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 À sa onzième réunion, le Comité d’étude des polluants organiques persistants a, par sa 

décision POPRC-11/3, adopté un descriptif des risques concernant les paraffines chlorées à chaîne 

courte établi sur la base du projet figurant dans la note du secrétariat (UNEP/POPS/POPRC.11/4). Le 

texte du descriptif des risques tel que modifié figure dans l’annexe du présent additif. La version 

originale du descriptif des risques n’a pas été revue par les services d’édition. 
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Résumé 

1. Des rejets de paraffines chlorées à chaîne courte (PCCC) peuvent se produire lors de la 

production, du stockage, du transport, de l’utilisation et de l’élimination de PCCC ou de produits en 

contenant. Les effluents provenant du nettoyage des installations et les déchets de fluide d’usinage de 

métaux constituent des sources de contamination pour les écosystèmes aquatiques. Des émissions 

importantes ont été signalées dans les régions industrialisées pratiquant le recyclage de déchets 

électroniques et dans les régions densément peuplées. Les données, même limitées, permettent de 

supposer que les principales sources de rejets de PCCC sont la préparation et la fabrication de produits 

qui en contiennent , tels que les matières plastiques en chlorure de polyvinyle (PVC), et leur emploi 

dans les fluides d’usinage. Les PCCC, autrefois largement utilisées dans plusieurs pays, ont connu une 

baisse dans plusieurs pays ces dernières années, tandis que dans d’autres la production de mélanges de 

paraffines chlorées, y compris de PCCC, a augmenté.  

2. La dégradation des PCCC par hydrolyse ne devrait pas être importante. Les études menées sur 

leur dégradation et sur des carottes sédimentaires datées indiquent une persistance supérieure à un an 

dans les sédiments. Leur demi-vie dans l’atmosphère varie de 0,81 à 10,5 jours, ce qui signifie qu’elles 

sont relativement persistantes dans l’air. Leur présence a été décelée dans divers échantillons 

environnementaux (air, sédiments, eau, eaux usées, poissons, oiseaux, mammifères terrestres et 

marins) ainsi que dans des zones reculées telles que l’Arctique et l’Antarctique, fournissant la preuve 

de leur propagation à longue distance. 

3. Les données empiriques (de laboratoire et de terrain) et les données de modélisation indiquent 

toutes que les PCCC peuvent s’accumuler dans les biotes. Les facteurs de bioconcentration calculés à 

partir des données obtenues en laboratoire étaient compris entre 1 900 et 138 000, selon l’espèce et le 

congénère étudiés. Les facteurs de bioaccumulation déterminés en milieu réel pour la truite lacustre se 

situaient entre 16 440 et 26 650 L/kg poids humide. Pour les poissons de mer, un facteur de 

bioaccumulation moyen de 125 892 L/kg poids humide a été déterminé. Chez les crevettes 

(arthropodes marins), un facteur de bioaccumulation pouvant aller jusqu’à 63 096 L/kg poids humide a 

été mesuré. La modélisation a donné des facteurs de bioaccumulation supérieurs à 5 000 pour toutes 

les PCCC. Dans certains réseaux alimentaires, y compris dans l’Arctique, on a pu observer des 

facteurs de bioamplification et d’amplification trophique supérieurs à 1, indiquant un potentiel de 

bioamplification et de transfert le long de la chaîne trophique. Des concentrations élevées de PCCC 

dans les organismes situés au sommet de la chaîne alimentaire, en particulier les mammifères marins, 

et les biomes dulcicoles (tels que bélougas, baleines, phoques annelés, et diverses espèces de poisson), 

fournissent une preuve supplémentaire de bioaccumulation.  

4. Les invertébrés d’eau douce et marins semblent particulièrement sensibles aux PCCC, avec 

des CSEO chroniques de 5 µg/L pour Daphnia magna et de 7,3 µg/L pour le genre mysis. Chez la 

truite, on a observé de graves histopathologies hépatiques, avec des CMEO de 0,79 à 5,5 µg/g (corps 

entier).  

5. Le Centre international de recherche sur le cancer (CIRC) considère certaines PCCC (longueur 

moyenne de la chaîne carbonée C12, chloration moyenne 60 %) comme potentiellement cancérogènes 

(groupe 2B). Toutefois, les mécanismes d’induction de ces tumeurs et la pertinence pour la santé 

humaine des études à partir desquelles cette classification a été établie font l’objet de débats. En 1998, 

le Comité scientifique de l’Union européenne sur la toxicité, l’écotoxicité et l’environnement a laissé 

entendre que la découverte de tumeurs pulmonaires chez le rat mâle pourrait avoir de l’importance 

pour l’homme mais a conclu dans sa caractérisation des risques que l’utilisation de PCCC ne présente 

pas de risque appréciable pour les consommateurs et les personnes exposées via l’environnement 

(CSTEE, 1998). Le rapport d’évaluation des risques établi par l’Union européenne (CE 2000) résume 

les effets des PCCC sur les mammifères. Selon ce rapport, les études pratiquées sur des rongeurs ont 

mis en évidence une augmentation, de façon proportionnelle à la dose, de l’incidence des adénomes et 

des carcinomes hépatiques, thyroïdiens et rénaux. On en a conclu qu’il était impossible d’exclure 

l’éventualité de leur apparition chez l’homme. De récentes études ont cependant montré que le 

mécanisme d’induction des tumeurs rénales ne suivait pas le modèle normal de néphropathie 

spécifique aux rats mâles; on ne pouvait donc pas savoir si le mécanisme en question était spécifique 

aux rats ou non. Une évaluation plus récente réalisée par l’Union européenne dans le cadre de la 

procédure d’identification des substances particulièrement préoccupantes au titre du règlement 

européen sur l’enregistrement, l’évaluation et l’autorisation des produits chimiques (REACH) conclut 

que l’exposition aux PCCC produit chez les mammifères des effets sur le foie, la thyroïde et les reins 

qui se manifestent, après quelques semaines ou quelques mois, sous la forme d’un accroissement 

pondéral et de modifications histologiques de ces organes, mais peuvent dégénérer en adénomes et 

carcinomes à la suite d’une exposition chronique (CE 2000, ECHA 2008, Serrone 1987).  
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6. En résumé, la réglementation croissante des PCCC a entraîné une diminution de leur 

consommation dans certains pays. Toutefois, il semblerait, d’après les données disponibles, que des 

quantités appréciables soient encore utilisées et rejetées dans plusieurs pays. Les données empiriques 

et de modélisation indiquent que les PCCC sont persistantes, bioaccumulables et toxiques, notamment 

pour les organismes aquatiques, et qu’elles se propagent sur de longues distances dans 

l’environnement. Elles sont considérées comme des polluants organiques persistants conformément 

aux décisions prises en application du Protocole d’Aarhus à la Convention sur la pollution 

atmosphérique transfrontière à longue distance relatif aux polluants des organiques persistants. 

7. Les PCCC sont persistantes dans les sédiments et se rencontrent en quantités mesurables dans 

ceux de différents lacs de l’Arctique. Elles sont particulièrement toxiques pour les invertébrés 

aquatiques et vu le rôle essentiel joué par ces derniers au sein de l’écosystème aquatique, il y a lieu de 

se préoccuper des concentrations de PCCC mesurées et de leurs effets toxiques éventuels sur les 

invertébrés vivant dans les sédiments et autres invertébrés. Leur bioaccumulation dans les tissus des 

poissons d’eau douce et des poissons de mer est, de même, extrêmement préoccupante vu les effets 

observés chez les poissons à de faibles concentrations. À l’échelle régionale, les concentrations 

mesurées dans les eaux peuvent dépasser les seuils de toxicité pour les poissons. 

8. Bien que leurs concentrations dans les eaux des régions reculées soient peu élevées, les PCCC 

sont présentes dans le biote de l’Arctique à des concentrations comparables à celles des polluants 

organiques persistants connus, ce qui indique une contamination généralisée. On en a notamment 

trouvé chez des mammifères terrestres et marins dont les populations autochtones de l’Arctique se 

nourrissent. On en a également trouvé dans le lait maternel humain, aussi bien dans cette région que 

dans les régions tempérées. Qui plus est, une exposition simultanée aux PCCC, à d’autres paraffines 

chlorées ayant des modes d’action similaires et à d’autres polluants organiques persistants pourrait 

augmenter les risques d’interactions toxiques. 

9. On peut donc conclure, sur la base des preuves disponibles, que les PCCC sont susceptibles, 

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

importants sur la santé humaine et l’environnement qui justifient l’adoption de mesures au niveau 

international. 

 1. Introduction 

10. Le 26 juillet 2006, la Communauté européenne et ses États membres, qui sont Parties à la 

Convention de Stockholm, ont proposé d’inscrire les paraffines chlorées à chaîne courte (PCCC) aux 

Annexes A, B, ou C de la Convention (UNEP/POPS/POPRC.2/INF/6, résumé dans le document 

UNEP/POPS/POPRC.2/14).  

 1.1 Identité chimique de la substance  

11. Le descriptif des risques concerne les paraffines chlorées à chaîne courte (chloroalcanes C10-13) 

ayant un degré de chloration supérieur à 48 %, qui portent le n° CAS 85535-84-8 et le 

n° EINECS 287-476-5 (chloroalcanes C10-13). Ce numéro CAS désigne les produits commerciaux 

obtenus par chloration d’une fraction hydrocarbonée constituée de n-alcanes possédant une chaîne de 

carbone de longueur comprise entre 10 et 13 atomes, sans toutefois préciser le degré de chloration. On 

notera qu’il existe d’autres numéros CAS désignant des produits qui contiennent des PCCC, comme 

par exemple le n° CAS 63449-39-8
1
. Les produits proposés pour inscription sur les listes de la 

Convention de Stockholm sont les paraffines chlorées à chaîne courte possédant un degré de 

chloration supérieur à 48 % (en poids). La figure 1-1 montre deux exemples de molécules qu’on 

pourrait trouver dans un tel produit. 

 

                                                           
1
 Liste des substances chimiques toxiques de la catégorie des alcanes polychlorés et Directives pour 

l’établissement des rapports, section 3, page 9, 
http://www2.epa.gov/sites/production/files/documents/1999polychloroalkanes.pdf 
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Figure 1-1. Structure de deux PCCC (C10H17Cl5 et C13H22Cl6). 

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

l’Annexe D  

12. Le Comité d’étude des polluants organiques persistants a évalué la proposition concernant les 

PCCC par rapport aux critères énoncés à l’Annexe D de la Convention de Stockholm à sa deuxième 

réunion, tenue à Genève du 6 au 10 novembre 2006. Il a conclu que les paraffines chlorées à chaîne 

courte répondaient aux critères de sélection spécifiés à l’Annexe D de la Convention 

(UNEP/POPS/POPRC.2/17, décision POPRC-2/8, annexe). À sa huitième réunion, le Comité a 

convenu de réviser le projet de descriptif des risques pour examen à sa onzième réunion 

(UNEP/POPS/POPRC.8/16, annexe IV). 

 1.3 Sources des données  

13. Le descriptif des risques concernant les PCCC s’appuie sur des informations rassemblées par 

l’Union européenne dans sa proposition au Comité (UNEP/POPS/POPRC.2/INF/6). Il comprend 

également des informations tirées de documents d’évaluation des risques préparés par le Canada 

(Environnement Canada) et le Royaume-Uni (DEFRA). Les informations soumises en 2007, 2010 et 

2015 par plusieurs Parties et observateurs du Comité conformément à l’Annexe E ont été examinées et 

toutes les informations supplémentaires prises en compte, le cas échéant, de même que les 

informations communiquées par les Parties et les observateurs aux troisième et cinquième réunions du 

Comité. Le rapport détaillé mais non actualisé qui a servi de base à l’établissement du descriptif des 

risques et la liste complète des références correspondantes se trouvent dans le 

document UNEP/POPS/POPRC.5/INF/18. 

 1.4 Statut de la substance chimique au regard des conventions internationales  

14. En août 2005, la Communauté européenne a proposé d’ajouter les paraffines chlorées à chaîne 

courte au Protocole d’Aarhus à la Convention sur la pollution atmosphérique transfrontières à longue 

distance relatif aux polluants organiques persistants, estimant que ces substances répondaient aux 

critères énoncés dans la décision 1998/2 de l’organe exécutif pour ce qui est de la persistance, des 

risques d’effets nocifs, de la bioaccumulation et des risques de propagation à longue distance. Les 

PCCC ont été ajoutés aux Annexes I et II du Protocole d’Aarhus de 1998 en décembre 2009, à la 

vingt-septième session de l’organe exécutif. L’Annexe II limite l’emploi des PCCC à l’ignifugation du 

caoutchouc des convoyeurs à bande utilisés dans les mines et à l’étanchéification des barrages et 

stipule que des mesures pour éliminer ces utilisations devraient être prises dès que d’autres procédés 

appropriés sont disponibles.  

15. En 1995, la Commission OSPAR (Oslo/Paris) pour la protection du milieu marin de 

l’Atlantique du Nord-Est a adopté une décision sur les PCCC (décision 95/1). Cette décision et les 

mesures prises ultérieurement par l’Union européenne réglementent les principales utilisations et 

sources de PCCC. En 2006, la Commission OSPAR a réalisé une évaluation globale de l’application 

de la décision PARCOM 95/1 sur les PCCC, adoptée par la Commission de Paris (OSPAR 2006). 

Cette évaluation a été établie à partir des rapports d’application nationaux reçus de 9 des 15 Parties 

contractantes auxquelles on avait demandé de faire rapport, durant le cycle de réunions de 2005-2006, 

sur les mesures prises au niveau national. Toutes les Parties contractantes ont pris des mesures pour 

appliquer la décision PARCOM 95/1. Certaines ont déclaré qu’elles avaient interdit toutes les 

utilisations des PCCC, ou qu’elles en avaient interdit quelques-unes et réduit les autres. De manière 

générale, ces mesures portaient sur les utilisations visées par la Directive européenne 2002/45/CE. 

16. De même, la Commission pour la protection de l’environnement marin de la mer Baltique 

(HELCOM) a inscrit les PCCC sur sa liste de substances dangereuses. Le 15 novembre 2007, la 

Commission a inclus les PCCC dans son Plan d’action pour la mer Baltique. Les Parties contractantes 

ont convenu de s’attacher, à partir de 2008, à réglementer strictement l’utilisation de plusieurs 
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substances dangereuses, dont les PCCC, dans l’ensemble du bassin de la mer Baltique. Sont 

considérées comme dangereuses les substances qui se sont révélées persistantes, bioaccumulables et 

toxiques ou très persistantes et très bioaccumulables (selon une communication au titre de l’Annexe E 

faite en 2010 par la Lituanie).  

 2. Résumé des informations pertinentes pour le descriptif des risques  

 2.1 Propriétés physico-chimiques  

17. Des informations sur les propriétés physiques et chimiques de divers congénères et mélanges 

de PCCC sont disponibles (Renberg et al. 1980, Madeley et al 1983a, BUA 1992, Sijm et Sinnige 

1995, Drouillard et al. 1998a, Drouillard et al. 1998b, Fisk et al. 1998a). Les pressions de vapeur 

estimées et mesurées se situent entre 0,028 et 2,8.10
-7

 Pa (Drouillard et al. 1998a, BUA 1992). Celle 

des PCCC à 50 % de chlore en poids est de 0,021 Pa à 40 
o
C (réf. : SRAR-199-ECJRC). À l’état de 

liquides sous-refroidis, les principaux constituants des PCCC contenant entre 50 et 60 % de chlore 

devraient avoir des pressions de vapeur allant de 1,4.10
-5 

à 0,066 Pa à 25 ºC (Tomy et al. 1998a). Les 

constantes de la loi de Henry étant comprises entre 0,7 et 18 Pa.m
3
/mole (Drouillard et al. 1998a), on 

peut en déduire que les PCCC sont capables de passer de la phase dissoute à la phase particulaire et, 

redevenues mobiles, de se redistribuer dans l’environnement. Les valeurs mesurées de la solubilité 

dans l’eau des chloroalcanes C10-12 varient entre 400 et 960 µg/L (Drouillard et al. 1998b), tandis que 

les valeurs estimées pour les mélanges de chloroalcanes C10 et C13 vont de 6,4 à 2 370 µg/L 

(BUA 1992). La solubilité dans l’eau des PCCC contenant 59 % de chlore est comprise entre 150 et 

470 µg/L à 20 
o
C (réf. : SRAR-199-ECJRC). Les logarithmes des coefficients de partage octanol-eau 

(log Koe) sont généralement supérieurs à 5, avec des extremums de 4,48 et 8,69. Pour les PCCC 

contenant entre 49 et 71 % de chlore, le log Koe se situe entre 4,39 et 5,37 (réf. : SRAR-199-ECJRC). 

Hilger et al. (2011) ont découvert que, pour une teneur donnée en chlore, le log Koe évoluait 

linéairement selon la longueur de la chaîne, tandis que pour une chaîne alcane donnée, une évolution 

polynomiale en fonction du degré de chloration était constatée. En outre, la position des atomes 

substitués influait fortement sur sa valeur. S’appuyant sur deux programmes d’étude quantitative des 

relations structure-propriétés (QSPR) et une série de données expérimentales, Gawor et Wania (2013) 

ont calculé les coefficients de partage pour toutes les composantes des PCCC et représenté 

graphiquement leur comportement en fonction de leur log Koa et log Kae. Pour les PCCC contenant 

entre 30 et 70 % de chlore, le log Kae se situe entre -6,05 (minimum) et 1,07 (maximum) et le log Koa 

entre 4,07 (minimum) et 12,55 (maximum). 

18. Compte tenu de la complexité bien connue des mélanges, l’analyse chimique des PCCC 

constitue un véritable défi. Faute d’une caractérisation plus complète des mélanges et de normes 

individuelles adaptées, la quantification se fait généralement à partir d’un produit technique, ce qui 

constitue une source d’erreurs importantes si la composition de l’échantillon ne suit pas la norme 

(Bayen et al. 2006; Reth et al. 2006, cité dans Vorkamp et Riget 2014). Sverko et al. (2012) soulignent 

qu’il faudrait faire des efforts concertés au niveau mondial pour normaliser les méthodes d’analyse des 

PCCC. La technologie la plus avancée pour détecter les paraffines chlorées est la chromatographie 

bidimensionnelle en phase gazeuse avec détection par capture d’électrons. Cette méthode permet 

d’identifier qualitativement les groupes d’isomères selon la longueur de la chaîne de carbone et le 

degré de chloration. Une étude de la littérature scientifique montre que la méthode de détection et de 

quantification la plus répandue est la chromatographie en phase gazeuse couplée à la spectrométrie de 

masse à capture d’électrons (ions négatifs) à haute ou basse résolution (GC-ECNI-MS) (observation 

communiquée au Comité le 27 février 2015 par le Conseil mondial du chlore (WCC) au sujet du 

descriptif des risques concernant les PCCC). 

 2.2 Sources 

 2.2.1 Production  

19. Des paraffines chlorées à chaîne de diverses longueurs sont actuellement produites en Russie, 

en Inde, en Chine, au Japon et au Brésil. La Chine est actuellement le plus gros producteur de 

paraffines chlorées, avec une production annuelle en augmentation, qui serait passée de 

600 000 tonnes métriques en 2007 (Fiedler 2010) à 1 million de tonnes en 2009 (Chen et al. 2011). 

Toutefois, les informations requises à l’Annexe E communiquées par la Chine (2014) ne contiennent 

pas de données précises sur la production de PCCC; en effet, les données de production portent sur 

plusieurs produits contenant des paraffines chlorées, sans distinction entre les PCCC et les autres types 

de chloroalcanes. Les plus abondantes sont les PC-42, PC-52 et PC-70 (les autres sont les PC-13, 

PC-30, PC-40, PC-45, PC-55 et PC-60). Pour certains pays, très peu d’informations sur la production 

de PCCC sont disponibles. 

https://cms.unov.org/vintars/ShowRecord.aspx?RecordID=a6419347-c501-47d0-8a9f-06cba82bac4f&eRef
https://cms.unov.org/vintars/ShowRecord.aspx?RecordID=e7b6cac9-29e0-4758-816a-527a4da5e1ce&eRef
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20. Les estimations de la production européenne pour l’année 2010 s’établissaient, selon 

l’organisation Euro Chlor, à 45 000 tonnes pour l’ensemble des chloroalcanes (van Wijk 2012, cité 

dans une communication faite au titre de l’Annexe E en 2014 par les Pays-Bas). La production a cessé 

en 2012 (observation communiquée au Comité par le Conseil mondial du chlore (WCC) le 27 février 

2015 au sujet du descriptif des risques concernant les PCCC). 

21. Selon Sverko et al. (2012), la production totale de PCCC aux États-Unis et en Europe se 

situerait entre 7 500 et 11 300 tonnes par an. Les États-Unis ont fourni au titre de l’Annexe E, en 2014, 

des informations indiquant une production totale de paraffines chlorées à chaîne courte (PCCC) et de 

paraffines chlorées à chaîne moyenne (PCCM) de 45 000 tonnes en 2007. L’Association américaine 

des producteurs de paraffines chlorées (Chlorinated Paraffins Industry Association (CPIA)) a fourni en 

2010, au titre de l’Annexe E, des informations sur la production annuelle de PCCC en Amérique du 

Nord pour la période 2000-2009. Les informations recueillies portaient, toutefois, sur des paraffines 

chlorées de longueurs de chaîne différentes. La production, qui était d’environ 3 700 tonnes, a 

plafonné à environ 4 000 tonnes en 2001, pour diminuer progressivement jusqu’à 800 tonnes en 2009. 

Aux États-Unis, les PCCC sont identifiées par plusieurs numéros CAS. D’autre part, les informations 

collectées ne portent pas seulement sur les PCCC mais aussi sur d’autres paraffines de différentes 

longueurs de chaîne. Il importe de noter, toutefois, que les États-Unis ont cessé de produire et 

d’utiliser des PCCC depuis 2012. Au Brésil, la production de PCCC serait de 150 tonnes par an (selon 

une communication faite au titre de l’Annexe E en 2007).  

22. Aucun des pays suivants ne produit de PCCC : Maurice (observations communiquées au 

Comité le 7 avril 2008 au sujet du descriptif des risques concernant les PCCC), Australie, Bulgarie, 

Canada, Costa Rica, Équateur, Lituanie, Mali, République dominicaine, Serbie et Sri Lanka (selon des 

communications faites au titre de l’Annexe E en 2010 et en 2014). Il en est de même de Monaco, qui 

ne produit ni n’utilise de PCCC (selon une communication faite au titre de l’Annexe E en 2010). 

23. Entre mars 1998 et mars 2000, environ 360 tonnes de PCCC ont été importées par l’Australie, 

selon des informations communiquées par cette Partie. Toutefois, une compagnie a cessé d’importer 

des PCCC en 2002 (NICNAS 2004). Le Canada a déclaré une consommation annuelle totale de 

paraffines chlorées d’environ 3 000 tonnes en 2000 et 2001 (Environnement Canada 2003a). En 2002, 

la République de Corée a importé environ 156 tonnes de PCCC (n° CAS 85535-84-8) (observation 

communiquée au Comité le 7 avril 2008 au sujet du descriptif des risques concernant les PCCC). En 

2005 et 2006, la Croatie a importé des quantités de PCCC de l’ordre de 2,3 à 2,7 et 1,2 à 1,5 tonnes, 

respectivement, comme composantes de retardateurs de flamme, dans une proportion de 13 ± 1 % 

(selon une communication faite au titre de l’Annexe E en 2010). En 2008, l’Argentine a importé une 

quantité de 40,02 tonnes dans un port d’entrée et, en 2009, 53,688 tonnes dans deux autres ports 

d’entrée (selon une communication faite au titre de l’Annexe E en 2010). En 2013, la République 

dominicaine a importé 11,880 tonnes (selon une communication faite au titre de l’Annexe E en 2014). 

