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RESUME

La Communauté européenne et ses Etats membres, Parties a la Convention de Stockholm, ont proposé I’inscription du
pentachlorobenzéne (PeCB) a la Convention. Le Comité d’étude des polluants organiques persistants a conclu que le
PeCB répondait aux critéres de sélection et décidé de créer un groupe de travail spécial pour examiner plus avant la
proposition.

La plupart des pays qui ont communiqué des informations au secrétariat du PNUE n’ont signalé aucune production ou
utilisation de PeCB (République tchéque, Allemagne, Lituanie, Maurice, Turquie, Canada), ce qui est conforme aux
informations figurant dans le dossier soumis. Cette substance était utilisée par le passé en association avec les PeCB,
dans les colorants, en tant que fongicides, et dans les retardateurs de flammes ainsi qu’en tant que substance chimique
intermédiaire par exemple pour la production de quintozéne. La plupart des fabricants américains et européens de
quintozeéne ont changé leur procédé de fabrication pour éliminer cette utilisation du PeCB. Le produit est également
présent a des concentrations faibles en tant qu’impureté dans plusieurs herbicides, pesticides et fongicides. Aux
Etats-Unis, certains fabricants de pesticides ont changé leur procédé de fabrication pour réduire la concentration
d’impureté d’hexachlorobenzéne dans leurs produits, ce qui a également pu permettre de réduire les concentrations de
PeCB contaminants. Le PeCB est également un produit de dégradation simple de certains pesticides. La
documentation indique que le PeCB n’a pas d’importance commerciale. Aucun échange commercial ou stock n’ont
été signalés.

Dorénavant, le PeCB pénétre dans 1I’environnement a partir de sources diverses, essentiellement sous forme de sous-
produit d’une combustion incompléte. Toutefois, les doutes a cet égard sont importants et on ne dispose de données
que pour les Etats-Unis et le Canada. Compte tenu du peu de données disponibles, il est difficile de fournir une
estimation valable des quantités et tendances. Le total des émissions annuelles mondiales de PeCB selon la base de
données US-TRI a été estimé a 85 000 kg par an.

Le PeCP devrait étre considéré comme une substance persistante compte tenu de ses durées de vie estimées et
expérimentales dans 1’atmosphere, les sols, les sédiments et I’eau. Selon les données disponibles, son potentiel de
bioaccumulation est élevé. La mesure du Log Kow le situe entre 4,88 et 6,12, avec des valeurs recommandées de
5,17-7.18. Le facteur de bioconcentration varie entre 1 085 et 23 000 L/kg pour le poisson, 833 et 4 300 L/kg pour les
mollusques et 577 a 2 258 L/kg pour les crustacés. Etant donné que la biotransformation du PeCB sera insignifiante
et que la substance est extrémement hydrophobique, le composé peut également posséder un fort potentiel de
bioamplification. Le PeCB est modérément toxique pour les étres humains et n’est pas classé en tant que produit
carcinogéne. Dans 1’Union européenne, il est classé en tant que substance trés toxique pour les organismes
aquatiques ((CLs, pour les poissons, les daphnéidées ou les algues < 1 mg/L). Les données relatives a 1’écotoxicité
terrestre sont limitées et il n’existe pas de données de toxicité pour les oiseaux.

Les caractéristiques physiques et chimiques, la solubilité dans 1’eau, la pression de vapeur et la constante d’Henry,
sont similaires a d’autres polluants organiques persistants. Le PeCB peut se dégrader par oxydation photochimique
dans I’atmosphére, essentiellement par réactions avec les radicaux hydroxyles (OH). Toutefois, sa demi-vie dans
I’atmosphére se situerait entre 45 et 467 jours. Compte tenu de ses propriétés physiques et chimiques et de sa
persistance dans 1’air, le PeCB a un potentiel de propragation a longue distance dans 1’atmosphére. Cette constatation
est étayée par la présence de PeCB dans des compartiments environnementaux, y compris les biotes de régions
reculées. Le PeCB se propage dans 1’environnement a 1’échelle plantéraire.

