bioaccumulant et se bioamplifiant par ailleurs chez les poissons, les oiseaux et les mammifères. 
Certaines des concentrations mesurées dans le biote des régions sources et de régions reculées, en particulier chez les 
animaux des niveaux trophiques supérieurs tels que les oiseaux et les mammifères, suscitent des préoccupations 
considérables aux plans de la santé humaine et de l’environnement. On en conclut que le HBCD est, en raison de sa 
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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