24. Des informations sur les quantités de paraffines chlorées importées par l’Équateur ont été 

fournies par ce pays, sans spécifier la longueur de chaîne (selon une communication faite au titre de 

l’Annexe E en 2010). Entre 1990 et 2010, 8 000 tonnes de paraffines chlorées ont été importées, dont 

4 500 tonnes durant la période 2005-2010. Le Mexique a déclaré avoir importé 18 000 tonnes de 

paraffines chlorées, sans spécifier la longueur de chaîne, entre 2002 et 2010 (selon une communication 

faite au titre de l’Annexe E en 2010). 

 2.2.2 Utilisations et rejets dans l’environnement  

25. Au Canada et dans l’Union européenne, les principales utilisations et sources de rejets de 

PCCC étaient autrefois liées au travail des métaux (Environnement Canada 2003a, Euro Chlor 1995, 

OSPAR 2001). Stiehl et al. (2008) avaient prévu que le recours aux PCCC comme retardateurs de 

flamme risquait d’augmenter suite à l’interdiction des mélanges commerciaux de pentaBDE. En 1994, 

l’Union européenne consommait 9 400 tonnes de PCCC par an pour le travail des métaux. Petersen 

(2012) a signalé un maximum d’environ 14 000 tonnes par an pour la période 1978-1988. On trouve 

également des PCCC dans les peintures, adhésifs et enduits, agents de graissage du cuir, plastiques et 

caoutchouc, retardateurs de flamme, textiles et polymères. Les quantités utilisées dans l’Union 

européenne ont été ramenées de 13 000 à 4 000 tonnes par an pour toutes les utilisations, entre 1994 et 

1998. Depuis 2002, l’utilisation de PCCC pour le travail des métaux et le graissage du cuir y est 

soumise aux restrictions prévues par la Directive européenne 2002/45/CE (limitant à 1 % les 

concentrations de PCCC autorisées dans les fluides d’usinage et les agents de graissage des cuirs). En 

se basant sur la consommation de 2004, on estime que le volume total des rejets de PCCC dans les 

25 pays qui composaient alors l’Union européenne se situait entre 4,7 et 9,5 t/an pour les eaux 

superficielles; 7,4 et 19,6 t/an pour les eaux usées; 0,6 et 1,8 t/an pour l’air; et 8,7 et 13,9 t/an pour les 

sols dans les zones industrielles et urbaines (informations au titre de l’Annexe E fournies par 
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l’Allemagne en 2010, citant l’Agence européenne des produits chimiques – établissement de la liste 

des substances prioritaires et renseignements généraux sur les chloroalcanes C10-23 au titre de 

l’Annexe XIV). Une estimation plus récente de la consommation (Zarogiannis et Nwaogu 2010) 

établit la quantité de PCCC consommée dans l’Union européenne à 530 tonnes en 2009 (informations 

au titre de l’Annexe E fournies par les Pays-Bas en 2014). Dans l’Union européenne, les PCCC sont 

restreintes par le Règlement (CE) no 519/2012 concernant les polluants organiques persistants, qui en 

interdit toutes les utilisations sauf pour les convoyeurs à bande utilisés dans les mines et 

l’étanchéification des barrages. Une interdiction totale est proposée dans le futur. On ne possède 

aucune preuve de l’existence de sources naturelles importantes de paraffines chlorées (U.K. 

Environment Agency 2003a).  

26. Les PCCC ont été interdites en Norvège en 2002. On suppose, par conséquent, que leurs 

émissions dans ce pays sont aujourd’hui infimes. De petites quantités de PCCC pourraient néanmoins 

être rejetées dans l’environnement par de vieux produits et matériaux encore en usage ou par des 

articles importés. Selon les estimations, les rejets en Norvège ont été réduits de 73 % sur la période 

1995-2010, passant de 1 tonne environ en 1995 à 0,3 tonne en 2010 (Agence norvégienne pour la 

protection de l’environnement 2014a). Malgré la réglementation dont elles font l’objet, on continue à 

trouver des PCCC dans l’environnement et le biote, notamment dans des échantillons d’air et de tissus 

animaux prélevés dans le Svalbard (Agence norvégienne pour la protection de l’environnement 

2014 a, b, c, 2013). 

27. Aux États-Unis, les PCCC étaient autrefois utilisées en premier lieu comme composantes des 

liquides de lubrification et de refroidissement pour l’usinage des métaux et, en deuxième position, 

comme plastifiant secondaire et retardateur de flamme dans l’industrie du plastique, notamment pour 

le PVC (USEPA 2009). Aujourd’hui, ce pays ne s’en sert plus. Au Japon, le secteur de l’usinage des 

métaux a volontairement cessé de les employer à partir de 2007 (Harada et al. 2012). 

28. En Suisse, la consommation de PCCC était de 70 tonnes en 1994. On estime qu’elle a, depuis, 

baissé de 80 % (informations fournies en 2007 au titre de l’Annexe E). Les PCCC étaient surtout 

utilisées dans les enduits étanches. Elles ont aussi servi à remplacer les PCB dans les joints 

d’étanchéité (notamment pour les raccords et dans les bâtiments), ce qui peut constituer une source de 

rejets lors de la rénovation des bâtiments. La Pologne, où les PCCC s’utilisent comme retardateurs de 

flamme dans les bandes de convoyeurs en caoutchouc (informations fournies en 2010 au titre de 

l’Annexe E), a produit 16,4 % des 237,88 tonnes vendues dans l’Union européenne en 2007, soit 

environ 39 tonnes, sur lesquelles 23,062 tonnes ont servi à ignifuger de tels convoyeurs. La Roumanie 

a utilisé environ 23,7 tonnes de PCCC comme plastifiants (informations fournies en 2010 au titre de 

l’Annexe E). Le Brésil déclare en utiliser 300 tonnes par an comme retardateurs de flamme dans le 

caoutchouc et les tapis et accessoires de voiture (informations fournies en 2007 au titre de 

l’Annexe E). En Australie, la consommation dans le secteur de l’usinage des métaux a diminué de 

80 % entre 1998/2000 et 2002 pour atteindre environ 25 tonnes par an (NICNAS 2004). En 

République de Corée, en 2006, les PCCC étaient surtout utilisées comme lubrifiants et additifs. On ne 

dispose d’aucune information sur les tendances en matière de rejets ni de données quantitatives 

(observation communiquée au Comité le 7 avril 2008 au sujet du descriptif des risques concernant les 

PCCC). L’île Maurice utiliserait également ces substances (observation communiquée au Comité le 

7 avril 2008 au sujet du descriptif des risques concernant les PCCC). Le Sénégal en utilise aussi, en 

quantités inconnues (observation communiquée au Comité le 8 mai 2015 au sujet du descriptif des 

risques concernant les PCCC) Au Honduras, les PCCC, qui se rencontrent dans des articles et des 

produits intermédiaires importés, en quantités inconnues, s’utilisent aussi dans la fabrication de PVC, 

d’additifs pour peintures et enduits, de pièces automobiles et de câbles électriques (informations 

fournies en 2010 au titre de l’Annexe E). L’Argentine en importe surtout pour la fabrication de 

matières plastiques (informations fournies en 2010 au titre de l’Annexe E). Peu d’informations ont été 

publiées sur l’utilisation des PCCC comme fluides de forage de puits de gaz et de pétrole, bien que 

l’existence de divers brevets en atteste l’utilisation à cette fin (IPEN, 2015). 

29. Des rejets anthropiques de PCCC dans l’environnement peuvent avoir lieu lors de la 

production, du stockage et du transport de ces substances, de l’utilisation de produits industriels ou 

grand public qui en contiennent, et de l’élimination, de l’incinération et de la mise en décharge de 

déchets. Les sources potentielles de rejets aquatiques liés à la fabrication sont, entre autres, les 

déversements accidentels, le lavage des installations et le drainage des eaux de pluie. Les PCCC se 

trouvant dans les fluides d’usinage des métaux peuvent également être libérées dans le milieu 

aquatique lors de l’élimination de fûts usagés, en cas d’entraînement de produits et pendant la vidange 

de bains épuisés (Gouvernement canadien 1993a). De même, l’Équateur a fait observer que le 

nettoyage des installations métallurgiques entraîne des rejets dans les écosystèmes aquatiques 

(informations fournies en 2010 au titre de l’Annexe E). Ces rejets se déversent dans les égouts et 
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aboutissent dans les stations de traitement des eaux usées. On ne possède actuellement aucune 

information sur les concentrations à l’entrée et à la sortie de ces stations. 

30. Les données de surveillance montrent que, pour les zones industrialisées et densément 

peuplées, des volumes d’émissions élevés sont possibles (Chaemfa et al. 2014, Chen et al. 2011). Les 

autres rejets pourraient provenir des conteneurs d’huiles pour boîtes de vitesse; des fluides utilisés 

dans l’exploitation minière de roches dures et des équipements utilisés dans d’autres types 

d’exploitation minière; des fluides et des équipements employés dans la prospection pétrolière et 

gazière; de la fabrication de tuyaux sans soudure; du travail des métaux; et du fonctionnement des 

turbines sur les navires (CPIA 2002; Environnement Canada 2003b).  

31. Au Canada, la mise en décharge est l’une des principales voies d’élimination des produits à 

base de polymères. Les paraffines chlorées devraient normalement rester stables dans ces produits, 

avec des pertes mineures par ruissellement des eaux de percolation. La lixiviation à partir des 

décharges devrait être négligeable en raison du lien fort qui unit les paraffines chlorées au sol. De 

faibles émissions de ces substances, qui sont effectivement dissoutes dans les polymères, pourraient se 

produire pendant des siècles après l’élimination (IPCS 1996).  

32. Des paraffines chlorées incorporées dans des polymères pourraient également être libérées lors 

du recyclage des plastiques, qui peut faire appel à des méthodes telles que le découpage, le broyage et 

le lavage. Libérées sous forme de poussières lors de ces opérations, les paraffines chlorées 

s’adsorberaient sur des particules en raison de leurs coefficients de sorption et de partage octanol-air 

élevés. Le taux des émissions dépend de la complexité des dispositifs de dépoussiérage dont sont 

équipées les installations (De Boer 2010). 

33. Il a été récemment démontré que le recyclage intensif des déchets d’équipements électriques et 

électroniques était une source majeure de rejets de paraffines chlorées dans l’environnement 

(sédiments et biotes) (Chen et al. 2011; Luo et al. 2015). L’épandage de boues d’épuration et 

l’irrigation à l’aide d’eaux usées peuvent aussi être à l’origine de la présence de PCCC dans le sol 

(Zeng et al. 2011b, 2012b).  

34. Selon Petersen (2012), les matériaux de construction incorporés dans les bâtiments et autres 

ouvrages représenteraient un réservoir de PCCC d’environ 25 000 tonnes. Ces PCCC se trouveraient 

pour la plus grande part dans les produits d’étanchéité et les revêtements, les produits d’ignifugation 

des caoutchoucs n’en renfermant qu’une fraction négligeable. Il a été calculé que le volume des 

déchets de PCCC provenant des bâtiments et constructions se montent à 1 200 tonnes par an. Pour les 

paraffines chlorées, les pertes éventuelles durant la production et le transport devraient être inférieures 

à celles se produisant durant l’utilisation des produits et leur élimination (Fiedler 2010). 

35. Le Registre européen des rejets et transferts de polluants (E-PRTR)
2
 est un dispositif en ligne 

mis en place par le Règlement (CE) n
o 
166/2006 en application du Protocole PRTR de la Commission 

économique pour l’Europe de l’ONU. Pour 2012, 17 installations ont signalé des rejets aquatiques de 

PCCC totalisant 301 kg, mais aucun rejet dans l’air ou le sol. Les principales sources sont les stations 

d’épuration des eaux usées urbaines, l’industrie chimique et le secteur de l’énergie. Les données de 

l’année 2007 semblent indiquer que les rejets dans l’eau se sont montés à 290 kg.  

36. Au Canada, les données transmises depuis 1999 à l’Inventaire national des rejets de polluants 

(INRP) montrent que les quantités de paraffines chlorées (à chaîne courte, moyennes et longues) 

rejetées dans l’environnement canadien par les compagnies qui répondent aux critères de déclaration 

de l’INRP
3
 sont minimes. En 2001-2002, l’INRP a signalé la mise en décharge prévue de 1,45 tonne 

de paraffines chlorées et le recyclage de 1,94 tonne suite à la récupération de produits organiques 

provenant de deux entreprises basées dans l’Ontario. Ces deux entreprises utilisent des PCCC, l’une 

comme éléments de préparation dans la fabrication de fils et de câbles, l’autre comme additifs dans des 

peintures et des revêtements. En 2005, l’INRP a signalé qu’une entreprise située dans l’Ontario avait 

éliminé 0,023 tonne de chloroalcanes 10-13 (n° CAS 85535-84-8) hors site et que 2,967 tonnes avaient 

été recyclées, également hors site.  

37. Aux États-Unis, les PCCC doivent être déclarées à l’organisme en charge de l’inventaire des 

rejets toxiques, le Toxic Release Inventory (TRI), dans le cadre d’une catégorie plus large d’alcanes 

polychlorés, qui sont tous des espèces C10-13 saturées avec une teneur moyenne en chlore de 40 à 70 %. 

Les informations soumises par les États-Unis durant la période consacrée à la communication 

d’observations indiquaient que, selon les données transmises au TRI pour l’année 2005, une quantité 

totale de 19,404 tonnes d’alcanes polychlorés avait été déclarée. Il s’agissait, d’une part, de substances 

                                                           
2 http://prtr.ec.europa.eu/PollutantReleases.aspx  
3 http://www.ec.gc.ca/pdb/querysite/query_e.cfm, consulté le 9 août 2007.  

http://www.ec.gc.ca/pdb/querysite/query_e.cfm
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destinées à être éliminées sur site ou hors site, et, d’autre part, de rejets d’installations industrielles 

américaines soumises à obligation de déclaration, lesquels comprenaient 693 kg d’émissions fugaces 

dans l’air; 880 kg d’émissions ponctuelles dans l’air; et 3,2 kg de déversements dans les eaux de 

surface (les données du TRI pour l’année 2005, gelées le 15/11/2006 et rendues publiques le 

22/03/2007, sont disponibles à l’adresse www.epa.gov/tri). Les données du TRI pour 2013 indiquent 

un chiffre de 192 kg pour les rejets totaux. Comme l’industrie du gaz et du pétrole n’est pas tenue de 

communiquer des données au TRI, les rejets atmosphériques et aquatiques peuvent avoir été sous-

estimés (observation communiquée au Comité le 27 février 2015 au sujet du descriptif des risques 

concernant les PCCC). L’utilisation des PCCC a cessé aux États-Unis à la suite d’un décret de 

consentement entre le Gouvernement fédéral et le dernier fabricant de ces substances motivé par les 

préoccupations concernant leur persistance, leur bioaccumulation et leur toxicité (informations 

fournies en 2014 au titre de l’Annexe E). 

38. Des polluants organiques persistants inscrits sur les listes peuvent se dégager accidentellement 

des caoutchoucs et mousses de polyuréthane traités aux paraffines chlorées. Takasuga et al. (2012) ont 

détecté des taux élevés de contamination par les PCB et HCB, mesurables en ppm, consécutivement à 

une modification du procédé de fabrication des paraffines chlorées. 

 2.3 Devenir dans l’environnement  

 2.3.1 Persistance  

  Persistance dans l’air 

39. Les demi-vies atmosphériques des PCCC estimées sur la base de leur réaction avec des 

radicaux hydroxyles varient entre 0,81et 10,5 jours, si l’on garde la valeur par défaut de 

1,5.10
6 
molécules/cm

3
 utilisée dans le modèle AOPWIN (v. 1.86) pour la concentration atmosphérique 

de radicaux hydroxyle durant les heures d’ensoleillement (Meylan et Howard, 1993; Atkinson 1986, 

1987). Avec une concentration de radicaux hydroxyles de 5.10
5 
molécules/cm

3
, valeur moins élevée 

généralement utilisée dans l’Union européenne comme moyenne quotidienne (sur 24 heures) pour les 

atmosphères relativement non polluées, on obtient des résultats compris entre 1,2 et 15,7 jours. Il 

convient de noter que les taux de réaction des radicaux hydroxyles varient dans le temps, en fonction 

de l’ensoleillement quotidien moyen, de sorte qu’une concentration de 5.10
5
 molécules/cm

3 
n’est peut-

être pas typique des latitudes septentrionales, puisque les concentrations de radicaux hydroxyles 

diminuent à mesure qu’on remonte vers le Nord. En outre, la forte adsorption des paraffines chlorées 

sur les particules atmosphériques aux faibles températures ambiantes qui caractérisent les latitudes 

élevées peut limiter l’oxydation atmosphérique. Li et al. (2014b) ont trouvé, à partir d’un modèle de 

relation quantitative structure-activité (QSAR) nouvellement mis au point utilisant la théorie de la 

densité fonctionnelle et d’une concentration de radicaux OH de 9,7.10
5
 molécules/cm

3
, que les 

homologues C10-11, Cl5-8 et C12Cl6-8 tendent à avoir une longue durée de vie dans l’air (τ entre 3 et 

15 jours). Les homologues C10-13 (en particulier les C13) avec un nombre d’atomes de chlore inférieur à 

9 ont une durée de vie encore plus longue. Les données de surveillance suggèrent que les homologues 

C10-11 Cl5-7 constituent le groupe dominant en phase gazeuse et que les homologues C11-12 Cl6-8 sont les 

plus abondants dans les échantillons de dépôts atmosphériques. Il est rare que l’on détecte des C13 dans 

l’air car ils sont moins volatils (Ma et al. 2014c). 

Persistance dans l’eau 

40. Bien qu’une dégradation lente des PCCC par hydrolyse soit possible (selon des informations 

fournies en 2010 par le Costa Rica au titre de l’Annexe E
4
), on ne s’attend pas à ce qu’elles se 

dégradent de manière appréciable sous l’effet de tels processus de dégradation abiotique (PISC 1996; 

U.K. Environment Agency 2003a, b). Koh et Thiemann (2001) ont constaté une photolyse rapide de 

mélanges de PCCC dissous dans de l’acétone en solution aqueuse sous l’effet d’une exposition à la 

lumière ultraviolette (lampe à arc au mercure; 254 à 436 nm), les demi-vies étant alors de 0,7 à 

5,2 heures. Dans l’eau pure, la demi-vie, dans les mêmes conditions, d’un produit à base de PCCC 

contenant 52 % de chlore en poids était de 12,8 heures. Si ces résultats suggèrent que la photolyse 

pourrait être une des voies de dégradation de certaines catégories de PCCC, la pertinence 

environnementale de cette étude est discutable car elle utilise une source de rayonnement ultraviolet 

susceptible de raccourcir considérablement les demi-vies par rapport à celles qu’on aurait obtenu en 

lumière naturelle. De plus, il est possible que l’étendue de la dégradation photolytique soit moindre à 

de plus grandes profondeurs ou à des latitudes plus élevées; par ailleurs, l’utilisation d’acétone dans ce 

genre d’étude est discutable puisque ce solvant possède des propriétés photosensibilisantes.  

                                                           
4 Données sur les caractéristiques des paraffines chlorées issues d’un projet du Royaume-Uni sur les aires marines 
protégées, http://www.ukmarinesac.org.uk/activities/water-quality/wq8_35.htm  

http://www.ukmarinesac.org.uk/activities/water-quality/wq8_35.htm
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41. Dans les informations qu’elle a soumises en 2010 au titre de l’Annexe E, la CPIA a donné les 

résultats d’un essai prolongé de biodégradabilité immédiate en flacon fermé effectué sur un produit à 

base de PCCC contenant 49,75 % de chlore en poids (Cereclor 50LV) selon le protocole OCDE 301, 

modifié pour porter la durée de l’essai à 56 jours. Les PCCC étant peu solubles dans l’eau, un solvant 

(huile de silicone) ou un émulsifiant (polyalkoxylate d’alkylphénol) a été employé pour augmenter la 

biodisponibilité de la substance testée, comme préconisé par le protocole OCDE 301. Des boues 

secondaires activées ou de l’eau de rivière ont servi d’inoculum. Aucun test sur des échantillons à 

blanc ne contenant que le solvant ou l’émulsifiant n’a été pratiqué. Les échantillons émulsifiés ont été 

les seuls à subir une biodégradation supérieure à 60 %, qui a été obtenue avec le polyalcoxylate 

d’alkylphénol, ce pourcentage ayant été dépassé dans les 28 jours lorsque l’inoculum était constitué 

d’eau de rivière. Dilué dans de l’huile de silicone, le produit a subi une dégradation de 33 % en 

56 jours. Cette PCCC peu chlorée ne remplit donc le critère de biodégradabilité immédiate qu’une fois 

émulsifiée et mélangée à un inoculum fait d’eau de rivière. Dans le cas d’un inoculum constitué de 

boues, un taux de dégradation assez faible s’observait en 28 jours, mais une dégradation notable 

(55 %) pouvait se constater au bout de 42 jours en présence d’un émulsifiant. On ignore, par ailleurs, 

si l’utilisation d’un agent tensioactif pour augmenter la biodisponibilité afin d’estimer la 

biodégradabilité réelle dans les écosystèmes aquatiques, d’autant que les résultats des études sur la 

biodégradation et ceux de la surveillance dans les sédiments sont conflictuels. On ignore à quel point 

les PCCC présentant un degré de chloration plus élevé se dégraderaient dans des conditions analogues. 

Les études sur la biodégradation des PCCC dans les sédiments donnent à penser que les substances 

peu chlorées sont beaucoup plus biodégradables.  

42. Lu (2012) est parvenu à isoler une souche (N35) de Pseudomonas sp. capable de dégrader les 

PCCC dans des microcosmes constitués de cultures pures et de boues d’épuration. 

Persistance dans les sols et les sédiments  

43. Dans le cadre des essais qu’ils ont effectués pour mesurer la demande biochimique en oxygène 

(DBO), Madeley et Birtley (1980) ont remarqué que les micro-organismes acclimatés semblaient 

dégrader certaines PCCC (contenant 49 % de chlore) rapidement et complètement en 25 jours. Aucune 

absorption notable d’oxygène n’a été constatée lors des essais sur les paraffines fortement chlorées, 

lesquelles comprenaient deux PCCC (contenant 60 % et 70 % de chlore). Fisk et al. (1998a) ont 

observé, lors d’une étude de la biodisponibilité des PCCC pour les oligochètes, une dégradation à la 

température de 12 °C de deux chloroalcanes C12 (contenant 56 % et 69 % de chlore) marqués au 

carbone 14 dans des sédiments aérobies. Leurs demi-vies dans ces conditions ont été, respectivement, 

de 12 ± 3,6 jours et 30 ± 2,6 jours.  

44. Une étude de la biodégradation aérobie et anaérobie des PCCC dans les sédiments d’eau douce 

et marins a été entreprise (Thompson et Noble 2007, in U.K. Environment Agency 2007) en utilisant 

du n-décane et du n-tridécane marqués au carbone 14 et en appliquant la Ligne directrice 308 de 

l’OCDE pour les essais de produits chimiques. Les auteurs ont estimé les demi-vies moyennes par 

minéralisation [production de dioxyde de carbone ou de méthane] en aérobiose, pour un chloroalcane 

C10-13 contenant 65 % de chlore en poids, à 1 630 jours en milieu dulçaquatique et 450 jours en milieu 

marin. La minéralisation dans les sédiments anaérobies s’est révélée faible voire nulle.  