On dispose de mesures de concentrations de PeCB dans les milieux abiotiques et biotiques de régions ¢éloignées telles
que I’(Ant)arctique ainsi que de données de controle des PeCB dans les milieux abiotiques et biotiques de zones
tempérées. Dans I’ensemble, les données des pays développés indiquent que les concentrations de PeCB dans les
zones tempérées du monde semblent diminuer. Pour la région de I’(Ant)arctique, on ne dispose que de données
récentes qui ne permettent pas de déterminer une tendance.

Compte tenu des preuves disponibles, le PeCB est susceptible, du fait de sa propagation a longue distance dans
I’environnement, d’avoir des effets nocifs importants sur la santé humaine et/ou 1’environnement justifiant 1’adoption
de mesures au niveau international.
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1 Introduction

La Communauté européenne et ses Etats membres, Parties a la Convention de Stockholm, ont proposé I’inscription du
PeCB aux Annexes A, B et/ou C de la Convention conformément au paragraphe 1 de 1’article 8. La proposition
originale compléte figure dans le document UNEP/POPS/POPRC.2/INF/5. Un résumé de la proposition établi par le
secrétariat est fourni dans le document UNEP/POPS/POPRC.2/13.

L’acceptation de la proposition originale pour examen plus approfondi par le Comité d’étude des polluants organiques
persistants signifie que les propriétés de la substance répondent aux critéres de sélection définis a I’Annexe D de la
Convention. L’étape suivante consiste a établir un descriptif de risques pour la substance comme décrit a I’ Annexe E.
Le présent projet de descriptif de risques a été établi suite a la décision prise par le Comité a sa deuxiéme réunion, en
novembre 2006, de créer un groupe de travail spécial pour examiner plus avant la proposition conformément aux
dispositions de la Convention (décision POPRC-2/7).

Toutes les données fournies dans le présent document sont présentées conformément au systéme international
d’unités (SI) et ont, par conséquent, pu étre recalculées par rapport aux autres unités indiquées dans les sources de
données. En outre, toutes les concentrations sont présentées sur la base du kilo ou du litre (par exemple pg/kg

ou ml/1).

1.1 Identification chimique de la substance proposée
1.1.1  Noms et numéros d’enregistrement

Le PeCB appartient au groupe des chlorobenzénes, caractérisé par un noyau de benzéne dans lequel des atomes
d’hydrogene ont été remplacés par un ou plusieurs atomes de chlore. Les composés de chlorobenzénes sont neutres,
thermiquement stables, avec une stabilité croissante, des points de fusion et d’ébullition plus élevés et une substitution
croissante des atomes de chlore. Le PeCB a un degré de solubilité dans I’eau tres faible (Rossberg et al., 2006).

Nom UICPA : benzéne, pentachloro-

Nom chimique CAS :

Synonymes : 1,2,3,4,5-PeCB; PeCB; PCB; PeCB; QCB; quintochlorobenzéne
Numéro d’enregistrement CAS : 608-93-5

Numéro EINECS : 210-172-0

Nom commercial : -

1.1.2  Structure
1,2,3,4,5-PeCB
| ol

\

Cl

Cl Cl
1.1.3  Propriétés physico-chimiques

Mackay et al (2006) ont donné une valeur recommandée de 0,11 Pa a 20°C. La solubilité dans ’eau a 25°C varie
entre 0,135 et 3,46 mg/1, alors que la valeur recommandée par diverses sources s’établissait autour de 0,55 mg/l. Pour
Mackay et al (2006), les mesures de log Kow se situaient entre 4,88 et 6,12. Cette source ainsi que les bases de
données PHYSPROP et CHEMFATE recommandent des valeurs de 5,17 a 5,18 comme étant plus fiables. La liste
compléte des propriétés physiques et chimiques du PeCB figure a I’annexe 11, tableau 1.1 du document
UNEP/POPS/POPRC.3/INF/21.