45. Les profils de concentration des résidus de PCCC dans les sédiments du lac Winnipeg, dans le 

Manitoba, et du lac Fox, dans le Yukon, attestent la présence de PCCC dans la couche sédimentaire 

correspondant à l’année 1947 (Tomy et al. 1999). Dans les sédiments de la partie occidentale du 

bassin du lac Ontario, leur présence remonterait à 1949. La plus forte concentration (800 ng/g poids 

sec) a été relevée dans la couche datée 1971 (Muir et al. 1999a). On a également détecté des PCCC 

dans une carotte sédimentaire prélevée en 1996 dans le lac Saint-François, en aval d’une ancienne 

usine de paraffines chlorées. Selon les profils historiques, les concentrations de PCCC y étaient 

relativement plus faibles que celles du lac Ontario (Muir et al. 1999a; 2002). Les valeurs les plus 

élevées avaient une date médiane de 1985 ± 4 ans (Turner 1996). Dans les sédiments, les groupes 

prédominants étaient les homologues C11 et C12. Iozza et al. (2008) ont mesuré les concentrations de 

PCCC dans des carottes sédimentaires datées remontant à 1960. Les résultats ne font apparaître aucun 

changement dans le temps pour les différents groupes d’homologues (Iozza et al. 2008, De Boer 2010, 

Zeng et al. 2012c, Chen et al. 2011).  

46. En l’absence d’informations sur les charges de PCCC dans ces lieux au cours des années 

passées, il est impossible d’attribuer une valeur discrète à la demi-vie. Toutefois, la présence de 

résidus datant des années 40 dans des carottes sédimentaires prouve que les PCCC peuvent persister 

pendant plus de 50 ans dans les sédiments subsuperficiels anaérobies. Par une méthode de calcul 

rétroactif utilisant des équations de décroissance du premier ordre, Environnement Canada (2004) a 

déterminé que les PCCC avaient une demi-vie supérieure à 1 an dans les sédiments. Bien que cette 
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méthode ne produise pas de chiffres précis, elle permet de voir si la demi-vie est notablement 

supérieure à une valeur donnée. Plusieurs évaluations et études publiées par le Gouvernement 

canadien ont conclu que, même avec des micro-organismes adaptés, on ne peut pas compter sur une 

biodégradation rapide (Gouvernement canadien 1993a, b; Tomy et al. 1998a; CE 2000).  

47. Peu d’informations sont disponibles sur la persistance des PCCC dans le sol. Omori et al. 

(1987) ont mené une étude sur des souches de bactéries terricoles capables de s’attaquer au C12H18Cl8 

(contenant 63 % de chlore). Bien qu’ils n’aient pas été en mesure d’en isoler une qui puisse utiliser ce 

composé comme seule source de carbone, ils ont constaté que différentes souches prétraitées avec du 

n-hexadécane avaient des capacités de déchloration différentes. Avec une culture mixte composée de 

quatre souches et une autre n’en comportant qu’une seule (HK-3), ils ont obtenu des taux de 

déchloration de 21 % et 35 %, respectivement, après 48 heures. Au Royaume-Uni, Nicholls et al. 

(2001) se sont penchés sur la présence de PCCC dans des terres agricoles ayant reçu plusieurs 

applications de boues d’épuration. Ils n’en ont pas détecté à des valeurs supérieures à 0,1 µg/g, mais 

comme l’étude n’a pas spécifiquement suivi le devenir des PCCC au fil des ans après l’épandage, la 

pertinence de ces résultats est discutable.  

Résumé de la persistance 

48. Les PCCC satisfont au critère de persistance dans les sédiments (Annexe D à la Convention de 

Stockholm). Leur persistance dans l’air est suffisante pour permettre leur propagation à longue 

distance. Elles semblent résister à l’hydrolyse. Bien qu’il existe des raisons de penser que les PCCC 

faiblement chlorées peuvent se dégrader facilement dans l’eau dans des conditions améliorées, on 

ignore si cela peut se produire en milieu réel. Les informations disponibles sont insuffisantes pour 

qu’on puisse en tirer des conclusions sur la persistance des PCCC plus fortement chlorées en milieu 

aquatique. De même, on possède peu d’informations sur leur persistance dans le sol. Globalement, on 

estime que les PCCC répondent aux critères de persistance énoncés dans la Convention de Stockholm. 

 2.3.2 Bioaccumulation  

  Log Koe et facteurs de bioaccumulation modélisés  

49. D’après les calculs de Sijm et Sinnige (1995), le log Koe de tous les congénères possibles des 

PCCC se situerait entre 4,8 et 7,6. Fisk et al. (1998b) ont trouvé des valeurs du log Koe allant de 5,0 à 

7,1 (avec une moyenne de 6,2) pour le C12H20.1Cl5.9 contenant 55,9 % de chlore en poids et de 5,0 à 7,4 

(avec une moyenne de 6,6) pour le C12H16.2Cl9.8 contenant 68,5 % de chlore en poids. En s’appuyant 

sur des données empiriques du Koe et en supposant une transformation métabolique nulle, les facteurs 

de bioaccumulation chez les poissons, estimés selon le modèle Gobas, étaient supérieurs à 5 000 pour 

toutes les PCCC. 

  Bioconcentration 

50. Les facteurs de bioconcentration calculés à partir des résultats des études en laboratoire sont 

examinés dans un rapport du Gouvernement canadien (1993b) dont la conclusion a été qu’ils variaient 

considérablement d’une espèce à l’autre : alors qu’ils étaient relativement faibles dans les algues 

marines et d’eau douce (< 1-7,6), ils pouvaient atteindre des valeurs de 7 816 par rapport au poids 

humide chez la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) (Madeley et Maddock 1983a,b) et allant de 

5 785 à 138 000 par rapport au poids humide chez la moule commune (Mytilus edulis) (Madeley et al. 

1983b, Madeley et Thompson 1983, Renberg et al. 1986).  

51. Les informations fournies par le Japon sur les facteurs de bioconcentration mesurés lors 

d’essais effectués sur des paraffines chlorées (C11, Cl7-10) indiquent une bioaccumulation. Les mesures 

faites sur des organismes exposés pendant 60 jours à des concentrations de 0,1 et 1 µg/L ont donné des 

résultats compris entre 1 900 et 11 000, sans qu’on observe une corrélation entre la teneur en chlore 

des substances considérées et leur potentiel de bioconcentration (informations communiquées au 

Comité par le Japon au sujet du descriptif des risques concernant les PCCC). 

52. Dans les informations supplémentaires qu’il a présentées à la cinquième réunion du Comité 

d’étude des polluants organiques persistants (UNEP/POPS/POPRC.5/INF/23), le Japon a donné les 

facteurs de bioconcentration mesurés chez la carpe pour une PCCC C13, Cl4-9. En raison de la faiblesse 

des concentrations des congénères à 4, 8 et 9 atomes de chlore et du manque de sensibilité de l’analyse 

à de telles concentrations, seuls les congénères à 5, 6 et 7 atomes de chlore avaient été pris en compte 

lors de la détermination des facteurs de bioconcentration à l’équilibre. Deux séries de mesures sur des 

sujets exposés à des concentrations respectives de 1 et 10 µg/L avaient été effectuées; toutefois, on 

ignore s’il s’agit des concentrations des congénères pour chaque degré de chloration ou de celles du 

mélange lui-même. Les concentrations mesurées de C13 pour chaque degré chloration donnent à penser 

que les concentrations des essais correspondent aux congénères pour chaque degré de chloration. La 

https://cms.unov.org/vintars/ShowRecord.aspx?RecordID=a9bed561-11ab-4371-9329-fa14fd550b5a&eRef
https://cms.unov.org/vintars/ShowRecord.aspx?RecordID=a9bed561-11ab-4371-9329-fa14fd550b5a&eRef
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durée de l’exposition était de 62 jours. On avait observé que le potentiel de bioconcentration 

augmentait en même temps que le degré de chloration. Les facteurs de bioconcentration obtenus 

allaient de 1 530 à 2 830. 

53. Les PCCC peuvent aussi s’accumuler dans les tissus des êtres humains. Chez l’homme, les 

PCCC contenant 5 ou 6 atomes de chlore devraient, selon les prévisions, présenter le plus grand 

potentiel combiné de propagation à longue distance et de bioaccumulation (Gawor et Wania 2013), si 

la biotransformation n’est pas prise en compte dans le calcul. Celles à 5-6 atomes de chlore ou plus 

pourraient même se bioaccumuler chez les populations arctiques, en tenant compte de la 

biotransformation (les demi-vies estimatives chez les poissons ont servi à évaluer grossièrement le 

potentiel d’élimination métabolique le long de la chaîne alimentaire humaine dans sa totalité) (Gawor 

et Wania 2013).  

Études en laboratoire de la bioaccumulation, de la bioamplification et de la 

biotransformation  

54. L’accumulation des PCCC dans les aliments est déterminée par la longueur de leur chaîne de 

carbone et leur teneur en chlore (Fisk et al. 1996, 1998b, 2000). On a observé que les PCCC contenant 

plus de 60 % de chlore en poids présentaient des facteurs de bioamplification supérieurs à 1 à 

l’équilibre, ce qui sous-entend un potentiel de bioamplification dans les chaînes alimentaires marines. 

Les demi-vies par élimination naturelle allaient de 7 à environ 53 jours chez les jeunes truites  

arc-en-ciel (Fisk et al. 1998b). Dans une autre étude, Fisk et al. (2000) ont estimé que les demi-vies 

chez les truites arc-en-ciel se situaient entre 7,1 et 86,6 jours. Ils ont constaté que les PCCC faiblement 

chlorées étaient métabolisées par les poissons mais que les demi-vies de deux PCCC à teneur en chlore 

plus élevée, à savoir le C12H16Cl10 et le C12H20Cl6, étaient comparables à celles des composés 

organochlorés récalcitrants, étant supérieurs à 1 000 jours en biotransformation. Fisk et al. (2000) ont 

également trouvé que les demi-vies par élimination naturelle et par biotransformation de certains 

chloroalcanes C10-12, en particulier les décanes, étaient similaires, ce qui laisse entendre que 

l’élimination naturelle est surtout due à une biotransformation. Enfin, ils ont montré l’existence d’un 

lien significatif entre les facteurs de bioamplification calculés de 35 n-chloroalcanes (incluant des 

paraffines chlorées à chaîne courte et des paraffines chlorées à chaîne moyenne) et le nombre d’atomes 

de carbone et de chlore de leur molécule ainsi que leur log Koe. 

55. Bengtsson et Baumann-Ofstad (1982) ont remarqué chez l’ablette (Alburnus alburnus) une 

rétention pendant une période remarquablement longue, malgré une faible capacité d’absorption 

(6 % en 91 jours), d’une PCCC contenant 71 % de chlore en poids, la concentration de cette substance 

dans les tissus étant restée constante jusqu’à la fin de l’expérience, après la période d’élimination de 

316 jours. Fisk et al. (1998a) ont fait des observations similaires pour le C12H20Cl6 (contenant 56 % de 

chlore en poids) et le C12H16Cl10 (contenant 69 % de chlore en poids) chez les oligochètes 

(Lumbriculus variegatus). Le calcul des facteurs d’accumulation biote-sédiments normalisés par 

rapport au carbone organique à partir des taux d’absorption et d’élimination naturelle a donné des 

valeurs allant de 1,9 pour le C12H16Cl10 à une moyenne de 6,8 pour le C12H20Cl6. Les demi-vies de ces 

deux PCCC étaient similaires (12 à 14 jours), mais l’absorption de la molécule plus chlorée était plus 

lente que celle de la molécule moins chlorée. 

Études de la bioaccumulation et de la bioamplification en milieu réel  

56. Muir et al. (2001) ont calculé les facteurs de bioaccumulation de divers groupes de PCCC 

classées selon leur longueur de chaîne chez la truite lacustre (Salvelinus namaycush) de la partie 

occidentale du lac Ontario, en s’appuyant sur les concentrations dans le corps entier et dans l’eau. Ils 

ont obtenu des valeurs comprises entre 88 000 et 137 600 par rapport au poids lipides et allant de 

16 440 à 25 650 par rapport au poids humide. Les chlorododécanes (C12) étaient les PCCC les plus 

abondantes aussi bien dans l’eau que dans les tissus des poissons. Les facteurs de bioamplification 

calculés sur la base d’une alimentation constituée d’aloses (Alosa pseudoharengus) et d’éperlans 

(Osmerus mordax) variaient entre 0,33 et 0,94, les plus élevés étant ceux des tridécanes (C13) en raison 

de leur faible concentration dans l’eau. Pour les PCCC en général, le facteur de bioamplification était 

plus élevé (0,91) entre l’alose seule et la truite lacustre (Muir et al. 2003). Ces valeurs semblent 

indiquer que les PCCC, en particulier les décanes et dodécanes chlorés, ne se bioamplifient pas dans le 

réseau alimentaire pélagique étudié. Les concentrations relativement élevées observées chez le chabot 

(Cottus cognatus) et le diporeia (Diporeia sp.) indiquent que les sédiments constituent une source 

importante de contamination par les PCCC pour les poissons de fond (Muir et al. 2002). 

57. Houde et al. (2008) ont calculé les facteurs de bioaccumulation et de bioamplification pour 

l’ensemble des isomères des PCCC ainsi que pour les groupes de PCCC possédant la même longueur 

de chaîne et la même formule (homologues) détectés dans des échantillons d’eau et d’organismes 

provenant du lac Ontario. Dans le lac Ontario comme dans le lac Michigan, les PCCC se bioamplifient 

https://cms.unov.org/vintars/ShowRecord.aspx?RecordID=a9bed561-11ab-4371-9329-fa14fd550b5a&eRef
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entre proies et prédateurs. Les valeurs moyennes obtenues chez la truite du lac Ontario se situaient 

entre 4,0.10
4
 et 1,0.10

7
 pour le C10; 1,3.10

5
 et 3,2.10

6
 pour le C11; 1,0.10

5
 et 2,5.10

5
 pour le C12; et 

2,5.10
5
 pour le C13. Pour l’ensemble des PCCC, le facteur de bioamplification le plus élevé (3,6) a été 

obtenu entre le chabot et le diporeia, dans les réseaux alimentaires du lac Ontario et du lac Michigan. 

Dans les deux lacs, les facteurs de bioamplification entre la truite lacustre et l’éperlan ainsi qu’entre le 

chabot et le diporeia étaient supérieurs à 1. Celui de la combinaison truite lacustre-alose était aussi 

supérieur à 1 dans le lac Ontario. Les facteurs d’amplification trophique des PCCC se situaient entre 

0,47 et 1,5 (pour 17 homologues) dans le réseau alimentaire du lac Ontario et entre 0,41 et 2,4 pour le 

lac Michigan. Parmi les homologues individuels, la valeur la plus élevée (1,5) a été obtenue pour le 

C10Cl8 et le C11Cl8.Une valeur supérieure à 1, observée pour certains isomères, indique que la 

substance considérée peut se bioamplifier dans le réseau alimentaire aquatique (Houde et al. 2008). 

58. Dans un réseau alimentaire aquatique comprenant plancton, poissons et tortues, situé près 

d’une station d’épuration des eaux usées municipales, une bioamplification des PCCC a été mise en 

évidence (Zeng et al. 2011a). Pour la plupart des congénères étudiés, les facteurs de bioaccumulation 

se situaient entre 56 160 et 280 200 g/kg lipides chez les espèces de poisson sélectionnées, avec un 

facteur d’amplification trophique (TMF) moyen de 1,61 pour l’ensemble des PCCC C10-13. Les 

facteurs d’amplification spécifiques aux homologues étaient de 1,66 pour le C11; 1,79 pour le C12; 

1,75 pour le Cl7; et 1,78 pour le Cl8. Les facteurs d’amplification propres à d’autres groupes 

d’homologues n’ont pas pu être évalués faute d’une relation linéaire apparente entre eux  

(Zeng et al. 2011a).  

59. Yuan et al. (2012) ont prouvé l’absence de bioamplification dans les mollusques des eaux 

côtières de la mer de Bohai, en Chine, compte tenu de l’existence d’une forte relation linéaire négative 

entre les concentrations de PCCC normalisées dans les lipides et le niveau trophique. Une tendance 

analogue a été observée dans la chaîne alimentaire de la mer de Bohai pour les PCDD et les PCDF 

fortement chlorés et pour les PCB (Wan et al. 2005; Wan et al. 2008 cité dans Yuan et al. 2012).  

60. Dans un réseau alimentaire aquatique comprenant du zooplancton, 8 espèces d’invertébrés 

benthiques (bivalves, conques, crevettes et crabes) et 8 espèces de poisson de la baie de Liaodong, en 

Chine du Nord, une bioaccumulation et une bioamplification trophique ont été mises en évidence. Le 

logarithme des facteurs de bioaccumulation pour la somme des PCCC (24 congénères, C10-13, Cl5-10) 

allait de 4,5 à 5,6 par rapport au poids humide pour tous les organismes. Le zooplancton enregistrait la 

valeur la plus faible, les crevettes (arthropodes) une valeur de 4,6 (39 810 L/kg poids humide) à 4,8 

(63 096 L/kg poids humide) et les poissons les valeurs les plus élevées (de 4,7 à 5,6, avec une 

moyenne de 5,1). Les valeurs du facteur de bioaccumulation des différents groupes de PCCC tendent à 

augmenter parallèlement à l’augmentation de la longueur de la chaîne de carbone, de la teneur en 

chlore et des valeurs du Koe. Dans ce réseau alimentaire, les valeurs du facteur de bioamplification 

trophique allaient de 1,45 à 5,65 (sauf pour les C10Cl6, C11Cl7, C12Cl7 et C13Cl7 qui ne faisaient 

apparaître aucune corrélation significative entre le niveau trophique et la somme des PCCC). Le 

facteur de bioamplification trophique augmentait avec la longueur de la chaîne de carbone, les valeurs 

les plus élevées étant celles des homologues Cl8 et Cl9. Pour la somme des PCCC, le facteur de 

bioamplification trophique a été établi à 2,38 dans le réseau alimentaire constitué par le zooplancton, 

les crevettes et le poisson (Ma et al. 2014b).  

61. Les facteurs d’accumulation biote-sédiments, normalisés par rapport aux lipides, de 

congénères individuels pour trois espèces de bivalves de la mer Bohai se situaient, respectivement, 

entre 0,14 et 4,03; 0,09 et 2,27; et 0,09 et 1,90; (Ma et al. 2014a). Les auteurs ont conclu que ces 

valeurs étaient comparables à celles signalées pour les PCB (0,01 à 5,0) et les HCH (0,81 à 2,34), mais 

légèrement plus basses que celles signalées pour le DDT (1,1 à 27,9) et les PBDE (1,0 à 11,4) (Yang et 

al. 2006, Wu et al. 2011, Yang et al. 2006 et Wang et al. 2009, tous cités dans Ma et al. 2014a). 

62. Luo et al. (2015) ont remarqué une amplification trophique chez les oiseaux migrateurs, mais 

non chez les oiseaux terrestres sédentaires, habitant un site de recyclage de déchets électriques et 

électroniques, ce qui pourrait s’expliquer par la répartition hétérogène des PCCC dans 

l’environnement étudié.  

63. Les concentrations de PCCC relevées dans le foie de requins du Groenland capturés dans les 

eaux baignant l’Islande étaient de 430 ng/g de graisse (valeur médiane), ce qui correspond aux valeurs 

précédemment signalées pour des congénères individuels de PCB (Strid et al. 2013). Des PCCC ont 

été détectées dans des oiseaux marins et leurs œufs dans la région du Svalbard à des concentrations 

moyennes de 3,95 ng/ml (dans du plasma de goéland bourgmestre)  et de 7,83 et 3,23 ng/g de poids 

humide dans des œufs de mouette tridactyle et d’eider commun, respectivement (Agence norvégienne 

pour la protection de l’environnement 2013).  Des œufs d’eider commun, de cormoran huppé et de 

goéland argenté prélevés dans des zones reculées de la Norvège septentrionnale contenaient des PCCC 
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à des concentrations pouvant aller jusqu’à 5 ng/g de poids humide (Huber et al. 2015). Un facteur de 

bioamplification trophique de 2,3 a été calculé sur la base des niveaux trophiques relatifs et des 

concentrations (transformées en logarithme) pour la morue polaire, les œufs d’eider, les œufs de 

mouette tridactyle, le plasma de goéland bourgmestre, le plasma de phoque annelé et le plasma d’ours 

polaire du Svalbard, dans l’Arctique norvégien (Agence norvégienne pour la protection de 

l’environnement 2013).  

64. S’agissant de la biodisponibilité, les résultats des données de surveillance ne sont guère 

concluants. Selon certaines données, le groupe de formule C13 serait moins biodisponible pour les 

poissons que les PCCC à chaîne plus courte, si l’on tient compte du comportement des PCCC dans les 

sédiments de la mer Baltique (contenu élevé en C13Cl7 et en C13Cl8, qui n’est pas observé chez le flet 

provenant de la même zone). Selon une autre étude, cependant, les proportions d’homologues 

C10-12 dans les sédiments se retrouvent dans le flet. De même, dans le lac Ontario, la répartition des 

homologues C11 et C12 se retrouve dans le chabot; par contre, les proportions relativement élevées de 

C13Cl7 et de C13Cl8 ne se retrouvent pas dans les sédiments. Les C10Cl5 et C10Cl6 sont sous-représentées 

dans le chabot comparé aux sédiments, ce qui pourrait donner des indications sur la biotransformation. 

Une telle transformation pourrait se produire aussi bien chez les invertébrés vivant dans les sédiments, 

dont les poissons font leur proie, que chez ces derniers (De Boer 2010). En revanche, Ma et al. 

(2014b) ont trouvé des facteurs de bioamplification trophique supérieurs à 1pour les homologues 

C13Cl8 et C13Cl9 dans un réseau alimentaire composé de zooplancton, d’invertébrés et de poissons. 

Résumé de la bioaccumulation 

65. Les données empiriques (de laboratoire et de terrain) et les données de modélisation indiquent 

toutes que bon nombre de PCCC peuvent s’accumuler dans le biote. Les facteurs de bioconcentration 

calculés à partir des données obtenues en laboratoire étaient compris entre 1 900 et 138 000, selon 

l’espèce et le congénère étudiés. Les facteurs de bioaccumulation déterminés en milieu réel pour les 

poissons allaient de 16 440 à 398 107 L/kg poids humide, tandis que les données de modélisation 

donnaient des facteurs de bioaccumulation supérieurs à 5 000 pour l’ensemble des PCCC. Pour 

certains composés de PCCC, une biotransformation et une biodisponibilité limitée peuvent se 

produire. Dans certains réseaux alimentaires et le biote arctique, les facteurs de bioamplification, et 

notamment les facteurs de bioamplification trophique, étaient supérieurs à 1, indiquant un potentiel de 

bioamplification et de transfert trophique. Les valeurs du facteur de bioconcentration ont en général 

tendance à augmenter avec l’accroissement de la longueur de la chaîne carbonée, du nombre d’atomes 

de chlore et des valeurs du Koe. Par ailleurs, certains signes donnent à penser que les PCCC peuvent se 

bioamplifier chez les espèces terrestres, notamment les oiseaux. Globalement, les PCCC répondent 

aux critères de sélection concernant la bioaccumulation énoncés dans la Convention de Stockholm. 

 2.3.3 Potentiel de propagation à longue distance  

66. Les informations soumises par la Suisse en 2007 au titre de l’Annexe E mentionnent une étude 

menée par Wegmann et al. (2007) sur le potentiel de propagation à longue distance des PCCC et 

d’autres polluants organiques persistants utilisant l’outil d’évaluation de la persistance globale et du 

potentiel de propagation à longue distance de l’OCDE. Les résultats avaient montré que la persistance 

globale et le potentiel de propagation à longue distance des PCCC étaient similaires à ceux de 

plusieurs polluants organiques persistants. Le potentiel de contamination de l’Arctique a été évalué 

pour plusieurs PCCC à partir de leur Koa et de leur Kae et comparé à ceux d’une liste hypothétique de 

produits chimiques (Wania 2003), ce qui a permis de voir qu’il se rapproche de celui du tétra- ou de 

l’hepta- chlorobiphényl. Gawor et Wania (2013) ont modélisé le potentiel de propagation à longue 

distance pour tous les congénères des PCCC, d’où il ressort que les PCCC C5-7, Cl6-9 se propagent dans 

l’air et dans l’eau (selon leur log Koa) par « bonds successifs » et sont susceptibles de s’accumuler 

notablement dans les milieux superficiels de l’Arctique. Les informations disponibles, modélisées ou 

empiriques, étayent la conclusion selon laquelle les PCCC se propagent sur de longues distances. 

67. Des PCCC ont été décelées dans l’air, les sédiments, les poissons et les mammifères de 

l’Arctique ainsi que dans l’air de l’Antarctique (voir la section 2.4). Tomy (1997) et Bidleman et al. 

(2001) ont détecté des PCCC à des concentrations allant de valeurs inférieures à 1 jusqu’à 

8,5 pg/m
3 
dans des échantillons d’air collectés à la station d’Alert dans l’île d’Ellesmere (Haut-

Arctique canadien). En 2011, 12 échantillons d’air collectés à la station d’Alert entre janvier et août 

ont été analysés. Les concentrations moyennes et médianes de PCCC étaient de 913,3 et 684,6 pg/m
3
, 

respectivement, avec des extremums de 205,7 et 2 876 pg/m
3
, dominées par les groupes de formule 

C10 et C11 (Hung et al., sous presse). Ces valeurs sont considérablement plus élevées que celles de 

Tomy (1997) et Bidleman et al. (2001). Borgen et al. (2000) ont relevé des valeurs allant de 9,0 à 

57 pg/m
3 
dans des échantillons prélevés sur le mont Zeppelin, dans le Svalbard (Norvège) en 1999. En 

2013, les concentrations annuelles moyennes au mont Zeppelin étaient de 360 pg/m
3
, les moyennes 
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mensuelles allant de 185,8 à 596,5 pg/m
3
 (Agence norvégienne pour la protection de l’environnement 

2014b). La moyenne annuelle pour 2014 était de 240 pg/m
3
, dans une fourchette de 140 à 480 pg/m

3
 

(Agence norvégienne pour la protection de l’environnement 2015). Des concentrations atmosphériques 

totales de PCCC beaucoup plus élevées, allant de 1 800 à 10 600 pg/m
3
, ont été mesurées sur l’Île aux 

ours, une petite île isolée située entre le Svalbard et la partie continentale de la Norvège (Borgen et al. 

2002). Des mesures des PCCC ont également été effectuées dans les sédiments de lacs arctiques 

reculés (Tomy et al. 1999; Stern et Evans 2003), loin des sources locales de contamination, ainsi que 

dans les biotes de ce continent. Elles sont, par exemple, présentes chez le phoque, le bélouga et le 

morse (Tomy et al. 2000), ainsi que chez l’omble et les oiseaux marins (Reth et al. 2006), les truites de 

lacs reculés (Basconcillo et al. 2015), le requin du Groenland (Strid et al. 2013), l’ours polaire, la 

phoque annelé, le goéland bourgmestre, la mouette tridactyle, l’eider et la morue polaire (Agence 

norvégienne pour la protection de l’environnement 2013; Agence norvégienne pour le contrôle du 

climat et de la pollution 2012). Les profils de concentration des PCCC chez les mammifères marins de 

l’Arctique montrent une prédominance des congénères à chaîne carbonée plus courte appartenant aux 

groupes de formule C10 et C11 (Tomy et al. 2000), qui font partie des éléments les plus volatils des 

mélanges de PCCC (Drouillard et al. 1998a), ce qui donne à penser que ces composés sont davantage 

susceptibles de se propager à longue distance. Cette observation corrobore les résultats obtenus par 

Reth et al. (2005, 2006), qui ont constaté que les concentrations de PCCC C10 dans les biotes étaient 

plus élevées en mer du Nord que dans la mer Baltique (Reth et al. 2005) et plus élevées dans 

l’Arctique que dans la mer Baltique (Reth et al. 2006). Cependant, les PCCC logées dans le foie de 

requins du Groenland ont révélé la prédominance des C11 et C12 hexa- et heptachlorées (Strid et al. 

2013). Halse et al. (2015) ont montré, à l’aide d’échantillons prélevés dans le sol le long d’une 

transversale Royaume-Uni-Norvège, que les concentrations de PCCC diminuaient à mesure que la 

latitude augmentait, ce qui donne à penser que les PCCC sont relativement moins susceptibles de se 

propager à longue distance dans l’atmosphère, d’après les conclusions de cette étude. 

68. Les résultats des modélisations indiquent que les demi-vies atmosphériques des principaux 

homologues des PCCC (C10H17Cl5, C10H16Cl6, C10H15Cl7, C11H18Cl6, C11H17Cl7, C12H20Cl6, C12H19Cl7) 

trouvés dans les échantillons prélevés dans l’environnement comme, par exemple, les échantillons 

d’air et de tissus animaux et végétaux collectés dans la région des Grands Lacs et dans l’Arctique sont 

supérieures à 2 jours (section 2.2.1). Globalement, les PCCC répondent aux critères de sélection 

concernant la propagation à longue distance énoncés dans la Convention de Stockholm. 

 2.4 Exposition 

 2.4.1 Concentrations atmosphériques  

69. Comme indiqué dans la section 2.1, les PCCC sont des substances complexes et il est donc 

difficile de les détecter et de les quantifier avec exactitude dans l’environnement. Des mesures 

atmosphériques de ces composés ont cependant été faites dans plusieurs pays, dont le Canada 

(voir la section 2.3.3), le Royaume-Uni, la Norvège (voir la section 2.3.3), la Suède et la Chine.  

70. Les concentrations atmosphériques totales de PCCC (principalement dans la phase gazeuse 

durant l’été) allaient de 9,6 à 20,8 pg/m
3
 sur l’île King George, dans l’Antarctique (Ma et al. 2014c). 

Les C10 et C11 avec 5 à 6 atomes de chlore prédominaient, aussi bien dans la phase gazeuse que dans la 

phase particulaire. L’adsorption des aérosols sur des matières organiques jouait un rôle plus important 

dans la répartition atmosphérique, transportant des PCCC jusque dans des zones reculées de 

l’Antarctique (Ma et al. 2014c). 

71. Les teneurs en PCCC des échantillons d’air collectés en 1990 à Egbert, dans l’Ontario 

(Canada), allaient de 65 à 924 pg/m
3 
(Tomy 1997; 1998a). Celles des échantillons prélevés au-dessus 

du lac Ontario en 1999 et 2000 étaient comprises entre 120 et 1 510 pg/m
3
 (Muir et al. 2001; D.C.G. 

Muir, données non publiées, 2001). 

72. Peters et al. (2000) ont signalé une concentration moyenne de PCCC de 99 pg/m
3 
dans l’air 

d’un site semi-rural de Lancaster, au Royaume-Uni. Barber et al. (2005) ont établi que les 

concentrations atmosphériques au Royaume-Uni en 2003 allaient de moins de 185 à 

3 430 pg/m
3
 maximum (avec une moyenne de 1 130 pg/m

3
) et qu’elles étaient donc supérieures aux 

concentrations relevées en 1997 sur le site susmentionné. La concentration moyenne pour l’ensemble 

du pays était de 600 pg/m
3 (

Barber et al. 2005) 

73. Dans un site urbain à Beijing, on a relevé des concentrations allant de 1,9 à 332 ng/m
3
 (Wang 

et al. 2012). Des concentrations moyennes de 17,69 ng/m
3
 ont été relevées dans le delta de la rivière 

des Perles, en Chine du Sud, avec enrichissement des chaînes les plus courtes et apparition de 

congénères moins chlorés (Wang et al. 2013b). Li et al. (2012) ont étudié les concentrations et la 

récurrence des groupes de congénères dans toute l’Asie de l’Est. En Chine, les concentrations (qui 

https://cms.unov.org/vintars/ShowRecord.aspx?RecordID=a9bed561-11ab-4371-9329-fa14fd550b5a&eRef
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allaient de 13,4 à 517 ng/m
3
) dépassaient celles du Japon (0,28 à 14,2 ng/m

3
) et de la Corée du Sud 

(0,60 à 8,96 ng/m
3
), qui elles-mêmes dépassaient celles d’autres régions du monde. En Chine, on a 

observé une prédominance des C10 avec 5 à 6 atomes de chlore, tandis qu’au Japon et en Corée du Sud, 

les C11 constituaient le groupe prépondérant. S’agissant de la teneur totale en chlore, les Cl6 et les 

Cl5 étaient les plus abondants au Japon et les Cl7 en Corée du Sud. 

74. L’Agence norvégienne pour le contrôle de la pollution (SFT 2002) a mesuré les teneurs en 

PCCC d’échantillons de mousse collectés dans trois zones forestières de Norvège (Valvil, Molde et 

Narbuvoll), dans des endroits situés à au moins 300 m de toute route ou construction et 10 km de toute 

agglomération. Des concentrations allant de 3 à 100 µg/kg poids humide ont été mesurées, ce qui 

semble indiquer un dépôt atmosphérique. Depuis 2009, l’Agence suédoise pour la protection de 

l’environnement surveille les concentrations et dépôts atmosphériques de PCCC. Les concentrations 

de PCCC relevées par les deux stations de mesure, situées sur les côtes Est et Ouest de la Suède, 

variaient entre 0,02 et 2 ng/m
3 

dans l’air et entre 10 et 380 ng/m
2
 par jour dans les dépôts (Sjöberg et 

al. 2014).  

75. Les résultats de l’étude rétrospective GAPS de 2009, qui incluait quatre sites arctiques, ont 

révélé que des PCCC analysés par chromatographie en phase gazeuse et spectrométrie de masse 

étaient décelables dans des échantillons prélevés à l’aide de capteurs à disques de mousse de 

polyuréthane à des concentrations de 220 pg/m
3
 à Barrow, 81 pg/m

3
 à Ny-Alesund, 1 000 pg/m

3
 à 

Stórhöfòi et 87 pg/m
3
 au lac de Little Fox (Harner et al. 2014). 

 2.4.2 Effluents des stations d’épuration des eaux usées, boues d’épuration et sols  

76. Des PCCfòC ont été détectées dans la totalité des 8 échantillons prélevés sur les effluents 

rejetés en fin de parcours par des stations d’épuration des eaux usées du Sud de l’Ontario (Canada). 

Leurs teneurs totales en PCCC C10-13 (dissoutes et particulaires) étaient comprises entre 59 et 448 ng/L. 

Les valeurs les plus élevées ont été relevées dans les échantillons provenant de zones industrielles, 

dont celles de Hamilton et St. Catharine (Muir et al. 2001).  

77. En Allemagne, Reiger et Ballschmiter (1995) ont signalé des concentrations de PCCC C10–13 

(62 % de chlore) de 80 ± 12 ng/L en amont d’une station d’épuration et de 73 ± 10 ng/L en aval. La 

concentration de PCCC dans les effluents était de 115 ng/L. Aux États-Unis, Murray et al. (1988) ont 

relevé des concentrations de PCCC C10–13 (60 % de chlore) allant de < 150 à 3 300 ng/L dans l’eau 

d’un fossé de drainage d’un bassin servant à retenir les effluents d’une usine de paraffines chlorées de 

Dover, dans l’Ohio. 

78. Au Japon, Iino et al. (2005) ont, en 2002, mesuré les concentrations de PCCC dans les 

affluents et les effluents de trois stations d’épuration des eaux usées municipales. Ils ont obtenu des 

valeurs allant de 220 à 360 ng/L en amont et de 16 à 35 ng/L en aval des installations. Tous les 

échantillons prélevés en amont contenaient des homologues C10-13, avec 5 à 8 atomes de chlore, alors 

que ceux prélevés en aval ne contenaient aucune teneur détectable en homologues C12 et C13, ce qui 

semble indiquer que ces stations sont capables de les éliminer. 

79. Les PCCC présentes dans les boues d’épuration ont également été mesurées. Stevens et al. 

(2002) ont relevé des concentrations allant de 6,9 à 200 µg/g poids sec dans les boues de 14 stations 

d’épuration des eaux usées au Royaume-Uni. Les plus fortes concentrations ont été mises en évidence 

dans les boues de bassins industriels. Toutefois, des concentrations appréciables (590 µg/g) de 

paraffines chlorées à chaîne courte et moyenne ont également été relevées dans les boues d’épuration 

d’un bassin de captage rural ne recevant aucun effluent industriel (Stevens et al. 2002). En Suède, 

depuis 2004, les boues de neuf stations d’épuration des eaux usées font l’objet de contrôles annuels; 

en 2013, des concentrations de PCCC de 0,8 à 2 µg/g ont été relevées. Aucune tendance significative 

n’a pu être dégagée jusqu’ici (IVL, 2015). En Chine, les mesures des concentrations de PCCC dans les 

boues d’épuration de 52 stations d’épuration des eaux usées ont donné des résultats allant de 

0,8 à 52,7 µg/g poids sec (avec une moyenne de 10,7 µg/g) (Zeng et al. 2012b). Le bilan massique 

établi pour une station d’épuration des eaux usées municipales à Beijing indique que 0,8 % et 72,6 % 

de la charge massique initiale de PCCC (affluents 184 ±19 ng/L) ont été trouvés dans les effluents 

(27 ± 6 ng/L) et les boues déshydratées (15,6 ±1,4 µg/g poids sec) tandis que 26,6 % de pertes par 

dissipation ont été enregistrées. Les auteurs en ont conclu que les boues constituaient un énorme 

réservoir de PCCC durant le traitement des eaux usées (Zeng et al. 2012a). Les terres agricoles 

amendées par épandage de boues d’épuration peuvent aussi constituer des réservoirs potentiels 

(Stevens et al. 2002; Nicholls et al. 2001), de même que les sols irrigués avec des eaux usées, 

susceptibles de conduire à une forte accumulation de PCCC, avec une échelle de concentrations allant 

de 159,9 à 1 450 ng/g poids sec (Zeng et al. 2011b).  
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80. Gasperi et al. (2012) ont évalué la qualité des eaux de débordement d’égouts unitaires dans un 

bassin hydrographique à dominante urbaine. Ils ont trouvé des concentrations de PCCC se situant entre 

15 et 50 µg/L, indiquant que la présence de ces substances dans le trop-plein des égouts unitaires peut 

constituer un risque important pour l’environnement au regard des normes de qualité 

environnementales (NQE) de l’Union européenne, de même que les hydrocarbures aromatiques 

polycycliques et les composés du tributylétain. 

81. Une teneur moyenne en PCCC de 60,4 ±54,9 ng/g poids sec a été mesurée dans des 

échantillons de sol prélevés à proximité d’une décharge d’Iqaluit, une ville du Nunavut, dans 

l’Arctique canadien (Dick et al. 2010, cité dans les informations fournies par la CPIA en 2010 au titre 

de l’Annexe E). Ces résultats indiquent que la décharge d’Iqaluit pourrait être une source locale de 

contamination par les PCCC. 

82. Les concentrations totales de PCCC mesurées en Chine dans 27 échantillons de sol superficiel 

prélevés dans une zone de référence, l’île de Chongming, se situaient entre 0,42 et 420 ng/g poids sec, 

avec une prédominance des congénères C11 et C13 et des congénères chlorés Cl7 et Cl8 dans la plupart 

des échantillons (Wang et al 2013a). Dans les échantillons de sol superficiel de 39 sites de référence se 

trouvant dans des zones boisées et prairies d’Europe de l’Ouest (le long d’une transversale Royaume-

Uni-Norvège), les polluants les plus abondants dans la matière organique étaient les PCCC, avec des 

concentrations moyennes de 35±100 ng/g, suivies par l’endosulfan et le pentachlorobenzène. La baisse 

très nette des concentrations de PCCC avec l’augmentation de la latitude indique que leur répartition 

spatiale est fonction de la proximité de leurs régions d’origine (Halse et al. 2015). Les concentrations 

de PCCC (avec des moyennes de 50 et 22 ng/g de matière organique du sol au Royaume-Uni et en 

Norvège, respectivement) étaient nettement plus élevées que les concentrations des 31 PCB présents 

dans les mêmes échantillons (5 et 8 ng/g de matière organique du sol pour le Royaume-Uni et la 

Norvège, respectivement) (Halse et al. 2015). 

83. Des échantillons de sols urbains prélevés à Shanghai sur 75 sites d’échantillonnage ont donné, 

pour l’ensemble des PCCC, des concentrations allant de niveaux inférieurs au seuil de détection à 

615 ng/g poids sec, avec une valeur médiane de 15,7 ng/g (Wang et al. 2014). 

84. Dans une étude à plus petite échelle, Chen et al. (2013) ont fourni des données sur la teneur en 

PCCC des sols pour différents types d’utilisation des terres dans les environs de Guangzhou. Dans 

17 échantillons, les concentrations pour l’ensemble des PCCC se situaient entre 7 et 541 ng/g (avec 

une moyenne de 84 ng/g). Les congénères dominants avaient généralement une longueur de chaîne 

carbonée de C10 et C11 et entre 6 et 7 atomes de chlore. Gao et al. (2012) ont mesuré des 

concentrations de 56,9 à 171,1 ng/g poids sec dans les rizières et de 83,5 à 189,3 ng/g poids sec dans 

les sols des hautes terres du bassin du fleuve Liaohe. 

 2.4.3 Eaux de mer et eaux superficielles 

85. La présence de PCCC dans les eaux de surface a été signalée au Canada, dans l’Ontario et le 

Manitoba. De faibles concentrations de PCCC (C10-13) ont été mesurées en 1999 et en 2000 dans la 

partie occidentale du lac Ontario. Les valeurs relevées en 1999, qui allaient de 0,168 à 1,75 ng/L, 

étaient supérieures à celles de l’année 2000, lesquelles allaient de 0,074 à 0,77 ng/L (Muir et al. 2001). 

Pour l’ensemble des PCCC, les concentrations dans les eaux du lac Ontario, à 4 m de profondeur, ont 

été de 0,770 à 1,935 ng/l en 2000, de 1,039 à 1,488 ng/l en 2002, et de 0,606 à 1,711 ng/l en 2004, 

avec une moyenne de 1,194 ng/l pour la période 2000-2004 (Houde et al. 2008). Des concentrations de 

PCCC s’élevant à 30±14 ng/L ont également été mesurées en 1995 dans la rivière Rouge, à Selkirk, 

dans le Manitoba, sur une période de 6 mois (Tomy 1997). Selon Tomy et al. (1999), ces 

concentrations étaient imputables à une source locale, vraisemblablement un atelier d’usinage ou de 

recyclage des métaux dans la ville de Selkirk, en raison de la ressemblance entre la composition de la 

préparation et celle du PCA-60 qui avait servi de référence dans l’étude.  

86. Au Japon, le Ministère de l’environnement (2006) n’a trouvé aucune concentration de PCCC 

dépassant les seuils de détection (qui variaient entre 0,0055 et 0,023 µg/L en fonction de la longueur 

de chaîne) dans six échantillons d’eaux superficielles prélevés au cours de l’exercice budgétaire 

2004 dans diverses régions du pays. Les concentrations trouvées dans des échantillons d’eaux 

superficielles prélevés en 2002 dans deux fleuves différents, sur quatre sites, allaient de 7,6 à 31 ng/L 

(Iino et al. 2005; Takasuga et al. 2003). En Chine, des mesures de l’ensemble des PCCC effectuées sur 

l’eau d’un lac recevant les effluents déversés par une station d’épuration des eaux à Beijing ont fait 

apparaître des concentrations allant de 162 à 176 ng/L (Zeng et al. 2011a). 

87. Les concentrations détectées dans les eaux fluviales de différents pays, allaient de 300 (seuil 

de détection) à 1 100 ng/L en Espagne (Castells et al. 2003; 2004), de 15,74 à 59,57 ng/L dans le 
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fleuve Saint-Laurent, au Canada (Moore et al. 2003), et de moins de 100 à 1 700 ng/L en Angleterre et 

au pays de Galles (Nicholls et al. 2001). 

88. Des échantillons d’eau de mer prélevés dans la baie de Liaodong en Chine du Nord ont fait 

apparaître des concentrations allant de 4,1 à 13,1 ng/L (Ma et al. 2014b). Des PCCC ont également été 

détectées dans divers cours d’eau et lacs d’Iqaluit, dans le Nunavut (Arctique canadien). Les 

concentrations allaient de valeurs non détectables à 117 ng/L, selon le lieu. Ces résultats donnent à 

penser qu’il existe à Iqaluit d’autres sources de contamination que les dépôts atmosphériques  

(Dick et al. 2010).  

 2.4.4 Sédiments  

89. Des PCCC ont été détectées dans les sédiments autour des Grands Lacs, au Canada, ainsi que 

dans les pays suivants : Allemagne, Chine, Espagne, France, Japon, Norvège, République tchèque, 

Royaume-Uni et Suisse, de même qu’en Arctique.  

90. Des mesures des apports de PCCC (en µg/m
2
/an) aux sédiments de surface (0-1 cm de 

profondeur) dans plusieurs lacs canadiens ont été effectuées (Muir et al. 1999a; Tomy et al. 1999). Les 

flux les plus importants ont été observés dans les lacs situés à proximité de zones urbaines (partie 

occidentale du lac Ontario et partie méridionale du lac Winnipeg) et les plus faibles dans les lacs les 

plus reculés, dont le lac Supérieur, où les apports proviennent principalement de l’atmosphère. Ces 

résultats donnent à penser que les plus fortes concentrations de résidus de PCCC observées dans les 

sédiments lacustres sont essentiellement imputables aux agglomérations urbaines. 

91. Tomy et al. (1997) ont relevé, en 1995, des concentrations de PCCC d’environ 245 µg/kg 

poids sec dans des échantillons aléatoires de sédiments prélevés dans le lac Érié, à l’embouchure de la 

rivière Détroit, ainsi que dans l’île Middle Sister dans la partie occidentale du lac Érié. Tous les 

échantillons de sédiments de surface prélevés dans les zones portuaires du lac Ontario contenaient 

également des PCCC, à des concentrations allant de 5,9 à 290 ng/g poids sec (Muir et al. 2001). Les 

concentrations les plus élevées ont été mesurées dans les sites les plus industrialisés (bassin du 

Windermere, port de Hamilton). De même, Marvin et al. (2003) ont signalé une concentration de 

410 ng/g poids sec dans des sédiments prélevés dans le lac Ontario, près d’une zone industrielle. 

92. Dans l’Arctique canadien, les concentrations totales de PCCC mesurées dans des carottes 

sédimentaires (0-1 cm de profondeur) provenant de trois lacs reculés étaient comprises entre 1,6 et 

17,6 ng/g poids sec (Tomy et al. 1998a, Stern et Evans 2003, Stern et al. 2005). Les sédiments 

prélevés dans divers cours d’eau et lacs d’Iqaluit, dans le Nunavut (Arctique canadien), en contenaient 

de 5,2 à 138,1 ng/g poids sec (Dick et al. 2010). Ces résultats donnent à penser qu’il existe à Iqaluit 

d’autres sources de contamination que les dépôts atmosphériques (Dick et al. 2010).  

93. Iozza et al. 2008 ont analysé une carotte sédimentaire du lac Thun (Suisse) couvrant les 

120 dernières années (1899-2004) pour avoir un aperçu des tendances historiques des paraffines 

chlorées. Ils ont trouvé une concentration de 5 ng/g poids sec dans les couches profondes de l’ère 

préindustrielle. De 1960 aux années 1980, les concentrations restaient inférieures à 10 ng/g poids sec; 

elles augmentaient ensuite jusqu’à atteindre un maximum de 33 ng/g poids sec en 1986 pour se 

stabiliser plus ou moins jusqu’en 2000. En 2004, les concentrations de PCCC atteignaient 21 ng/g 

poids sec dans les sédiments superficiels. Des données établies à partir de sédiments de zones 

urbanisées situées dans des fjords de Norvège faisaient apparaître des concentrations allant de  

60 à 100 ng/g poids sec (Agence norvégienne pour la protection de l’environnement, 2014). 