UNEP/POPS/POPRC.3/20/Add.7

1.2 Conclusion du Comité d’étude des polluants organiques persistants concernant les informations
requises a I’Annexe D pour le PeCB

A sa deuxiéme réunion du 6 au 10 novembre 2006, le Comité d’étude des polluants organiques persistants a appliqué
les criteres de sélection visés a I’ Annexe D de la Convention de Stockholm et conclu, conformément a 1’alinéa a) du
paragraphe 4 de ’article 8 de la Convention, que le PeCB répondait aux critéres de sélection. Le Comité a décidé en
outre, conformément au paragraphe 6 de 1’article 8 de la Convention et au paragraphe 29 de la décision SC-1/7 de la
Conférence des Parties a la Convention de Stockholm, de créer un groupe de travail spécial pour examiner plus avant
la proposition et établir un projet de descriptif de risques conformément a I’ Annexe E de 1a Convention. Il a invité, en
application de 1’alinéa a) du paragraphe 4 de 1’article 8 de la Convention, les Parties et observateurs a soumettre au
secrétariat les informations requises a 1’Annexe E de la Convention avant le 2 février 2007.

1.3 Sources des données

Des informations sur les sources des données (références et autres documents) sont fournies dans le document
UNEP/POPS/POPRC.3/INF/21, annexes [ et IIl. Lorsqu’il est fait mention des examens susmentionnés, le texte cité (ou
cité avec des modifications) comprend les références indiquées dans 1’examen original. Ces références ne sont pas
indiquées individuellement dans la liste des références. Les Parties et observateurs ci-aprés ont répondu a la demande
d’informations requise a I’Annexe E de la Convention : Canada, République tchéque, Allemagne, Japon, Lituanie,
Maurice, Suisse, Turquie, Etats-Unis d’ Amérique, Réseau international pour I’¢limination des POPS (IPEN), et
Conseil international des associations de fabricants de produits chimiques/Conseil mondial du chlore (ICCA-WCC).

1.4 Statut du produit chimique au regard des conventions internationales

Le PeCB n’est vis¢ par aucune convention internationale. La Commission européenne a soumis une proposition
visant & inclure le PeCB au Protocole a la Convention de 1979 sur la pollution atmosphérique transfrontiére a longue
distance, relatif aux polluants organiques persistants, au Secrétariat exécutif de la Commission économique pour
I’Europe de I’ONU en 2006 (Commission européenne, 2007). Le Protocole a pour objet de contrdler, réduire ou
¢éliminer les rejets, émissions et pertes de polluants organiques persistants. L’Equipe spéciale de la Commission
économique pour I’Europe sur les polluants organiques persistants a identifié les options suivantes pour une
éventuelle inclusion du PeCB au Protocole :

a) Inscription du PeCB a I’annexe I du Protocole afin de prévenir sa production et son utilisation;

b) Inscription du PeCB a I’annexe I et a I’annexe III du Protocole. [ECE/EB.AIR/WG.5/2007/14]

La Directive 2000/60/CE établissant un cadre pour une politique communautaire dans le domaine de I’eau a identifié
le PeCB comme une substance prioritaire. La liste de ces substances prioritaires comprend des substances toxiques
dites prioritaires et identifiées comme particuliérement préoccupantes pour 1’eau douce, 1’environnement cotier et
marin. Ces substances seront soumises a arrét ou élimination des rejets, émissions et pertes dans les 20 ans suivant
I’adoption de la Directive. La Commission européenne a proposé d’inscrire le PeCB en tant que substance
dangereuse prioritaire. [COM(2006) 397 final]. Le PeCB est également inscrit sur la liste OSPAR 1998 des
substances candidates (OSPAR, 1998).

2 Synthése des informations concernant le descriptif des risques

2.1 Sources

La production, 1’utilisation et les sources de rejet ont été décrites en détail dans les deux documents présentés par le
Canada (Gouvernement canadien, 1993, 2003), la proposition de stratégie de gestion des risques liés au PeCB par le
Canada (Environnement Canada, 2005) et le document présenté par le Conseil international des associations de
fabricants de produits chimiques/Conseil mondial du chlore (2007). Des informations supplémentaires ont été
recueillies a partir de documents présentés par d’autres Parties et observateurs ainsi que de la documentation
disponible.