94. En Espagne, des concentrations de PCCC allant de 1 250 à 2 090 ng/g poids sec ont été 

mesurées dans des échantillons de sédiments marins prélevés dans la zone côtière de Barcelone et près 

d’un canal sous-marin d’évacuation des effluents d’une installation de traitement des eaux usées située 

à l’embouchure du fleuve Besòs (Castells et al. 2008). Zeng et al. (2012c) ont trouvé des PCCC dans 

tous les échantillons de sédiments de surface collectés dans la mer de Chine orientale, avec des 

concentrations allant de 5,8 à 64,8 ng/g poids sec. Les tendances spatiales ont fait apparaître une 

diminution à mesure qu’on allait au large, bien que les valeurs les plus élevées aient été trouvées loin 

des côtes. Le groupe des homologues C10 était le plus abondant. Le profil vertical des carottes 

sédimentaires montrait une diminution des concentrations de PCCC depuis la surface jusqu’à une 

profondeur de 36 cm suivie d’une légère augmentation, mettant en évidence une corrélation positive 

importante avec le carbone organique total et la teneur en chlore. Zhao et al. (2013) ont mesuré les 

concentrations de PCCC dans 37 sédiments de surface prélevés dans le delta du fleuve Yangtsé et le 

long de la côte Zhejiang-Fujian et trouvé des valeurs allant de 9 à 37,2 ng/g poids sec. Les migrations 

de PCCC étaient nettement influencées par le carbone organique total. L’apport du fleuve Yangtsé a 

été attribué au fait que la majeure partie des PCCC logés dans les sédiments se trouvaient dans la zone 

côtière, une petite partie seulement ayant été emportée vers le grand large (Zeng et al. 2012a). Une 
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récente étude des concentrations de PCCC dans la mer de Bohai, pratiquée sur 15 sédiments de 

surface, a donné des valeurs allant de 97,4 à 1 756,7 ng/g poids sec, avec une moyenne de 650,7 ng/g 

poids sec (Ma et al. 2014a). Dans 10 échantillons de sédiments marins de la baie de Liaodong, en 

Chine, des concentrations de PCCC allant de 65 à 541 ng/g poids sec, avec une moyenne de 299 ng/g, 

ont été mesurées (Ma et al. 2014b). 

95. On a également trouvé des PCCC (entre 250 et 3 040 ng/g poids sec) dans le fleuve Besòs, en 

Espagne (Parera et al. 2004), ainsi que dans divers cours d’eau d’Allemagne, de France et de Norvège 

(entre 2 et 75 ng/g poids sec) (Hütting 2006). En Allemagne, Ballschmiter (1994) a trouvé des PCCC 

dans des sédiments, à des concentrations allant de valeurs inférieures à 5 jusqu’à 83 µg/kg poids sec. 

L’échantillon ayant une concentration de PCCC de 83 µg/kg poids sec provenait du Rhin (U.K. 

Environment Agency 2003b).  

96. Au Royaume-Uni, Nicholls et al. (2001) ont réalisé une étude des taux de paraffines chlorées à 

chaîne courte et moyenne dans 20 sites aquatiques et 8 sites agricoles. Pour effectuer cette étude, ils 

ont analysé des échantillons de sédiments de surface prélevés en aval de trois stations d’épuration 

municipales, à des endroits situés à des distances de 1 à 100 m, 200 à 300 m et 1 à 2 km, 

respectivement. Ils sont arrivés à la conclusion que les paraffines chlorées à chaîne courte et moyenne 

sont largement répandues dans l’environnement de ce pays. Là où les concentrations de ces deux 

groupes de substances ont été mesurées séparément, ils ont obtenu des valeurs de 0,6 à 10,3 mg/kg 

poids sec pour les PCCC (Nicholls et al. 2001). 

97. En République tchèque, la présence de PCCC a été mise en évidence dans 36 échantillons de 

sédiments collectés dans 11 cours d’eau et cinq buses de drainage à proximité d’installations 

industrielles (Přibylová et al. 2006). Les concentrations mesurées allaient du non-détectable à 

347,4 ng/g poids sec. En 2001 et 2002, les mesures effectuées sur des échantillons de sédiments 

prélevés près de trois points de rejet d’effluents industriels, avaient donné des concentrations de 24 à 

45,78 ng/g poids sec dans la région de Košetice (zone de référence), de 16,30 à 180,75 ng/g poids sec 

dans la région de Zlín (caoutchouc, cuir et textiles) et de 4,58 à 21,57 ng/g poids sec dans la région de 

Beroun (ciments et mécanique) (Štejnarová et al. 2005).  

98. Au Japon, le Ministère de l’environnement (2006) a mesuré les concentrations de PCCC dans 

six échantillons de sédiments de fond prélevés au cours de l’exercice budgétaire 2004 dans différentes 

régions du pays et n’a trouvé aucune concentration dépassant les seuils de détection (qui variaient 

entre 0,34 et 3,0 ng/g en fonction de la longueur de la chaîne carbonée). Toutefois, dans six 

échantillons de sédiments prélevés en 2003 dans trois cours d’eau (Iino et al. 2005) on avait trouvé des 

concentrations de PCCC allant de 4,9 à 484,4 ng/g poids sec. Dans cinq d’entre eux, les concentrations 

étaient supérieures à 196,6 ng/g poids sec. 

99. Les tendances spatiales et temporelles des concentrations de PCCC ont été étudiées à partir de 

sédiments prélevés dans le delta de la rivière des Perles en Chine du Sud (Chen et al. 2011). Les 

concentrations variaient de 320 à 6 600 ng/g poids sec. Des valeurs plus élevées ont été mesurées dans 

les sédiments d’un étang près d’une installation de recyclage de déchets électriques et électroniques 

(2 800 ng/g poids sec) et dans les sédiments d’une rivière à proximité d’une zone très industrialisée 

(1 200 ng/g poids sec). Une abondance accrue des congénères à chaîne courte et faiblement chlorés a 

été observée dans des zones où l’activité industrielle était moindre, ce qui pourrait procéder de la 

propagation privilégiée des paraffines chlorées à chaîne courte et de la déchloration des congénères les 

plus chlorés. Les carottes sédimentaires faisaient apparaître des concentrations plus élevées dans les 

couches supérieures (670 à 1 100 ng/g poids sec entre 0 et 32 cm de profondeur) que dans les couches 

inférieures (290 à 680 ng/g poids sec entre 36 et 68 cm de profondeur), indiquant une augmentation de 

la consommation au cours des dernières années. 

100. Des PCCC ont été détectées dans 22 échantillons de sédiments prélevés dans le fleuve Liaohe 

en Chine du Nord, à des concentrations comprises entre 39,8 et 480,3 ng/g poids sec qui s’élevaient à 

mesure qu’on se rapprochait de zones industrielles. Un inventaire préliminaire des sédiments a permis 

de constater la présence de près de 30,82 tonnes de résidus de PCCC dans les sédiments du fleuve 

Liaohe (Gao et al. 2012). 

101. Toujours en Chine, dans le cadre d’une étude à grande échelle des tendances spatiales et 

temporelles des PCCC dans le milieu marin, 117 échantillons de sédiments superficiels et deux 

carottes sédimentaires ont été prélevés dans la mer de Bohai et dans la mer Jaune. Pour l’ensemble des 

PCCC, les concentrations dans les sédiments superficiels allaient de 14,5 à 85,2 ng/g poids sec, avec 

une moyenne de 38,4 ng/g. La répartition spatiale faisait apparaître une diminution à mesure qu’on 

s’éloignait vers le large. Pour l’ensemble des PCCC, les concentrations mesurées dans les deux 

carottes sédimentaires se situaient entre 11,6 et 94,7 ng/g poids sec et 14,7 et 195,6 ng/g poids sec, 

respectivement, avec une augmentation très nette depuis le début des années 1950. Ces PCCC 
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provenaient essentiellement des eaux fluviales transportées par les courants océaniques, et en partie 

des dépôts atmosphériques (Zeng et al. 2013).  

102. En Norvège, les données de surveillance des PCCC collectées entre 2002 et 2012 sur des sites 

d’échantillonnage répartis dans tout le pays, ont donné des moyennes nationales de 33 ng/g poids sec 

pour les sédiments marins, 36 ng/g poids sec pour les sédiments d’eau douce, 31 ng/g poids sec pour 

les boues, 19 ng/L pour les eaux des stations d’épuration et 5 ng/L pour les eaux de mer et les eaux 

douces (Agence norvégienne pour le contrôle du climat de la pollution, Norvège 2012).  

103. On notera que la couverture géographique des informations sur les concentrations et tendances 

des PCCC dans l’environnement s’est améliorée ces dernières années, et s’étend désormais à l’Asie de 

l’Est. Les variations spatiales mises en évidence dans les sédiments s’expliquent en grande partie par 

la proximité de zones industrielles et urbaines. Les concentrations les plus élevées (se mesurant en 

mg/kg) ont été relevées dans la mer de Bohai ainsi que dans les sédiments marins et dulçaquatiques en 

Espagne. Dans les sites de référence, tels que les lacs de l’Arctique canadien, les concentrations 

dépassaient le seuil de détection, généralement de l’ordre de quelques ng/g pour l’ensemble des 

PCCC. Les carottes sédimentaires datées semblent indiquer une réduction des charges de PCCC dans 

le lac Thun et la mer de Chine orientale, mais une tendance à la hausse dans le delta de la rivière des 

Perles. 

 2.4.5 Biotes  

104. Des PCCC ont été détectés dans le biote des pays suivants : Allemagne, Canada, Chili, Chine, 

États-Unis, France, Grèce, Groenland, Islande, Japon, Norvège, Royaume-Uni et Suède, ainsi que dans 

celui de la mer du Nord et de l’Arctique. 

105. Strid et al. (2013) ont mesuré, dans le foie de requins du Groenland, des concentrations qui 

faisaient apparaître une large variation entre le seuil de détection et la valeur maximale (5 200 ng/g 

lipides), avec une valeur médiane de 430 ng/g lipides.  

106. Les concentrations de PCCC dans le foie d’omble chevalier de la région d’Ellasjøen allaient de  

11 à 27 ng/g poids humide (Evenset et al. 2004 cité dans De Boer 2010). Des spécimens de deux 

espèces d’oiseaux marins, le mergule nain et la mouette tridactyle, collectés à Bjørnøya, présentaient 

des concentrations de PCCC dans le foie et les muscles analogues à celles mesurées dans le foie 

d’omble chevalier. Les proportions des groupes de PCCC à chaînes C10, C11, C12, et C13 chez l’omble 

chevalier et chez les deux espèces d’oiseaux étaient relativement proches, expliquant peut-être 

pourquoi le guano est considéré comme l’une des sources possibles des PCCC retrouvés à Ellasjøen 

(Evenset et al. 2007, De Boer 2010). Reth et al. (2006) ont mesuré dans des spécimens d’omble 

chevalier, de mergule nain et de mouette tridactyle collectés sur l’Île aux ours, dans l’Arctique 

européen, ainsi que chez la morue d’Islande et de Norvège, des concentrations de PCCC situées entre 

5 et 88 ng/g poids humide. 

107. Dick et al. (2010) ont mesuré les concentrations de PCCC dans les tissus d’ombles chevaliers 

(Salvelinus alpinus) et d’épinochettes (Pungitius pungitius) anadromes et d’eau douce provenant de 

diverses localités près d’Iqaluit, dans le Nunavut (Canada). Les valeurs obtenues allaient du non-

détectable à 96 ng/g poids sec pour l’omble chevalier et de 10,7 à 13,8 ng/g poids sec pour 

l’épinochette. 

108. Muir et al. (2001, 2002) ont mesuré des concentrations de PCCC comprises entre  

7,01 et 2 630 ng/g poids humide dans les tissus de poissons prélevés dans le lac Ontario en 1996 et 

2001. La valeur la plus élevée a été mesurée chez les carpes du port de Hamilton. Les congénères 

prédominants étaient les C12 chez la truite lacustre et les C11 chez le chabot et l’éperlan.  

109. On a également trouvé des PCCC à des concentrations moyennes allant de 130 à 500 ng/g 

poids humide dans des poissons et des invertébrés des Grands Lacs (Muir et al. 2003). Dans le lac 

Ontario, les valeurs relevées se situaient entre 118 et 1 250 ng/g poids humide pour la carpe et entre 

447 et 5 333 ng/g pour la truite (Bennie et al. 2000). 

110. Les concentrations de PCCC chez la truite lacustre et la carpe ainsi que dans des échantillons 

provenant des réseaux alimentaires des lacs Ontario et Michigan ont été déterminées entre1999 et 

2004 (Houde et al. 2008). Les PCCC prédominaient dans les organismes du lac Michigan, avec des 

concentrations moyennes atteignant 123 ng/g poids humide chez la truite lacustre (Salvelinus 

namaycush). Les concentrations mesurées allaient de 7,5 à 123 ng/g poids humide dans le cas du lac 

Michigan et de 1,02 à 34 ng/g poids humide dans celui du lac Ontario. Les plus faibles concentrations 

moyennes ont été observées chez les mysis, avec 7,5 ng/g poids humide pour celles du lac Michigan et 

2,4 ng/g poids humide pour celles du lac Ontario. 
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111. Ismail et al. (2009) ont mené des études supplémentaires sur les concentrations de PCCC dans 

les tissus des truites du lac Ontario. L’évolution de ces concentrations entre 1979 et 2004 a été 

déterminée en se servant d’homogénats de poissons entiers provenant d’un programme de surveillance 

à long terme. Les concentrations mesurées, qui étaient comprises entre 17 et 91 ng/g poids humide, 

montraient une tendance peu marquée à la hausse entre 1979 et 1988, suivie d’une baisse sensible 

jusqu’en 2004. 

112. Basoncillo et al. (2015) ont mesuré les concentrations de PCCC chez des poissons prédateurs 

de dernier ordre provenant de neuf formations aquatiques du Canada, dont certaines situées dans des 

régions reculées et d’autres dans des zones industrialisées ou urbanisées. L’étude incluait le lac 

Kusawa, qui, de par son éloignement, ne reçoit de PCCC que par propagation à longue distance. Les 

concentrations de PCCC dans la truite lacustre étaient relativement faibles (avec une moyenne de 

2 ng/g de poids sec), mais proches des concentrations relevées dans la truite des Grands Lacs, 

considérés comme une zone industrialisée et urbanisée. Les échantillons de truites prélevés en 2011 

dans le lac Ontario présentaient des concentrations de PCCC totales 6,6 fois moins élevées que ceux 

collectés en 2001; il s’agissait toutefois d’échantillons provenant d’études différentes. Les 

concentrations de PCCC C11, C12 et C13 possédant entre 5 et 7 atomes de chlore ont augmenté 

considérablement en 2011, faisant de la propagation atmosphérique la source la plus importante de 

pollution par ces substances (Basoncillo et al. 2015). Les concentrations mesurées en 2007 et 2010 

chez les perches et ombles chevaliers de divers lacs suédois se situaient entre 0,6 et 30 ng/g poids 

humide. Aucune variation spatiale cohérente des résultats ni différence notable entre les deux années 

n’a été constatée (Nyberg et al. 2012). 

113. En Norvège, la SFT (2002) a mesuré les concentrations de PCCC dans les tissus de la moule 

commune et le foie de morue. Tous les échantillons contenaient des PCCC à des concentrations allant 

de 14 à 130 µg/kg poids humide pour la moule et de 23 à 750 µg/kg poids humide pour le foie de 

morue. L’Agence norvégienne pour la protection de l’environnement (2014d) a signalé des 

concentrations élevées de PCCC, supérieures à 2 000 ng/g lipides dans le sang de goéland argenté de 

la région d’Oslofjord. Lahaniatis et al. (2000) ont trouvé des valeurs moyennes allant de 6 à 135 µg/kg 

pour les concentrations de PCCC de différentes longueurs de chaîne (C10-C13) dans les tissus de 

poissons (sprat, sébaste, hareng, flétan, sardine et truite) capturés dans diverses régions des pays 

suivants: Allemagne, Angleterre, Chili, États-Unis d’Amérique, France, Grèce, Islande et Norvège, et 

de la mer du Nord. Reth et al. (2005) ont mesuré des concentrations de PCCC allant de 19 à 286 ng/g 

poids humide dans le foie de poissons (limande, morue et flet) de la mer du Nord et de la Baltique. 

Huber et al (2015) ont mesuré les concentrations de PCCC dans des œufs d’oiseaux marins en 

Norvège et trouvé des valeurs allant de 2 à 4,8 ng/g poids humide.  

114. Au Japon, le Ministère de l’environnement (2006) n’a trouvé aucune concentration de PCCC 

dépassant les seuils de détection (qui variaient entre 0,2 et 1,5 ng/g poids humide selon la longueur de 

chaîne) dans cinq échantillons prélevés au cours de l’exercice budgétaire 2004 sur des espèces 

sauvages aquatiques de diverses régions du pays. 

115. Yuan et al. (2012) auraient détecté des concentrations de PCCC totales allant de 64,9 à 

5 510 ng/g de poids sec dans 91 échantillons de mollusques provenant des eaux côtières de la mer de 

Bohai, en Chine. Li et al. (2014a) ont étudié les niveaux de polluants organiques persistants dans le 

biote de la mer de Bohai et trouvé que les concentrations de PCCC étaient les plus élevées, suivies par 

celles de DDT, HCH, PCB, SPFO et HBCD. 

116. Dans un écosystème aquatique recevant des effluents d’une station d’épuration des eaux usées, 

des taux musculaires de PCCC s’élevant à 1,7; 1,4; 3,5; 1,3; et 1 µg/g de poids sec ont été 

respectivement mis en évidence chez le silure, la carpe commune, le carassin, la tortue chinoise à 

carapace molle et le tilapia de Java. Ils étaient proportionnels au taux de graisse (Zeng et al. 2011a). 

117. Les concentrations de PCCC mesurées dans un réseau alimentaire de la baie de Liadong, en 

Chine du Nord, allaient de 86 à 4 400 ng/g poids humide (les valeurs les plus basses et les plus élevées 

ayant été détectées dans le zooplancton et la coquille Saint-Jacques, respectivement) avec 

enrichissement des groupes de formule C10Cl5 et C11Cl5 dans la plupart des organismes aquatiques 

(Ma et al. 2014b). 

Mammifères marins 

118. Des PCCC à des concentrations allant de 95 à 770 ng/g poids humide ont été trouvées dans la 

graisse de mammifères marins, dont le bélouga (Delphinapterus leucas), le phoque annelé (Phoca 

hispida), le morse (Odobenus rosmarus) et le narval (Monodon Monoceros) de plusieurs régions de 

l’Arctique (Tomy et al. 1998b; 1999, 2000).  
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119. Des mesures effectuées sur la graisse de 5 espèces de mammifères marins de l’Ouest du 

Groenland ont fait apparaître des concentrations de PCCC totales allant de 10 ng/g poids humide chez 

le phoque annelé à 282 ng/g poids humide chez le bélouga (Johansen et al. 2004). 

120. L’analyse d’échantillons archivés de graisse de bélougas de l’Arctique canadien prélevés entre 

1993 et 2008 à proximité de l’île d’Hendrickson sur 10 à 11 individus par an et entre 1982 à 2008 dans 

la région de Pangnirtung sur 3 à 10 individus par an (rapport du Ministère canadien des pêches et des 

océans inclus dans une communication au titre de l’Annexe E soumise par la CPIA en 2010) a mis en 

évidence la présence de PCCC. L’évolution des PCCC dans le temps a également été étudiée à l’aide 

de graisse de bélougas provenant de deux sites de l’Arctique canadien. Des échantillons de graisse 

prélevés sur les stocks de bélougas entre le début des années 1980 et le milieu des années 2000 dans la 

partie méridionnale de la mer de Beaufort (île d’Hendrickson) et dans la baie de Cumberland 

(Pangnirtung) ont montré que les PCCC ont atteint leur niveau le plus élevé vers la fin des années 

1990 avant de baisser, approchant de leur valeur de détection vers 2007 (Tomy and Loseto, 2013; 

Tomy et al. 2010). Chez les bélougas de l’île d’Hendrickson, la moyenne géométrique annuelle des 

concentrations totales de PCCC relevées à ce jour allait de 3,96 à 340 ng/g lipides. Cette valeur, 

relativement constante jusqu’en 2005, avait considérablement baissé en 2006 (tombant à 3,96 ng/g 

lipides). Chez les bélougas de Pangnirtung, elle variait entre 2,95 et 330 ng/g lipides, avec un pic en 

1992. Les valeurs pour 2005 et 2006 étaient de 16,5 et 2,95 ng/g lipides, respectivement.  

121. Des PCCC ont également été détectées chez les bélougas du fleuve Saint-Laurent à une 

concentration moyenne de 785 ng/g poids humide (Tomy et al. 1998b; 2000). La proportion plus 

élevée des éléments les moins volatiles dans le profil des concentrations semble indiquer une 

contamination principalement due à des sources locales peut-être situées dans la région des Grands 

Lacs ou dans les zones industrielles de la partie basse du fleuve Saint-Laurent.  

Faune sauvage terrestre 

122. Très peu d’informations sont disponibles sur les concentrations de PCCC dans les tissus 

d’animaux sauvages terrestres. En Suède, Jansson et al. (1993) ont mesuré des concentrations de 

paraffines chlorées (d’une longueur de chaîne non spécifiée) s’élevant à 2,9 µg/g lipides chez le lapin 

(Revingeshed, Skåne), 4,4 µg/g lipides chez l’élan (Grimsö, Västmanland), 0,14 µg/g lipides chez le 

renne (Ottsjö, Jämtland) et 0,53 µg/g lipides chez le balbuzard (de diverses régions de Suède). Au 

Royaume-Uni, le CEFAS (1999) a signalé la présence, à l’été 1998, de concentrations de PCCC allant 

de < 0,1 à 0,7 µg/g poids sec dans les vers de terre. 

123. Au Royaume-Uni, Campbell et McConnell (1980) ont déterminé les teneurs en paraffines 

chlorées C10-20 de foies d’oiseaux et d’œufs d’oiseaux marins du pays. Ils ont trouvé des concentrations 

comprises entre 0,1 et 1,2 µg/g poids humide dans les foies et des valeurs de < 0,05 à > 0,6 µg/g dans 

les œufs. Morales et al. (2012) ont trouvé, dans les œufs de deux espèces de mouettes (Laurus 

michahellis et Larus audouinii) du parc naturel du delta de l’Èbre, des concentrations de PCCC de 

l’ordre de 4,5 et 6,4 ng/g poids humide, respectivement. Chez ces deux espèces, les polluants 

organiques persistants ci-après ont été détectés, avec des concentrations décroissantes : composés 

organiques, pesticides, PBDE, PCCC, congénères non-ortho des PCB, PCDD et PCDF. Des 

concentrations plus élevées auraient été récemment mesurées dans les tissus musculaires de 

sept espèces d’oiseaux provenant d’une zone de recyclage de déchets électriques et électroniques en 

Chine. Les concentrations de PCCC relevées chez deux espèces migratrices et quatre espèces 

sédentaires allaient de 19 à 340 ng/g poids humide (620 à 17 000 ng/g lipides), les teneurs les plus 

élevées ayant été trouvées chez le chardonneret, suivi par le rossignol à flanc roux. Chez les espèces 

migratrices (rossignol à flanc roux et merle à dos gris), les concentrations moyennes étaient 

respectivement de 71 ng/g et 28 ng/g poids humide (Luo et al. 2015). 

124. Des paraffines chlorées à chaîne courte et moyenne ont été récemment détectées dans tous les 

échantillons provenant de 79 espèces arctiques norvégiennes, ce qui indique une exposition 

généralisée à ces substances chimiques dans l’Arctique marin. Les taux plasmatiques moyens ont été 

établis à 4 ng/ml pour l’ours polaire et le goéland bourgmestre et à 5 ng/ml pour le phoque annelé; les 

œufs de mouette tridactyle et d’eider présentaient respectivement des concentrations de 7,8 ng/g et 

3,2 ng/g poids humide, ce qui indique un transfert de la mère à sa progéniture. Par ailleurs, des valeurs 

de 10 ng/g poids humide et 20,6 ng/g lipides ont été mesurées dans le foie de morues de l’Atlantique. 

Celles relevées chez la morue polaire (échantillon groupé) étaient de 2,3 ng/g poids humide et 

134 ng/g lipides (Agence norvégienne pour la protection de l’environnement, 2013). Des PCCC ont 

également été détectées dans la majorité des échantillons de tissus d’ours polaires collectés en 2012 

dans la baie d’Hudson, dans l’Arctique canadien, à une concentration moyenne de 493±343 pg/g 

lipides, qui pourrait être en hausse (Letcher 2013).  
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Plantes 

125. On a trouvé des paraffines chlorées (à chaînes courte, moyenne et longue) dans des 

échantillons d’aiguilles d’épicéa provenant de régions alpines d’Europe, à des concentrations 

comprises entre 26 et 460 ng/g poids sec. Aucune corrélation dans le temps entre la concentration et 

l’altitude n’a pu être établie (Iozza et al. 2009). Les concentrations dans les aiguilles d’épicéa des 

zones périurbaines de Beijing allaient de 3,0 à 40,8 µg/g poids sec (Wang et al. 2015). 

 2.4.6 Exposition humaine 

126. Tomy (1997) a mis en évidence la présence de PCCC (contenant entre 60 et 70 % de chlore en 

poids) à des concentrations de 11 à 17 µg/kg lipides (avec une concentration moyenne de 13 µg/kg 

lipides) dans le lait des femmes Inuit du détroit de l’Hudson, dans le Nord du Québec, au Canada.  

127. Au Royaume-Uni, des PCCC ont également été détectées dans le lait maternel (Thomas et 

Jones 2002), à des concentrations allant de 4,6 à 110 µg/kg lipides dans 5 échantillons sur 8 collectés à 

Lancaster et à des concentrations comprises entre 4,5 à 43 µg/kg lipides dans 7 sur 14 échantillons 

collectés à Londres. La moyenne estimative était de 20 à 30 µg/kg lipides (sur la base des seuls 

résultats positifs) ou de 12 à 23 µg/kg lipides (en supposant que les concentrations indétectables sont 

égales à la moitié du seuil de détection). Dans le cadre d’une étude de suivi, Thomas et al. (2006) ont 

analysé 25 échantillons de matière grasse de lait maternel et ont trouvé des PCCC dans 21 d’entre eux, 

à des concentrations allant de 49 à 820 µg/kg lipides (avec une valeur médiane de 180 µg/kg lipides), 

sans aucune différence entre citadins et ruraux. Une étude suédoise visant à évaluer les concentrations 

de paraffines chlorées à chaîne courte et moyenne dans le lait maternel (échantillons groupés portant 

sur la période 1996-2010) a fait apparaître des concentrations moyennes de 107 et 14 ng/g matières 

grasses, respectivement, sans évolution marquée dans le temps, ce qui indique qu’aucune baisse des 

concentrations n’a lieu (Darnerud et al. 2012). 

128. Des PCCC ont également été détectées dans un petit nombre d’échantillons de plasma de 

femmes enceintes résidant à Bodø (Norvège) et Taimyr (Russie). Dans 13 des 20 échantillons 

analysés, les teneurs en PCCC étaient en dessous du seuil de détection (Agence norvégienne pour le 

contrôle du climat et de la pollution 2012, Autorité norvégienne de lutte contre la pollution 2005).  

129. La présence de PCCC dans les aliments a également été décelée. Thomas et Jones (2002) en 

ont trouvé dans un échantillon de lait de vache provenant de Lancaster ainsi que dans des échantillons 

de beurre de diverses régions d’Europe (Danemark, pays de Galles, Normandie, Bavière, Irlande et 

Italie du Nord et du Sud). Des échantillons de beurre en provenance du Danemark et de l’Irlande en 

contenaient aussi à des concentrations respectives de 1,2 µg/kg et 2,7 µg/kg. Dans le cadre d’une étude 

portant sur 234 aliments prêts à la consommation, représentant environ 5 000 types de produits 

alimentaires de consommation courante aux États-Unis, du Chlorowax 500C a été détecté une fois, 

dans du pain blanc enrichi, à la concentration de 0,13 µg/g (KANDO Office and Pesticides Team, 

1995). Lahaniatis et al. (2000) ont signalé, pour certaines longueurs de chaîne (C10-C13), des valeurs 

moyennes allant de 7 à 206 µg/kg dans la graisse de poissons de différentes origines. 

130. Au Japon, on a déterminé les concentrations de PCCC dans 11 catégories de denrées 

alimentaires (Iino et al. 2005). Les valeurs mesurées ont été de 2,5 µg/kg dans les céréales; de 

1,4 µg/kg dans les graines et les pommes de terre; de 2,4 µg/kg dans le sucre, les bonbons, les snacks, 

les assaisonnements et les boissons; de 140 µg/kg dans les matières grasses (margarine, huile, etc.); de 

1,7 µg/kg dans les haricots, les légumes verts et autres, les champignons et les algues; de 1,5 µg/kg 

dans les fruits; de 16 µg/kg dans les poissons; de18 µg/kg dans les crustacés; de 7 µg/kg dans la 

viande; de 2 µg/kg dans les œufs et de 0,75 µg/kg dans le lait. On a ainsi pu calculer les doses 

absorbées quotidiennement par la population, pour différentes tranches d’âge, en partant des données 

d’enquête disponibles sur le régime alimentaire et le poids des habitants. Généralement, la dose 

absorbée diminue avec l’âge, en raison du plus faible poids corporel des enfants. Le 95
e
 percentile 

pour les filles d’un an était de 0,68 µg/kg/jour. Iino et al. (2005) en ont conclu qu’au Japon, 

l’alimentation, qui était la principale voie d’exposition de la population aux PCCC, ne présentait aucun 

risque pour la santé (en 2003). 

131. Au Canada, il a été établi que la quasi-totalité des doses de PCCC absorbées par la population 

générale, dans chaque tranche d’âge, provenait de l’alimentation. Santé Canada (2003) a estimé leur 

limite supérieure à 1,7 µg/kg poids corporel/jour pour les enfants allaités au sein et à 0,01 µg/kg poids 

corporel/jour pour ceux nourris au biberon. Dans les autres tranches d’âge, les valeurs étaient 

comprises entre 5,1 µg/kg poids corporel/jour pour les adultes de plus de 60 ans et 26,0 µg/kg poids 

corporel/jour pour les enfants qui n’étaient pas nourris au biberon. 

132. Les données obtenues récemment du continent asiatique montrent que si, au Japon, les 

quantités de PCCC présentes dans les aliments n’avaient que légèrement augmenté en une décennie, 

https://cms.unov.org/vintars/ShowRecord.aspx?RecordID=5099e4e8-f71a-4706-8427-566265631175&eRef
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en revanche, en Chine (à Beijing), une augmentation de plus de deux ordres de grandeur avait été 

observée. En 1993, les concentrations de PCCC mesurées dans les échantillons alimentaires donnaient 

des doses allant du non-détectable à 36 ng/kg poids corporel/jour, tandis qu’en 2009, les valeurs se 

situaient entre 390 et 1 000 ng/kg poids corporel/ jour. Le 95
e
 percentile a été évalué à 1 200 ng/kg 

poids corporel/jour, tandis qu’au Japon il était de 72 ng/kg poids corporel/jour dans les années 1990 et 

de 81 ng/kg poids corporel/jour en 2009 (Harada et al. 2011).  

133. L’alimentation est soupçonnée d’être la principale voie d’exposition aux PCCC; cependant, 

l’inhalation et le contact avec la peau pourraient aussi être d’importantes voies de pénétration. En 

France, les PCCC ont été identifiées comme le deuxième groupe de composés organiques le plus 

abondant à l’intérieur des locaux, avec une concentration moyenne de 45 µg/g de poussière (Bonvallot 

et al. 2010). Des études menées en Belgique ont mis en évidence des concentrations médiane de 

2,08 µg/g et maximale de 12,8 µg/g dans la poussière à l’intérieur des habitations (D’Hollandar et al. 

2010). En Suède, à Stockholm, pour mesurer les concentrations de PCCC dans l’air des logements, 

une évaluation de l’exposition a été effectuée sur un adulte et un enfant en bas âge (Friden et al. 

Stockholm University 2010). L’exposition d’un adulte de 25 ans à des PCCC, par inhalation, ingestion 

de poussières et absorption d’aliments serait, selon les estimations, de 3 µg/jour, 0,98 µg/jour et 

12 µg/jour (exposition de 95 %) respectivement, les aliments étant la principale source d’exposition 

(~85 %). Chez un enfant en bas âge, les valeurs correspondantes étaient de 1,4 µg/jour, 3,6 µg/jour et 

6,8 µg/jour, la contribution de l’ingestion de poussières étant considérable (~30 %). Les auteurs ont 

conclu que ces données reflètent une contamination de fond généralisée plutôt qu’un scénario 

d’exposition aigüe. En Allemagne, des données sur la poussière à l’intérieur des locaux sont également 

disponibles. Les concentrations médianes et maximales de PCCC étaient de 6 µg/g et 2 050 µg/g, 

respectivement, en 2013 (Hilger et al. 2013). 

134. Les articles de consommation courante peuvent constituer une autre voie d’exposition. Ainsi, 

l’Agence suédoise des produits chimiques a trouvé des PCCC dans un certain nombre d’articles, 

principalement des plastiques souples en PVC (ours en plastique, trousses de toilette, tapis de sol, 

autocollants pour décoration murale, costumes et déguisements, poissons jouets en plastique). D’autres 

informations sur les articles contenant des PCCC sont disponibles sur le site Rapex
5
. On a également 

trouvé, en Suède, que les mélangeurs à main utilisés pour la préparation des aliments peuvent rejeter 

des paraffines chlorées dans les conditions normales d’utilisation. La présence de ces substances dans 

des appareils ménagers susceptibles de contaminer les aliments durant la préparation est une voie 

d’exposition inattendue dont il faut se préoccuper (Strid et al. 2014). 

 2.5 Évaluation des dangers du point de vue des effets préoccupants 

 2.5.1 Toxicité pour les mammifères 

135. La toxicité des PCCC a été évaluée par le Programme international sur la sécurité des 

substances chimiques (PISSC) (1986), le Centre international de recherche sur le cancer (CIRC) 

(1990), CE (2000), (2005), (2008), le Canada (2008), (2013). Les PCCC présentent une faible toxicité 

aiguë et peuvent entraîner une irritation de la peau et des yeux en cas d’expositions répétées.  

136. Wyatt et al. (1993) ont soumis des rats mâles à une exposition par gavage à deux PCCC 

(contenant 58 % et 56 % de chlore) pendant 14 jours. La PCCC à 58 % de chlore a provoqué, à la dose 

de 100 mg/kg poids corporel/jour et aux doses supérieures, un accroissement notable, en rapport avec 

la dose, des poids absolu et relatif du foie. La PCCC à 56 % de chlore a provoqué, à la dose de 

50 mg/kg poids corporel/jour et aux doses supérieures, un accroissement notable, en rapport avec la 

dose, du poids relatif du foie. 

137. La toxicité subchronique a fait l’objet de plusieurs études. Une étude de 13 semaines sur des 

rats (IRDC, non publiée, 1984; Serrone et al., 1987) exposés à des PCCC via l’alimentation ou par 

gavage à des doses de 10, 100 ou 625 mg/kg/j a mis en évidence des accroissements proportionnels à 

la dose du poids relatif du foie et des reins dès la dose de 100 mg/kg/j. Initialement tenus pour des 

réactions d’adaptation, ces effets sont maintenant, depuis une date plus récente, considérés comme 

étant d’ordre toxicologique; à cette dose, des modifications morphologiques du foie, des reins et de la 

thyroïde ont également été observées. Le National Toxicology Program (NTP) des États-Unis a 

également mené des études sur des rats et des souris. Lors d’une étude de 13 semaines sur des rats 

exposés par gavage à des PCCC, un accroissement proportionnel à la dose du poids relatif du foie a été 

observé dès la dose minimale de 313 mg/kg/j (NTP, 1986). D’après le NTP, la cancérogénicité était 

évidente en raison de l’incidence accrue des tumeurs hépatocellulaires (essentiellement des nodules 

néoplasiques) chez les rats mâles et femelles, d’adénomes ou d’adénocarcinomes des cellules 

tubulaires rénales chez les rats males et d’adénocarcinomes des cellules folliculaires de la glande 

                                                           
5 http://ec.europa.eu/consumers/archive/safety/rapex/ 
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thyroïde chez les rats femelles. En outre, des cas de leucémie mononucléaire chez des rats mâles 

pouvaient être reliés à l’exposition à des PCCC (NTP, 1986). Le NTP a aussi mené une étude de 

13 semaines et une étude sur deux ans de durée de vie sur des souris (NTP, 1986). Dans l’étude de 

13 semaines, on a observé un accroissement significatif du poids relatif du foie à des doses de 

250 mg/kg/j et des doses supérieures. Dans l’étude de la cancérogénicité sur 2 ans, les doses de 125 et 

250 mg/kg/j ont produit des signes cliniques d’intoxication (activité réduite, vertèbres proéminentes, 

respiration anormale) et une baisse du taux de survie chez les femelles qui ont reçu la dose la plus 

élevée. Un accroissement proportionnel à la dose des cas de carcinome et adénome hépatocellulaire et 

de ceux de carcinome et adénome des cellules folliculaires de la thyroïde a également été constaté. 

138. Sur la base de ces études, le Centre international de recherche sur le cancer (CIRC) a établi, en 

1990, qu’il existe des preuves suffisantes de la cancérogénicité (potentiellement cancérogène - groupe 

2B) de la paraffine chlorée commerciale testée, qui est décrite comme ayant une chaîne de carbone de 

longueur C12 et un degré de chloration moyen de 60 % (CIRC, 1990). Dans le 13ème rapport sur les 

cancérogènes, les PCCC
6
 sont classées parmi les substances dont on peut raisonnement anticiper 

qu’elles provoquent des cancers chez l’homme. Des études ont été faites pour déterminer les 

mécanismes d’induction de ces tumeurs et leur applicabilité aux humains (CE 2000). Les PCCC sont 

visées par la Proposition 65 de l’Office de l’évaluation environnementale des dangers pour la santé de 

l’État de Californie, qui dresse la liste des substances chimiques connues par cet État pour être 

cancérigènes et elles étaient déjà sur cette liste en 1999.    

139. Après avoir examiné une ébauche du rapport d’évaluation des risques établi par 

l’Union européenne sur les PCCC, le Comité scientifique de la toxicité, de l’écotoxicité et de 

l’environnement (CSTEE) a conclu que : 

« Dans les études de la toxicité chronique sur les rats et les souris, le foie et la thyroïde ont été les 

organes cibles. Les dommages occasionnés au foie sont dus à une prolifération des peroxysomes et les 

effets sur la thyroïde sont corrélés à une modification de la production d’hormones et à une induction 

de glucuronosyltransférase. Les êtres humains sont normalement beaucoup moins sensibles que les rats 

et les souris à la prolifération des peroxysomes et aux perturbations des hormones thyroïdiennes. » 

Le CSTEE, qui a été invité à examiner les conclusions du rapport d’évaluation des risques de 

l’Union européenne sur les PCCC, a déclaré qu’il convenait de ne pas faire entièrement abstraction de 

l’apparition de carcinomes alvéolaires/bronchiolaires chez les souris mâles, mais a reconnu que les 

animaux du groupe témoin n’avaient présenté aucune tumeur pulmonaire alors que l’incidence 

historique dans de tels groupes était de 5,8 %. Une tendance associée à la dose est apparue dès la dose 

effective la plus faible de 125 mg/kg/j. Les mécanismes sous-jacents de cette observation ne sont pas 

connus, bien qu’il convienne de noter que les paraffines chlorées ne sont pas génotoxiques. Le CSTEE 

a laissé entendre que la découverte de tumeurs pulmonaires chez le rat mâle pourrait avoir de 

l’importance pour l’homme (CSTEE, 1998). Le rapport d’évaluation des risques de l’Union européenne 

(CE 2000) a fait remarquer que malgré une fréquence accrue des cas de cancer alvéolaire et 

bronchiolaire chez les souris, les chiffres se trouvaient dans les fourchettes habituelles et que 

l’incidence d’adénomes pulmonaires était plus forte chez les sujets du groupe de contrôle que chez les 

animaux traités. Selon ce rapport, les études sur des rongeurs ont mis en évidence une augmentation 

proportionnelle à la dose de l’incidence d’adénomes et carcinomes hépatiques, thyroïdiens et rénaux. Il 

n’y avait donc pas suffisamment de preuves pour conclure que les carcinomes hépatiques et thyroïdiens 

observés chez les souris et les tumeurs bénignes du rein trouvées chez les rats mâles étaient des 

problèmes spécifiques à ces animaux et il était, par conséquent, impossible d’exclure l’éventualité de 

leur apparition chez l’homme. Selon la classification de l’Union européenne, les PCCC appartiennent 

aux substances cancérogènes de catégorie 3. R40 : effet cancérogène suspecté - preuves insuffisantes. 

L’Australie les a également classées comme dangereuses. Dans le système général harmonisé (SGH), 

actuellement appliqué avec le règlement CLP (règlement de la Commission (CE) n° 1272/2008) au sein 

de l’Union européenne, les PCCC seraient classées dans la catégorie 2, H351 : susceptible de provoquer 

le cancer.  

140. La compréhension des effets biologiques de la prolifération des peroxysomes s’est améliorée. 

Les récepteurs activés par les proliférateurs de peroxysomes (PPAR) jouent un rôle important dans la 

régulation d’une variété de processus biologiques, comme la prolifération et la différenciation des 

adipocytes, l’homéostasie glycolique, le trafic intra-cellulaire des lipides et leur métabolisme, les 

réactions inflammatoires, les fonctions vasculaires et le développement du fœtus et de l’embryon 

(Lau et al. 2010). En conséquence, d’autres effets de l’induction de la prolifération des peroxysomes 

pourraient devoir être pris en compte, de même que la variabilité selon les humains, y compris les 

fœtus, selon le facteur d’expression du PPAR. 

                                                           
6
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141. Une récente étude in vitro des cellules d’un hépatome humain (Hep G2) compétentes sur le 

plan métabolique visant à analyser les effets des PCCC sur différents paramètres a montré que des 

concentrations environnementales pertinentes de 1 µg/l et 10 µg/l réduisent sensiblement la viabilité 

des cellules et perturbent la production d’énergie, la biosynthèse des protéines, le métabolisme des 

acides gras et le recyclage de l’ammoniac (Geng et al., 2015). 

142. Il ressort d’une étude récente (Warnasuriya et al. 2010, soumise par le Réseau international 

pour l’élimination des POP en tant qu’annexe E au rapport de 2010) que l’induction de tumeurs 

cancéreuses rénales chez les rats mâles se fait, dans le cas des PCCC, selon un mécanisme complexe 

qui ne suit pas le modèle normal de néphropathie associée à l’2u-globuline (globuline alpha-

2 urinaire) spécifique au rat mâle, à savoir l’accumulation de cette 2u-globuline dans les reins et une 

prolifération régénérative accrue de cellules rénales. Il a été observé que les PCCC se lient à l’2u mais 

qu’elles entraînent chez les sujets exposés une freination de cette protéine dans le foie, ce qui s’oppose 

à l’accumulation et à la prolifération cellulaire précitées. Toutefois, il semble que le peu d’2u-

globuline qui s’exprime alors s’accumule dans les reins. Cela signifie, compte tenu du fait que les 

PCCC se fixent sur l’2u-globuline, qu’on ne peut pas écarter la possibilité d’une néphropathie 

associée à cette dernière. Il a été avancé que la réduction de l’expression d’2u-globuline pourrait être 

due à la prolifération de peroxysomes dans le foie. Étant donné que cette prolifération est liée à la dose, 

il est possible que de plus faibles doses de PCCC entraînent un tel ralentissement avec, pour 

conséquence, une néphropatie à 2u-globuline plus importante et une relation dose-effet inverse en ce 

qui concerne l’incidence de tumeurs rénales, comme on l’a vu dans une étude (NTP 1986). Des études 

supplémentaires pour déterminer le mécanisme exact conduisant à l’apparition de tumeurs rénales après 

exposition aux PCCC sont nécessaires avant de pouvoir conclure que cette affection ne concerne que 

les rats mâles. 

143. La dernière évaluation de l’UE a abouti à une DSENO de 10 mg/kg/j pour l’exposition 

subchronique et a conclu que pour ce qui était de leurs effets toxicologiques potentiels sur les 

mammifères (par ex., les mammifères marins), les PCCC peuvent agir sur le foie, la thyroïde, le 

système hormonal et les reins, par exemple, en provoquant une induction d’enzymes hépatiques et une 

hyperactivité thyroïdienne qui, à long terme, peuvent conduire à un cancer de ces organes. Sur la base 

des données disponibles, une CESNO globale de 10 mg/kg/j a été déduite. Il a été indiqué que cette 

DSENO ne couvre pas les situations d’exposition chronique. Les études de la toxicité chronique n’ont 

permis d’en déterminer aucune (ECHA 2008). 

144. Une étude cas/témoins des registres épidémiologiques portant sur le cancer du foie et des voies 

biliaires chez les ouvriers de l’industrie automobile exposés aux PCCC a été relevée (Bardin et al. 

2005). Elle faisait partie d’une étude longitudinale d’ouvriers de l’industrie automobile exposés à des 

fluides d’usinage. L’exposition aux divers composants et additifs de ces fluides a été évaluée et toute 

exposition aux paraffines chlorées (type non spécifié) a été associée à un risque élevé de cancer des 

voies biliaires, sur la base d’un petit nombre de cas. Il n’a pas été noté de risque accru de cancer du 

foie; toutefois, l’étude ne couvrait qu’un seul ouvrier exposé atteint d’un cancer du foie (NTP, 2014). 

145. Aucune modification des organes reproducteurs n’a été observée au cours d’une étude de 

13 semaines sur des rats et des souris auxquels on a administré des doses de 5 000 et de 2 000 mg/kg/j. 

Des effets sur le développement des rats ont été observés à une dose qui s’est également révélée 

gravement toxique pour les mères (2 000 mg/kg/j) mais pas aux doses inférieures (CE 2000).  

146. Comme aucune étude des répercussions de l’exposition aux PCCC sur la fertilité n’a été 

effectuée, les informations concernant leurs effets potentiels sur la progéniture, par exemple durant la 

lactation, présentent des lacunes. On sait toutefois que les PCCM structurellement comparables 

(C14-C17, 52 % de chlore) exercent chez les rats un effet inhibiteur très spécifique sur la coagulation 

sanguine qui se manifeste durant les étapes critiques de la vie, à savoir pendant et après la naissance, 

sous forme d’hémorragie importante conduisant à la mort de la mère et de son petit (IRDC, 1985) 

(CXR Biosciences Ltd. 2006, dans le rapport d’évaluation des risques de l’Union européenne sur les 

PCCM, 2008). Chez les ratons, la mortalité a été observée à la dose de 74 mg/kg/j, avec une DSENO 

globale de 47 mg/kg/j. La DSENO pour les rates était de 100 mg/kg/j. Le groupe de travail de l’Union 

européenne sur la classification et l’étiquetage a débattu de la possibilité d’extrapoler ces résultats pour 

les PCCC. Il a été convenu que, vu les incertitudes entourant encore les mécanismes de toxicité des 

PCCM, une telle extrapolation ne se justifiait pas. Les informations concernant cet effet peuvent donc 

encore être incomplètes pour ce qui est des PCCC.  