2.1.1. Production, commercialisation, stocks

Le document de soumission pour le PeCB indiquait que ce produit chimique n’était plus produit en Europe et en
Amérique du Nord (Van de Plassche et al., 2002). L’industrie de I’Union européenne ne signale pas le PeCB comme
un produit chimique au volume de production élevé ou faible (http://ecb.jrc.it/esis/). La plupart des pays qui ont
soumis des informations au secrétariat du PNUE ont indiqué une absence de production (Canada, république tchéque,
Allemagne, Lituanie, Maurice, Turquie et Etats-Unis). Aucune production intentionnelle n’a été indiquée dans le
document présenté par le Conseil international des associations de fabricants de produits chimiques/Conseil mondial
du chlore et selon I’Encyclopédie de chimie industrielle Ullmann, le PeCB n’a aucune importance économique
(Rossberg et al., 2006). Aucun commerce ou stock n’a été signalé.
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2.1.2. Utilisations

Le Canada et les Etats-Unis ont précisé qu’il n’existait actuellement aucune demande commerciale a usage
domestique pour le PeCB et que ce produit n’était pas utilisé en tant que produit final. L’Encyclopédie de chimie
industrielle Ullmann ne mentionne aucune utilisation actuelle de PeCB (Rossberg et al., 2006). Toutefois, diverses
utilisations passées ou utilisations non intentionnelles de PeCB sont signalées dans la documentation :

1. Le PeCB était un composant d’un mélange de chlorobenzénes utilisé pour réduire la viscosité des produits
PCB employés pour le transfert de chaleur (Environnement Canada, 2005), mais les nouvelles réglementations
interdisant toute nouvelle utilisation de fluides diélectriques contenant du PCB ont entrainé une diminution de
I’utilisation de ce produit aprés 1980. Les PCB sont toujours utilisés dans certains équipements ¢électriques anciens en
Amérique du Nord et en Europe et il existe donc un faible potentiel de rejet de PeCB a partir de cette source
(Environnement Canada, 2005). Il est probable que des PCB soient également toujours utilisés dans certaines régions
du monde et qu’une fraction de ceux-ci contiennent du PeCB. Les PCB sont actuellement éliminés dans de nombreux
pays du monde et toute émission associée de PeCB devrait diminuer au fil du temps.

2. Autrefois, on pouvait trouver du PeCB et du TeCB dans des agents véhiculeurs de teinture. Les applications
pour les véhiculeurs de teinture ont été arrétées (Environnement Canada, 2005). Le document canadien n’indique pas
clairement si les PeCB, les TeCB ou les deux ont été utilisés dans les agents véhiculeurs de teinture.

3. Le PeCB peut étre présent en tant qu’impureté dans plusieurs herbicides, pesticides et fongicides actuellement
utilisés au Canada (Environnement Canada, 2005). L’Agence américaine pour la protection de I’environnement a
réalisé une étude pour évaluer les risques de cancer d’origine alimentaire liés a ’hexachlorobenzene et au PeCB en
tant qu’impuretés dans le chlorothalonile, le PCNB, le piclorame, et plusieurs autres pesticides. La présence de PeCB
a été identifiée dans le pentachloronitrobenzéne (quintozeéne), I’endosulfan, le chlorpyrifos-méthyle, 1’atrazine, et le
clopyrilide, mais pas dans la simazine, le chlorothalonile, piclorame et le Dacthal (US EPA, 1998).
L’hexachlorobenzéne (HCB) de qualité technique contient environ 98 % de HCB, 1,8 % de PeCB et 0,2 % de 1,2.,4,5-
tétrachlorobenzéne (OMS-IPCS, 1997). Le HCB est déja inscrit aux Annexes A et C de la Convention de Stockholm
et il devrait donc avoir une importance mineure en tant que source de PeCB. On ne connait pas la situation actuelle
pour les autres pesticides.

4. L’utilisation de PeCB en tant que produit chimique intermédiaire est signalée dans 1’étude OMS-IPCS (1991).
Jusqu’a présent, seule I’utilisation en tant que produit intermédiaire dans la fabrication de pentachloronitrobenzéne
(quintozene) est signalée dans la documentation. Le PeCB est présent en tant qu’impureté dans ce fongicide. Van de
Plassche et al. (2002) ont fait rapport sur la production et 1’utilisation de quintozéne dans plusieurs pays et indiqué
qu’il n’y avait pas d’utilisation connue en dehors de la région de la Commission économique pour I’Europe de
I’ONU. Van de Plassche et al. (2002) ont déclaré : « aujourd’hui, le quintozéne est fabriqué a I’aide d’un autre
procédé de production sans PeCB. Amvac ne recense aucun producteur actuel de quintozene utilisant des PeCB en
tant que produit intermédiaire. Ils concluent qu’il est peu probable que des stocks de quintozéne contenant des
quantités appréciables de PeCB existent. » Feiler (2001) dans ICCA/WCC (2007) ont signalé que le quintozéne était
dorénavant fabriqué par chloration du nitrobenzene et que 1’on n’utilisait plus de PeCB en tant qu’agent intermédiaire.
Les données disponibles suggerent une diminution de I’utilisation du PeCB pour la préparation de quintozene.
Toutefois, cette conclusion se base uniquement sur les données pour I’Europe et I’Amérique du Nord.