147. Une évaluation des risques portant sur les paraffines chlorées a conclu que la marge entre la 

limite supérieure d’exposition pour le groupe d’âge le plus exposé aux PCCC et la dose tumorigène 

(TD05) était inadéquate compte tenu des incertitudes concernant le mode d’induction des tumeurs 

(Environnement Canada 2013). 
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148. Pour résumer les effets toxicologiques potentiels des PCCC, on peut dire que ces substances 

peuvent toucher le foie, le système hormonal thyroïdien et les reins, par exemple en provoquant une 

induction de l’enzyme hépatique et une hyperthyroïdie, qui, à long terme, peuvent conduire à un cancer 

de ces organes. Les PCCC sont aussi considérées comme susceptibles de provoquer le cancer 

(catégorie 2 de l’UE; catégorie 2B du CIRC) et sont classées parmi les perturbateurs endocriniens de 

catégorie 1(santé humaine) d’après les anciens critères préliminaires pour la hiérarchisation des 

perturbateurs endocriniens potentiels (UE, 2015). 

 2.5.2 Écotoxicité 

  Microorganismes 

149. Plusieurs essais utilisant une diversité d’espèces, de critères d’évaluation de la toxicité et de 

PCCC ont été effectués pour étudier la toxicité de ces substances sur les micro-organismes 

(Hildebrecht 1972, Birtley et al. 1980, Madeley et al, 1983c, Koh et Thiemann 2001, Sverdrup et 

al. 2006). Les valeurs minimales de la CSEO/CE20 chez Vibrio fischeri ont été de 0,1 mg/l pour un 

chloroalcane C10-13 à 56 % de chlore et de 0,05 mg/l pour un chloroalcane C10-13 à 62 % de chlore (Koh 

et Thiemann 2001). Dans les sols, le seuil de concentration a été déterminé par Sverdrup et al. (2006), 

qui ont trouvé une CE10 de 570 mg/kg poids sec pour une PCCC à 60 % de chlore. 

  Organismes pélagiques 

150. Un nombre limité d’études sur la toxicité aquatique des PCCC ont été publiées depuis celles de 

Tomy et al. (1998a) et l’évaluation des risques réalisée par l’Union européenne (CE 2000). Le seuil de 

toxicité pour une espèce pélagique d’eau douce, calculé à partir de la CMEO (mortalité de la 

progéniture) pour Daphnia magna en exposition chronique d’une durée de 21 jours est de 8,9 μg/l 

(Thompson et Madeley 1983a). La CSEO est de 5 μg/l. D’autres effets sur les daphnies ont été 

observés à des concentrations similaires. Lors d’un essai statique à renouvellement de l’eau d’une 

durée de 14 jours, on a constaté une mortalité de 50 % après 5 jours à la concentration de 10 μg/l 

(Thompson et Madeley 1983a). Les réseaux trophiques d’eau douce comportent essentiellement des 

invertébrés comme, par exemple, des insectes adultes et larvaires, dont bon nombre sont carnivores 

(Klecka 2014). 

151. Le seuil de toxicité pour les espèces marines les plus sensibles dépasse 7,3 μg/l, valeur obtenue 

à partir de la CSEO en exposition chronique de 28 jours pour la mysis (Mysidopsis bahia) (Thompson 

et Madeley 1983b). Thompson et Madeley (1983c) ont déterminé, au cours d’une étude de 10 jours, 

une CSEO de 12,1 μg/l pour l’algue marine Skeletonema costatum. Les effets toxiques étaient 

passagers et aucun effet n’avait été constaté à n’importe quelle concentration après 7 jours. Dans le 

cadre d’une étude de 12 heures en système à écoulement continu, Thompson et Shillabeer (1983) ont 

exposé des groupes de 30 moules (Mytilus edulis) à des concentrations de 2,3 et 9,3 μg/l de PCCC 

contenant 58 % de chlore. Ils n’ont observé aucune mortalité mais ont constaté une inhibition de la 

croissance à la dose de 9,3 μg/L. 

152. Fisk et al. (1999) ont étudié la toxicité de quatre chloroalcanes C10, C11 et C12 (mélanges 

d’isomères possédant des chaînes de même longueur) pour les embryons du médaka (Oryzias latipes). 

Bien que les résultats qu’ils ont obtenus contiennent des incertitudes, notamment en ce qui concerne 

les témoins, ils ont trouvé des concentrations minimales avec effet nocif observé (CMENO) allant de 

55 μg/l pour le C12H20Cl7 à 460 μg/l pour le C10H16Cl7. Au nombre des effets sur les œufs et les larves 

au cours des 20 premiers jours après la ponte, ils ont remarqué une augmentation de la taille du sac 

vitellin et une léthargie ou absence de mouvement sans que le cœur soit arrêté. Ces effets ont été 

observés pour les C10-12. Aucune relation dose-effet n’a été établie dans le cas des C12, pour lesquelles 

la CSEO a été de 9,6 µg/l. La toxicité s’est révélée indépendante de la longueur de la chaîne de 

carbone et du degré de chloration. Ils ont avancé l’hypothèse d’une toxicité induite par narcose pour 

les embryons. 

153. Fisk et al. (1996, 2000) se sont penchés sur l’accumulation de plusieurs PCCC (à 56-69 % de 

chlore) marquées au carbone 14 chez les jeunes truites arc-en-ciel (poids initiaux de 2 à 7 g) après 

exposition pendant 40 jours à une dose journalière correspondant à 1,5 % du poids corporel moyen. 

Aucun des composés n’a exercé un effet négatif sur la croissance ou l’index hépato-somatique.  

154. Cooley et al. (2001) ont examiné le comportement et l’histologie hépatique et thyroïdienne de 

jeunes truites arc-en-ciel exposées par le biais de leur alimentation aux quatre composés C10, C11 et C12 

que Fisk et al. (1999) ont utilisés dans leur étude. Ils ont observé des effets typiques d’un mode 

d’action narcotique : réaction de frayeur retardée ou absente et anorexie. Les sujets exposés au 

C10H15Cl7 et au C11H18Cl6 ont présenté de graves histopathologies hépatiques, en l’occurrence des 

lésions fibreuses étendues et des nécroses, qui n’apparaissaient pas chez ceux du groupe de contrôle et 

ceux exposés à des concentrations moins élevées. En ce qui concerne les C10-12, des effets ont été 
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observés à des concentrations de 0,79 à 5,5 μg/g en mesure par rapport au corps entier, après 

exposition par voie alimentaire à des concentrations allant de 13 à 74 μg/g. Aucune lésion thyroïdienne 

n’a été constatée. Burýšková et al. (2006) ont observé chez les grenouilles Xenopus laevis exposées à 

un mélange commercial de PCCC (C12 à 56 % de chlore) des malformations et une inhibition de la 

croissance des embryons à partir d’une concentration de 5 mg/l. Les résultats étaient indépendants du 

degré de chloration. 

  Organismes benthiques 

155. Dans la plupart des milieux aquatiques, les (macro)invertébrés benthiques jouent un rôle clé 

dans la minéralisation de la matière organique et servent de nourriture à des espèces de poissons et de 

crustacés économiquement importantes (Olomukoro et Ebehiremhen, 2015). Di Toro et al. (1991) ont 

adopté une méthode de partage à l’équilibre utilisant le seuil de toxicité chronique pour l’espèce 

d’invertébrés aquatiques d’eau douce la plus sensible (8,9 μg/l) afin d’estimer la toxicité pour les 

organismes benthiques, étant donné qu’aucune mesure valide des effets sur les organismes vivant dans 

les sédiments n’est disponible. Ils ont estimé la CMEO benthique à 35,5 mg/kg poids sec 

(Environnement Canada 2004). 

  Organismes terricoles 

156. Bezchlebová et al. (2007) ont examiné les effets exercés par des PCCC contenant 64 % de 

chlore sur cinq espèces d’organismes (collemboles, vers de terre et nématodes) et de micro-organismes 

(pour la transformation du carbone) vivant dans le sol. Ils ont constaté que les collemboles, avec une 

CL50 (survie des adultes) de 5 733 mg/kg, une CE50 de 1 230 mg/kg et une CE10 (reproduction) de 

660 mg/kg poids sec après 28 jours, étaient les organismes les plus sensibles. Bezchlebová et al. 

(2007) ont également fait état de CE50 (reproduction) de 2 849 mg/kg poids sec (28 jours) pour Eisenia 

fetida, 6 027 mg/kg poids sec (42 jours) pour Enchytraeus albidus et 7 809 mg/kg poids sec (28 jours) 

pour Enchytraeus crypticus. Sverdrup et al. (2006), qui ont étudié les effets de PCCC à 60 % de chlore 

sur les vers de terre, les bactéries nitrifiantes et le trèfle violet ont trouvé que les bactéries nitrifiantes, 

avec une CE10 de 570 mg/kg poids sec, étaient les plus sensibles. 

157. Dans une étude réalisée par Sochová et al. (2007) avec des nématodes (Caenorhabditis 

elegans) vivant à l’état libre dans le sol comme sondes de toxicité pour sept polluants, dont des PCCC 

(étiquetées comme des C12 à 64 % de chlore mais comprenant 6 % de C10, 37 % de C11, 32 % de C12 et 

25 % de C13), la CL50 à 48 h a été de 8 833 mg/kg poids sec pour l’exposition dans le sol et de 0,5 mg/l 

pour l’exposition en milieu aquatique, où les PCCC n’ont fait preuve d’aucune toxicité après 24 heures 

mais se sont révélées être parmi les substances les plus toxiques après 48 heures. Cette augmentation 

de l’effet avec la longueur de l’exposition a été attribuée à l’absorption de plus grandes quantités au fil 

du temps.  

  Oiseaux 

158. La CE (2000) mentionne une étude des effets reprotoxiques produits sur le colvert par 

l’exposition via la nourriture à des PCCC C10-12 à 58 % de chlore. L’étude s’est effectuée sur une 

période de 22 semaines comprenant une période pré-ponte sans photostimulation d’une durée de 

9 semaines, une période pré-ponte avec photostimulation d’une durée de 3 semaines et une période de 

ponte avec photostimulation d’une durée de 10 semaines. La photostimulation servait à induire la 

ponte. Les œufs étaient collectés sur une période de 10 semaines et les canetons observés pendant 

14 jours. La substance étudiée n’était pas administrée à ces derniers. Les concentrations moyennes 

mesurées dans la nourriture étaient de 29, 168 et 954 mg/kg. La concentration minimale à laquelle de 

légers effets se sont fait sentir a été de 954 mg/kg de nourriture. Elle a causé une diminution peu 

importante (0,020 mm) mais statistiquement significative de l’épaisseur moyenne des coquilles. Bien 

qu’il s’agisse d’une baisse sensible, l’épaisseur des coquilles se trouvait encore dans la fourchette des 

valeurs normales données dans les directives de la CE (0,35 – 0,39 mm). Aucune hausse du taux de 

fêlure n’a été observée à cette dose. Les sujets traités n’ont affiché aucune différence notable par 

rapport au groupe de contrôle aux plans du nombre des œufs pondus, du nombre d’œufs présentant une 

coquille fêlée et du poids moyen des œufs. Puisque de légers effets sur la reproduction ont été 

constatés à la dose de 954 mg/kg, on considère que la CSENO est de 168 mg/kg de nourriture. 

159. Dans une étude réalisée par Ueberschär et al. (2007), on a administré, par le biais de la 

nourriture, des PCCC techniques (C10-13 à 60% de chlore) à des concentrations allant jusqu’à 

100 mg/kg de nourriture à des poules âgées de 24 à 32 semaines. Aucun effet notable sur la santé, les 

poids relatifs des organes ou la performance (fréquence de ponte, poids des œufs, consommation 

alimentaire) des animaux exposés n’a été observé. Les poids relatifs des organes n’ont subi aucune 

modification appréciable, sauf celui du pancréas, qui a diminué chez les poules traitées avec une dose 
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de 77 mg/kg de nourriture. Moins de 1 % des PCCC ingérées restaient dans le corps; 1,5 % étaient 

éliminées dans les jaunes d’œufs et 30 % évacuées dans les urines et les excréments. 

Résumé de l’écotoxicologie des PCCC  

160. Les seuils de toxicité pour les espèces les plus sensibles sont résumés dans le tableau 2.5.2-1, 

qui montre la toxicité élevée des PCCC pour les organismes aquatiques. Il convient par ailleurs de 

noter que, pour les perturbateurs endocriniens suspectés, les tests de toxicité classiques peuvent ne pas 

permettre de déceler les effets à faible dose et les relations dose-effet non-monotones (Vandenberg et 

al. 2012). 

Tableau 2.5.2-1 : Vue d’ensemble des données sur l’écotoxicité pour les CMEO, CSEO ou CEx 

des espèces les plus sensibles aux PCCC. 

Espèces/seuils Effet CSEO ou 

CSENO 

CMEO ou CEx Référence 

Organismes pélagiques 

(Daphnia magna)  
Mortalité de la progéniture 

après 21 jours  
5 µg/L 8,9 µg/L Thompson et Madeley 

(1983a) 

 Organismes benthiques Partage à l’équilibre, étude 

de 21 jours sur Daphnia 

magna  

Non disponible 35,5 mg/kg poids 

sec  

Environnement Canada 

2004, données fournies 

par Thompson et 

Madeley 1983a  

Poissons (embryons de 

médaka, effets sur les 

premiers stades de la vie)  

Étude de 20 jours, 

augmentation de la taille du 

sac vitellin et léthargie ou 

absence de mouvement 

mais présence de battement 

du cœur 

9,6 µg/L 55 µg/L Fisk et al. (1999) 

Truite arc-en-ciel juvénile  Histopathologies graves du 

foie, lésions fibreuses 

étendues et nécrose 

hépatocytaire, 21 jours 

d’exposition  

- 0,79 à 5,5 µg/g 

poids humide (corps 

entier), 13 à 74 µg/g 

poids humide 

d’aliments  

Cooley et al. (2001) 

Mysis (Mysidopsis bahia)  CSEO en exposition 

chronique pendant 28 jours  
7,3 µg/L  Thompson et Madeley 

1983b 

Folsomia candida 

(collembole) – organismes 

terricoles  

Reproduction, exposition 

pendant 28 jours 

625 mg/kg 

poids sec 

CE50 = 1 230 mg/kg 

poids sec  
Bezchlebová et al. 

2007 

Micro-organismes 

(bactéries nitrifiantes du 

sol)  

Nitrification du sol  300 mg/kg 

poids sec 

nominal 

CE10 nominale de 

570 mg/kg poids sec  
Sverdrup et al. (2006) 

Oiseaux – colvert  Amincissement de la 

coquille des œufs  
168 mg/kg de 

nourriture  
954 mg/kg de 

nourriture  
CE 2000 

Mammifères – rats Hypertrophie du foie et de 

la thyroïde, accroissement 

du poids du foie et des reins  

- 100 mg/kg poids 

corporel/j  
IRDC (1984) 

Mammifères Induction d’enzymes 

hépatiques, hyperactivité du 

système thyroïdien, 

cancérogénicité et mortalité 

des petits  

10 mg/kg/j (et 

peut-être moins 

en exposition 

chronique)  

50 mg/kg/j (et peut-

être moins en 

exposition 

chronique)  

Rapport d’évaluation 

des risques de l’Union 

européenne sur les 

PCCC (CE 2000), 

ECHA (2008), CXR 

Biosciences Ltd EU  

 

Mammifères – loutre adulte  Hypertrophie du foie et de 

la thyroïde, accroissement 

du poids du foie et des 

reins, d’après les études sur 

des rats 

 1 000 mg/kg poids 

humide d’aliments  

Calculée à partir des 

données IRDC (1984), 

Environnement Canada 

(2008) 

 2.6 Interactions toxicologiques entre diverses substances chimiques  

161. L’évaluation des dangers écologiques des produits chimiques se fait encore, le plus souvent, 

pour une seule substance à la fois, sans tenir compte des effets des mélanges. Cela peut entraîner une 

sous-estimation des risques/dangers, étant donné qu’on a, en général, à faire à des « cocktails » 

chimiques (voir, par ex., Backhaus et al. 2012, Kortenkamp et al. 2009, Vighi et Villa 2011. UE 

2012). L’Arctique se comporte comme un puits pour une grande variété de polluants, dont de 

nombreux POP connus et potentiels (voir, par ex., PSEA 2009a). En outre, plus de 80 polluants 
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organiques différents ont été détectés dans les différents compartiments de l’environnement. Comme 

l’ont prouvé Vighi et Villa (2011), les effets conjugués des POP présents dans les régions reculées 

peuvent être extrêmement préoccupants au plan biologique, en particulier pour les grands prédateurs, 

et peuvent, comme précédemment exposé dans la littérature (Vos et al. 2000, Wiig et al. 1998), 

contribuer à l’apparition de troubles du développement chez les bébés ours polaires.  

162. Il n’existe aucune étude sur la reprotoxicité des PCCC. Cependant, dans l’UE, les PCCM sont 

classées comme reprotoxiques : « Peuvent être nocives pour les bébés nourris au lait maternel » H362 

et l’on ne saurait écarter la possibilité que les PCCC produisent des effets analogues (ECHA 2008).  

163. Par ailleurs, dans l’environnement, les PCCC peuvent être accompagnées de PCCL et de 

PCCM (Environnement Canada, 2008, 2013, Brooke et Crookes, 2011, Agence norvégienne de 

l’environnement, 2013). Ces trois types de PC comprennent diverses substances qui peuvent avoir des 

propriétés différentes. On pense que, compte tenu des différents niveaux de biodisponibilité des PC, il 

est possible que l’exposition simultanée à certaines concentrations de PCCM et PCCL accroisse les 

risques d’effets néfastes présentés par les PCCC. Plus précisément, pour les prédateurs et les 

populations humaines exposés par le biais de leur alimentation, les trois types de paraffines chlorées 

pourraient tous, selon les données disponibles, contribuer de manière appréciable à la toxicité prévue 

(Brooke et Crookes 2011). 

164. Il a été prouvé que les PCCC ont des effets sur la thyroïde et figurent, en raison des cas de 

tumeur et d’hypertrophie de la thyroïde mis en évidence par plusieurs études (UE, 2015), dans la base 

de données établie aux fins de hiérarchisation des perturbateurs endocriniens potentiels. Ces dernières 

décennies, l’incidence du cancer de la thyroïde a augmenté de façon continue et rapide partout dans le 

monde (Pellegriti et al. 2013). D’après les auteurs, les raisons de cette hausse sont encore imprécises, 

mais elle peut être liée à la présence dans l’environnement de certaines substances cancérigènes 

s’attaquant spécifiquement à la thyroïde.  

165. Les études épidémiologiques menées dans les zones très polluées ont montré qu’une 

exposition prolongée à des composés organochlorés conduit à des troubles de la thyroïde et du 

métabolisme (Langer, 2010). Une méta-analyse récente fournit des données quantitatives corroborant 

la conclusion selon laquelle l’exposition à des polluants organochlorés est associée à un risque 

d’accroissement des cas de diabète (Tang et al., 2014). Les contaminants organohalogénés pourraient 

aussi contribuer à la survenance de l’obésité dans les populations les plus exposées (Hansen et al. 

2014). 

166. En même temps qu’aux PCCC, le public, en particulier les peuples autochtones des régions 

arctiques, est exposé à une large gamme d’autres polluants, notamment des composés de type dioxine 

déjà réglementés, tels que les PCB, ce qui ajoute à la charge corporelle globale. Plusieurs de ces 

polluants (dont les PCB) dépassent déjà les niveaux recommandés pour ces populations et de nouvelles 

données indiquent que les polluants organiques persistants et les métaux lourds tels que le mercure et 

le plomb peuvent avoir des incidences sur la santé, en particulier chez les enfants, à des niveaux 

d’exposition plus faibles qu’on ne le pensait (AMAP, 2009a). Il a été démontré que les populations 

autochtones de l’Arctique pâtissent de l’exposition à divers polluants organiques persistants et que le 

fœtus en développement, les enfants, les femmes en âge de procréer et les personnes âgées sont les 

plus menacés (AMAP, 2014). Enfin, il convient également de prendre conscience du fait qu’outre les 

différents produits chimiques, d’autres facteurs de stress, tels que les épisodes de famine, le stade de 

maturité en matière de reproduction et/ou de développement et les effets des changements climatiques, 

peuvent, seuls ou de concert, accroître la gravité des effets néfastes, dans les régions alpines et surtout 

dans l’Arctique (Sagerup et al. 2010, Groupe d’experts du PNUE/PSEA 2010, Letcher et al. 2010, 

Schröder et al. 2014). Compte tenu des changements observés actuellement dans le climat, il est très 

important de protéger la diversité de l’habitat dans les régions reculées contre les sources de stress 

supplémentaires, comme les polluants organiques. 

 3. Synthèse de l’information 

167. La production et la consommation annuelles déclarées de PCCC au niveau mondial sont 

considérables. Dans certains pays, des réductions notables sont intervenues au cours des dernières 

années mais dans d’autres, la production de mélanges à base de PC contenant des PCCC a augmenté. 

Des rejets de ces substances peuvent se produire durant leur production, leur entreposage, leur 

transport et leur utilisation. Les effluents provenant du nettoyage des installations et les déchets de 

fluide d’usinage de métaux constituent des sources de contamination pour les écosystèmes aquatiques. 

Dans les régions industrialisées pratiquant le recyclage de déchets électroniques, ainsi que dans les 

régions densément peuplées, de fortes émissions dans l’environnement sont possibles (Yuan et al. 

2010, Chen et al. 2011, Luo et al. 2015, Gao et al. 2012). Bien que les données soient limitées, les 
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principales sources de rejets de PCCC ont probablement été la préparation et la fabrication de produits 

en contenant, tels que les matières plastiques en chlorure de polyvinyle (PVC), et leur emploi dans les 

fluides d’usinage.  

168. On ne s’attend pas à une dégradation importante des PCCC par hydrolyse. Les études menées 

sur leur biodégradation et sur des carottes sédimentaires datées indiquent une persistance largement 

supérieure à un an dans les sédiments. Leur demi-vie dans l’atmosphère varie de 0,81 à 10,5 jours, ce 

qui signifie qu’elles sont aussi relativement persistantes dans l’air. Les résultats de la modélisation 

(outil d’évaluation du potentiel de propagation à longue distance de l’OCDE) montrent qu’elles 

possèdent des propriétés similaires à celles de POP qui se propagent sur de longues distances. Il a été 

récemment démontré à l’aide de données modélisées que plusieurs des homologues des PCCC 

possèdent un fort potentiel de pollution de l’Arctique. Les concentrations relevées dans l’air, le biote et 

les sédiments dans des endroits reculés de l’Arctique et de l’Antarctique confirment aussi l’existence 

d’une telle propagation. 

169. Les facteurs de bioaccumulation compris entre 16 440 et 25 650 L/kg poids humide relevés 

chez les truites du lac Ontario et ceux allant de 50 119 à 398 107 L/kg poids humide obtenus pour 

huit espèces de poisson de la baie de Liadong montrent que les PCCC peuvent se bioaccumuler à des 

degrés élevés dans les biotes aquatiques. Chez les crustacés (crevettes), qui sont particulièrement 

sensibles aux effets des PCCC, les facteurs de bioaccumulation mesurés en milieu naturel peuvent 

atteindre entre 39 810 et 63 096 L/kg poids humide. L’important potentiel de bioaccumulation est 

également corroboré par les données de modélisation du log Koe et des facteurs de bioamplification. 

Les valeurs des facteurs d’accumulation biote-sédiment mesurées chez les mollusques bivalves de la 

mer de Bohai sont comparables à celles d’autres POP. En outre, des facteurs de bioamplification et 

d’amplification trophique > 1 ont été observés pour certaines PCCC dans les chaînes alimentaires 

aquatiques (pour certains congénères des facteurs d’amplification trophique < 1 sont signalés). D’après 

certaines indications, un phénomène de bioamplification terrestre interviendrait pour les oiseaux, mais 

les données sont limitées. 

170. Des PCCC ont été décelées dans des régions reculées comme l’Arctique (notamment dans 

l’air, les sédiments et les biotes) et l’Antarctique (dans l’air, jusqu’à 20,8 pg/m
3
). Les PCCC trouvées 

dans la graisse de bélougas, de phoques annelés et de morses de l’Arctiques avaient des concentrations 

moyennes de 0,2, 0,5 et 0,4 µg/g lipides, respectivement (Tomy et al. 2000). Les tableaux 3-1 et 3-2 

montrent que ces concentrations sont similaires à celles de POP reconnus, tels que les HCH totaux, les 

PCB, le DDT, les PBDE totaux et le toxaphène (AMAP 2004, Strid et al. 2013, Letcher et al. 2010). 

Dans l’air, les concentrations étaient plus élevées pour les PCCC que pour ces POP. Les tableaux ci-

dessous présentent des comparaisons plus détaillées des concentrations de POP chez les mammifères 

marins, les poissons et les oiseaux. On a trouvé des PCCC dans la graisse de mammifères marins de 

diverses régions de l’Arctique, à des concentrations allant de 95 à 626 ng/g poids humide. En outre, 

des PCCC ont été détectées dans le plasma sanguin d’ours polaires, de phoques annelés et d’oiseaux 

marins de l’Arctique européen, ce qui témoigne de l’étendue de la contamination.  

Tableau 3-1 : Comparaison sous forme de ratios des concentrations moyennes de PCCC et de POP chez 

quelques espèces animales de l’Arctique. (Tomy et al, 2000; AMAP 2004). 

Espèce [Σ PCB]/[PCCC]  [Σ DDT/PCCC] [Toxaphène/PCCC] 

Bélouga  19-24 11-18 15 

Phoque annelé 2,3 1,3 0,9 

Morse 0,4 0,1 0,6 

Tableau 3-2 : Comparaison des concentrations de PCCC et de POP (ng/g lipides) chez la mouette tridactyle 

de l’Arctique, l’œuf de cette mouette et le requin du Groenland (Reth et al, 2006; AMAP 2004, Strid et al. 

2013, Letcher, 2010). 

Espèce [PCCC]  [Σ DDT]  [Σ PCB]  [Σ PBDE] [Σ HCH] 

Mouette 

tridactyle 

110-880 (n=2) 500-1 900 10 000-21 000 - - 

Œuf de mouette 

tridactyle 

100 (n=12) 806–1562 

 

7 254–7 938 - 20–30 

Œuf d’Eider à 

duvet  

17 (n=12) - Jaune d’œuf : 262 Jaune 

d’œuf : 2 

- 

Foie de requin 

du Groenland  

5 200 (n=15) 

770 ng/g poids 

humide 

7,195 990-10 000 9,9-200 53 

Saida imberbe  10,3 ng/g poids 

humide (n=10) 

- - 21 - 
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171. Les données disponibles sur l’exposition humaine dans l’Arctique sont limitées et, jusqu’ici, la 

détermination des concentrations de PCCC dans les tissus humains n’est pas prévue dans le 

Programme de surveillance de cette région (AMAP 2014, 2009b). Des PCCC ont toutefois été 

détectées dans le lait de femmes inuit du Nord du Québec. On en a également trouvé dans des 

échantillons de lait maternel collectés au Royaume-Uni et en Suède. Les résultats annuels du 

programme de surveillance suédois ne font ressortir aucune tendance claire. La moyenne des 

concentrations mesurées entre 1998 et 2010, qui variaient dans une fourchette allant 45 à 157 g/kg 

lipides, y est de 107 µg/kg lipides (Darnerud 2012), tandis qu’au Royaume-Uni, la moyenne calculée 

en 2002 était de 180 µg/kg lipides, avec des valeurs mesurées oscillant entre 49 et 820 (Thomas et 

Jones 2006). Dans la seule étude disponible sur les niveaux de PCCC dans le lait maternel humain en 

Arctique, Tomy (1997) a fait état de concentrations allant de 11 à 17 ng/g lipides (moyenne de 13 ng/g 

lipides) chez des femmes du Nord du Québec, au Canada (tableau 3-3). Les populations autochtones se 

caractérisent par de plus fortes charges corporelles que, par exemple, dans divers groupes de la 

population russe, ce qui pourrait également s’appliquer aux PCCC (AMAP 2014). 

Tableau 3-3 : Comparaison des concentrations moyennes de PCCC et de polluants organiques persistants 

spécifiques dans des échantillons de lait maternel  

Substance Concentration 

moyenne en ng/g 

lipides dans le lait 

maternel (fourchette) 

Population, date de l’échantillonnage 

PCCC 13 (11-17) Inuit, Canada (Tomy 1997) 

PBDE (Σ47,99,100, 153, 183) 4,72 Finlandais de l’Arctique 2005 (AMAP 2014) 

Oxychlordane 4,9 (2,0-10) Arkhangelsk (Russes) 2003 (AMAP 2014) 

5,2 Murmansk (Russes) 2000-2002 (AMAP 2014) 

41 (2-1070) Chukotko (Autochtones) 2001-2002 (AMAP 

2014) 

Toxaphène 5 Arkhangelsk (Russes) 2003 (AMAP 2014) 

7,3 Murmansk (Ruses) 2000-2002 (AMAP 2014) 

9 (0,5 -112) Chukotko (Autochtones) 2001-2002 (AMAP 

2014) 

 

172. Les invertébrés d’eau douce et marins semblent particulièrement sensibles aux PCCC, avec 

des CSEO chroniques de 5 µg/l pour Daphnia magna et de 7,3 µg/l pour la mysis. Chez la truite, on a 

observé de graves histopathologies hépatiques, avec des CMEO de 0,79 à 5,5 μg/g (corps entier).  

173. On a également trouvé des PCCC dans l’eau de mer et les eaux superficielles, les sédiments, 

les sols, les boues d’épuration et l’air, la plupart des données disponibles venant d’Europe, 

d’Amérique du Nord et d’Asie de l’Est. Les concentrations sont en baisse dans certaines régions, mais 

une augmentation a été récemment observée dans les matrices environnementales d’autres régions. 

Bien que des progrès dans l’analyse des PCCC aient été récemment signalés, la mesure de ces 

substances reste problématique. 

174. Le tableau 3-4 montre les concentrations auxquelles différents organismes sont exposés dans le 

voisinage de sources probables de rejets, à des endroits plus distants se trouvant sous l’influence de 

sources régionales et à des endroits éloignés des sources connues ou importantes. Il donne également 

les valeurs de toxicité pertinentes pour le mode d’exposition signalé – par exemple, exposition au 

milieu ambiant (nourriture, etc.), ou charge corporelle. Plusieurs facteurs, notamment la durée de 

l’exposition, les incidences transgénérationnelles, le potentiel de perturbation endocrinienne ainsi que 

les effets de mélange ne sont pas pris en compte dans ces études et peuvent avoir des effets à des 

niveaux beaucoup plus faibles qui ne sont pas saisis dans ces tableaux. En outre, d’autres paramètres 

susceptibles d’être pertinents, comme les effets comportementaux, n’ont pas été pris en compte dans 

les études citées. D’après Environnement Canada, il est possible, dans le cas des substances 

persistantes et bioaccumulables, de sous-estimer les risques si on les évalue par des méthodes 

classiques (Environnement Canada, 2008).  
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Tableau 3-4: Degrés d’exposition de différents organismes/récepteurs dans le voisinage de sources 

probables de rejets (Local), à des endroits plus distants se trouvant sous l’influence de sources régionales 

(Régional), et à des endroits éloignés des sources connues ou importantes (Éloigné) et valeurs de toxicité 

correspondantes  

Récepteur 
Concentration 

d’exposition 
Échantillon 

Valeur de 

toxicité 

pertinente  

Notes 

Local     

Mammifères 

piscivores  

(loutre) 

2,63 mg/kg 

poids humide 

Carpes du port 

de Hamilton, 

lac Ontario 

ng/g poids 

humide 

1 000 mg/kg 

nourriture poids 

humide  

Valeur 

d’exposition 

estimée : 

100 mg/kg 

nourriture poids 

humide (FE de 

100) 

– Concentration de PCCC mesurée dans les 

tissus de carpes capturées dans le lac Ontario 

en 1996 et 2001 (Muir et al. 2001; 2002), 

supposée représentative des aliments 

consommés par ces dernières.  

– Voir la section 2.5.2 pour le calcul de la 

valeur de toxicité pertinente.  

- Référence pour la concentration 

d’exposition et le FE (facteur d’évaluation) : 

Environnement Canada (2008)  

Invertébrés 

pélagiques  
176 ng/l 

Point de 

déversement 

des eaux usées 

de l’usine STP, 

Beijing (Chine) 

8 900 ng/l 

Valeur 

d’exposition 

estimée : 

890 ng/l (FE de 

10) 

– Invertébrés pélagiques exposés aux eaux du 

lac (Zeng et al. 2011a).  

– Valeur de la CMEO en exposition 

chronique sur 21 jours pour Daphnia magna 

(Thompson et Madeley, 1983a)  

- Référence pour le FE : Environnement 

Canada 2008  

Poissons 

pélagiques  

2,63 mg/kg 

poids humide 

Carpes du port 

de Hamilton, 

lac Ontario  

0,79 mg/kg poids 

humide 

– Comparaison entre les concentrations 

mesurées dans les tissus de carpes du port de 

Hamilton  

– CMEO pour l’apparition d’histopathologies 

graves du foie, de lésions fibreuses étendues 

et de nécrose hépatocytaire chez la truite arc-

en-ciel (Cooley et al., 2001) 

Régional     

Invertébrés 

pélagiques 
1,19 ng/l 

Eau, milieu du 

lac Ontario 

8 900 ng/l 

Valeur 

d’exposition 

estimée : voir 

plus haut 

– Calculs effectués à partir de l’hypothèse 

d’une exposition des invertébrés pélagiques 

aux eaux du lac Ontario (Houde et al. 2008). 

– Valeur de la CMEO en exposition 

chronique sur 21 jours pour Daphnia magna 

(Thompson et Madeley, 1983a)  

Invertébrés 

marins 

13,1 ng/L 

(crevette des 

boues côtières 

502 ng/g poids 

humide) 

Eau de mer de 

la baie de 

Liaodong 

(Chine) (Ma et 

al. 2014b) 

5 µg/L 

CESE : 

100 ng/L, (FE de 

50) 

- 21d- CSEO Daphnia magna 5 µg/L; 

concentration estimée sans effet (CESE) pour 

une eau marine de 0,1 µg/L, FE de 50 

(d’après l’Environment Agency du Royaume-

Uni de 2007) 

Poissons 

pélagiques 

2,9 mg/kg poids 

humide  

Bar commun 

japonais de la 

baie de 

Liaodong 

(Chine) 

0,79 mg/kg poids 

humide 

– Comparaison entre les concentrations 

mesurées dans Lateolabrax japonicus (Ma et 

al. 2014b) et la CMEO pour l’apparition 

d’histopathologies graves du foie, de lésions 

fibreuses étendues et de nécrose hépatocytaire 

chez la truite arc-en-ciel (Cooley et al., 2001)  

Invertébrés 

benthiques  

1,8 mg/kg poids 

sec 

Sédiment de 

surface de la 

mer de Bohai  

35,5 mg/kg poids 

mort 

Valeur 

d’exposition 

estimée : 3,55 

(FE de 10) 

– Concentration mesurée dans les sédiments 

de surface de la mer de Bohai  

(Ma et al. 2014a) 

– Valeur de la CMEO calculée à partir de la 

CMEO pour Daphnia magna en utilisant la 

méthode du partage à l’équilibre 

(Environnement Canada, 2004).  

- Référence pour la FE : Environnement 

Canada (2008) 

Poissons 

benthiques  

0,69 mg/kg 

poids humide 

Plie à tête plate 

de la baie de 

Liaodong 

(Chine) 

0,79 mg/kg poids 

humide 

– Concentration maximum dans 

Platycephalus indicus de la baie de Liaodong 

(Chine) 

 (Ma et al. 2014b). 

– Valeur de la CMEO pour l’apparition 

d’histopathologies graves du foie, de lésions 

fibreuses étendues et de nécrose hépatocytaire 

chez la truite arc-en-ciel (Cooley et al., 2001)  
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Récepteur 
Concentration 

d’exposition 
Échantillon 

Valeur de 

toxicité 

pertinente  

Notes 

Éloigné     

Invertébrés 

benthiques 

0,0176 mg/kg 

poids sec 

Sédiments de 

surface du lac 

DV09, 

Arctique 

canadien  

35, mg/kg poids 

sec 

Valeur 

d’exposition 

estimée : voir ci-

dessus 

– Calculs effectués à partir de la CMEO pour 

Daphnia magna en utilisant la méthode du 

partage à l’équilibre (Environnement Canada, 

2004)  

Phoques 

annelés  

 0,52 mg/kg 

poids humide 

Graisse de 

phoques 

annelés  

100 mg/ kg poids 

humide 

CESEoral 

5,5 mg/kg 

nourriture 

– Données sur les phoques fournies par Tomy 

et al., 1999  

– CESEoral calculée par l’Environment 

Agency du Royaume-Uni (2007) sur la base 

d’une CSEO de 166 mg/kg nourriture 

indiquée dans une étude sur la reproduction 

du canard colvert et d’un FE de 30. 

Phoque annelé 

de l’Est du 

Groenland 

0,52 mg/kg 

poids humide 

Graisse de 

phoques 

annelés 

100 mg/kg poids 

humide 

CESEoral 

5,5 mg/kg 

nourriture 

– Tomy et al., 1999 

– CESEoral calculée par l’Environment 

Agency du Royaume-Uni (2007) sur la base 

d’une CSEO de 166 mg/kg nourriture 

indiquée dans une étude sur la reproduction 

du canard colvert et d’un FE de 30. 

175. Le tableau 3-5 présente des scénarios d’exposition des êtres humains aux PCCC. Les deux 

premiers partent de l’hypothèse d’un régime alimentaire traditionnel. L’exposition a été calculée à 

partir des concentrations de PCCC mesurées dans la graisse des phoques annelés, des bélougas et des 

morses de l’Arctique (Tomy et al., 1999; Muir et al. 2004; Rapport NCP Synopsis), et des apports 

quotidiens via l’alimentation établis par Kuhnlein (1995a) et Kuhnlein et al. (1995b). Les scénarios 

pour les bébés allaités au sein partent de l’hypothèse d’une consommation journalière de 750 ml de lait 

à 3 % de teneur en lipides (Van Oostdam et al. 1999). En outre, la présence de concentrations accrues 

de PCCC dans le lait maternel humain a été signalée dans des régions éloignées. La limite supérieure 

de l’estimation de l’absorption de PCCC dans la population canadienne dépassait la dose journalière 

thérorique pour les effets à long terme (Environment Canaca 2008, 2013). L’exposition à long terme 

des enfants est particulièrment précoccupante, avec une dose journalière estimée à 24,6 µg/kg lipides. 

Bien que ces limites supérieures soient considérées comme peu fiables, ce sont elles qui ont permis de 

conclure que les PCCC constituent, ou pourraient constituer, un danger pour la vie humaine ou la santé 

au Canada (Environment Canada, 2008). Il ne faut pas oublier, à cet égard, que les enfants sont plus 

vulnérales à l’exposition aux substances chimiques du fait de leur développement et de leur croissance.  
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Tableau 3-5 : Scénarios pour l’exposition chez l’homme et valeurs de toxicité pertinentes 

Récepteur Exposition Échantillon 

Valeur de 

toxicité 

pertinente 

Notes 

Humains (75 kg) 
0,15-0,37 µg/kg 

poids corporel/j 

Valeur estimée 

de l’exposition 

via 

l’alimentation 

chez les Inuits 

mâles de la terre 

de Baffin  

125 000 ug/kg 

poids corporel/j 

 

 

CMEO, étude de 2 ans sur des rats (NTP, 

1986)  
 

Humains (75 kg) 
0,15-0,37 µg/kg 

poids corporel/j 

Valeur estimée 

de l’exposition 

via 

l’alimentation 

chez les Inuits 

mâles de la terre 

de Baffin  

100 µg/kg poids 

corporel/j 

Dose journalière théorique, effets non-

néoplastiques, étude de 13 semaines sur des 

rats; FE : 100 (IPCS, 1992)  

Humains (75 kg) 
0,15-0,37 µg/kg 

poids corporel/j 

Valeur estimée 

de l’exposition 

via 

l’alimentation 

chez les Inuits 

mâles de la terre 

de Baffin  

11 ug/kg poids 

corporel/j 

La valeur de 11 µg/kg poids corporel/j a été 

obtenue en appliquant un coefficient de 

sécurité de 1 000 à celle de 11 mg/kg poids 

corporel/j obtenue par modélisation en 

plusieurs étapes de l’apparition des tumeurs 

les plus fréquentes lors de l’essai 

biologique de cancérogénicité sur des 

souris mâles, lequel a abouti à une 

augmentation de 5 % de l’incidence de 

tumeurs (IPCS, EHC 181, 1996)  

Enfants allaités 

(5 kg) 

0,0585 ug/kg 

poids corporel/j 

Lait maternel 

humain  

13 ug/kg lipides 

poids humide 

125 000 ug/kg 

poids corporel/j 

CMEO, étude de 2 ans sur des rats (NTP, 

1986)  

Enfants allaités 

(5 kg) 

0,0585 ug/kg 

poids corporel/j 

Lait maternel 

humain : 

13 ug/kg lipides 

poids humide 

100 µg/kg poids 

corporel/j 

Dose journalière théorique, effets non-

néoplastiques, étude de 13 semaines sur des 

rats; FE : 100 (PISC, 1992)  

Enfants allaités 

(5 kg) 

0,0585 ug/kg 

poids corporel/j 

Lait maternel 

humain : 

13 ug/kg lipides 

poids humide 

11 ug/kg poids 

corporel/j 

 

La valeur de 11 µg/kg poids corporel/j a été 

obtenue en appliquant un coefficient de 

sécurité de 1 000 à celle de 11 mg/kg poids 

corporel/j obtenue par modélisation en 

plusieurs étapes de l’apparition des tumeurs 

les plus fréquentes lors de l’essai 

biologique de cancérogénicité sur des 

souris mâles, lequel a abouti à une 

augmentation de 5 % de l’incidence de 

tumeurs (IPCS, EHC 181, 1996) 

176. Le Centre international de recherche sur le cancer (CIRC) considère certaines PCCC (longueur 

moyenne C12 et chloration moyenne de 60 %) comme potentiellement cancérogènes (groupe 2B). 

Toutefois, les mécanismes d’induction des tumeurs et la pertinence pour la santé humaine des études à 

partir desquelles cette classification a été établie font l’objet de débats. Dans son 13
e
 rapport sur les 

substances cancérigènes, le NTP a classé les PCCC (C12, 60 % de chloration moyenne) parmi celles 

dont on pouvait raisonnablement prédire qu’elles seraient cancérogènes pour l’homme. Le rapport 

européen d’évaluation des risques (CE 2000) a conclu qu’il était impossible d’exclure l’éventualité 

d’une incidence sur l’homme. Le PISC a fixé la dose journalière tolérable à 100 µg/kg poids corporel 

par jour; pour les effets néoplastiques, une dose de 11 µg/kg poids corporel par jour ne devrait pas être 

dépassée. Dans sa dernière évaluation, la CE a indiqué qu’aucune DSENO ne peut être obtenue à partir 

des études chroniques sur des mammifères. Environnement Canada conclut que la limite supérieure 

estimée des quantités de PCCC ingérées dépasse la dose journalière théorique pour les effets à long 

terme et considère que la marge de sécurité n’est pas suffisante. En outre, il est souligné qu’une légère 

diminution de la dose journalière théorique paraît justifiée eu égard à la progression potentielle des 

lésions dans les études de long terme (Environnement Canada 2008, 2013). En outre, il faut prendre en 

compte le fait que certaines populations autochtones de l’Arctique sont exposées à divers POP, dont 

plusieurs sont classés parmi les substances cancérogènes. 
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 4.  Conclusion 

177. Les PCCC ont été utilisées partout dans le monde pour un large éventail d’applications 

(plastifiants dans les plastiques, huiles de coupe pour l’usinage de métaux, retardateurs de flamme et 

additifs dans les peintures). Ce sont leurs larges applications industrielles qui ont probablement été la 

principale source de contamination de l’environnement. Des rejets dans l’environnement se produisent 

lors de la production, durant la vie utile et lors de l’élimination des PCCC et des produits en contenant.  

178. Les PCCC sont transportées via l’atmosphère, l’eau et les espèces migratoires vers les régions 

antarctique, arctique et subarctique, loin des sources locales. Plusieurs de leurs homologues sont 

persistants dans l’environnement et les études des réseaux et chaînes trophiques confirment que bon 

nombre d’entre elles s’accumulent dans les tissus d’invertébrés et de poissons d’eau douce et marins. 

Des études en laboratoire ont mis en évidence des effets négatifs sur les poissons, même à de faibles 

concentrations. Certaines PCCC s’accumulent et se bioamplifient dans le biote arctique, y compris les 

mammifères. Chez ces derniers, elles s’attaquent au foie, au système hormonal thyroïdien et aux reins. 

179. Des PCCC ont aussi été détectées dans les sédiments de lacs arctiques. Elles sont 

particulièrement toxiques pour les invertébrés aquatiques. Vu le rôle essentiel joué par ces derniers au 

sein de l’écosystème, cela soulève de fortes craintes quant aux conséquences potentielles pour les 

organismes vivant dans ces sédiments et les autres invertébrés.  

180. Bien qu’elles soient peu élevées dans les endroits reculés, les concentrations de PCCC relevées 

dans le biote de l’Arctique sont comparables à celles de certains POP déjà règlementés. La présence de 

PCCC a été mise en évidence chez des mammifères marins de l’Arctique dont les autochtones se 

nourrissent. On en a également trouvé dans le lait maternel humain, aussi bien dans cette région que 

dans les régions tempérées. 

181. Il a été montré que les PCCC peuvent agir sur la thyroïde, le foie et les reins et sont, à long 

terme, susceptibles de conduire à un cancer de ces organes, comme en témoignent les expériences 

menées sur des rats de laboratoire. On les suspecte non seulement d’être cancérogènes pour l’homme, 

mais aussi de perturber les fonctions endocriniennes. Les concentrations maximales auxquelles on peut 

être exposé dépassent les niveaux d’exposition acceptables.  

182. Les taux de PCCC mesurés dans le biote de l’Arctique sont similaires à ceux d’autres POP 

connus. L’exposition simultanée à ces POP peut donner lieu à des problèmes. Aucune tendance 

temporelle des PCCC ne peut actuellement être établie pour les zones reculées. Toutefois, compte tenu 

de l’aptitude avérée de ces substances à se propager sur de longues distances et à s’accumuler, des 

hausses des niveaux dans l’environnement sont possibles si les rejets se poursuivent ou augmentent.  

183. On peut donc conclure, sur la base des données disponibles, que, du fait de leur propagation à 

longue distance dans l’environnement, les PCCC ont probablement des effets nocifs importants sur la 

santé humaine et l’environnement justifiant l’adoption de mesures au niveau international.] 
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