5. Le PeCB peut avoir été utilisé par le passé en tant que fongicide et en tant que retardateur de flamme (Van de
Plassche et al., 2002). L’étude OMS-IPCS (1991) indique que le PeCB était auparavant utilisé dans un pesticide pour
les huitres. Aucune autre source de ces applications n’a été recensée.

6. Moins de 0,1 kg par an de PeCB pur a été importé des Etats-Unis au Canada pour utilisation en tant que réactif
de laboratoire (Gouvernement canadien, 1993). L’utilisation en tant que réactif de laboratoire, sur la base des
données applicables pour 1995, est également mentionnée dans le rapport du Gouvernement canadien (2003). On ne
connait pas la situation actuelle.

Sur la base des informations communiquées et des renseignements fournis dans la documentation, il est indéniable
que la production et ’utilisation de PeCB en Europe et en Amérique du Nord sont négligeables. La situation dans
d’autres parties du monde est moins claire.



UNEP/POPS/POPRC.3/20/Add.7

2.1.3. Rejets dans I’environnement

La proposition de stratégie de gestion des risques liés au PeCB élaborée par Environnement Canada en 2005 indique
plusieurs voies de rejet du PeCB peut étre libéré dans I’environnement canadien (Environnement Canada, 2005). Les
principales sources de rejet au Canada sont le brillage des ordures ménageres a 1’air libre, I’incinération des déchets
solides municipaux, I’incinération des déchets dangereux, la production de magnésium, 1’utilisation de solvants et le
transport a longue distance. Certaines sources de rejet potentielles sont également signalées : production de
magnésium (moins de 2 % du total des rejets), solvants chlorés (négligeables), traitement secondaire du cuivre et de
I’aluminium (pas de données), fabrication de produits chimiques (improbable), usines sidérurgiques et aciéries
(données tres rares), raffineries de pétrole (improbable), station d’épuration des eaux d’égout (improbable), usines
textiles (improbable), transport a longue distance (quantité inconnue, devrait diminuer) (tableau 2.1, annexe II,
UNEP/POPS/POPRC.3/INF/21).

Les sources de rejets et les sources potentielles sont décrites plus en détail dans 1’étude d’Environnement Canada
(2005). Le rejet total indiqué par Environnement Canada dans la stratégie de gestion des risques liés au PeCB
(Environnement Canada, 2005), soit 41,9 kg/an, est un facteur de 10 inférieur au rejet de >580 kg/an fourni dans le
rapport d’évaluation de la liste des substances prioritaires pour le PeCB (Gouvernement canadien, 1993), soumis par
le Canada pour I’¢laboration de ce descriptif de risques. Les principales sources dans le rapport de gestion des risques
canadien (Environnement Canada, 2005), a savoir 1’incinération a ciel ouvert des déchets ménagers (21,93 kg/an),
I’incinération des déchets solides (2,36 kg/an), I’incinération des déchets dangereux (1,84 kg/an) et la production de
magnésium (1,53 kg/an), n’avaient pas été identifiées en tant que sources en 1993.

Les données sur les rejets de PeCB aux Etats-Unis figurent dans I’inventaire des rejets toxiques de 1’ Agence
américaine pour la protection de I’environnement (TRI) (US EPA 2007a,
http://www.epa.gov/tri/tridata/index.htm#pdr). Cet inventaire contient des données relatives aux rejets pour
2000-2004. Le total des rejets varie entre 1 512 et 763 kg de PeCB/an et comprend des émissions dans ’air, des
rejets dans les eaux de surface, des rejets par injections souterraines, des rejets sur sites vers les sols et les transferts
hors site pour élimination. Les émissions atmosphériques entre 2000 et 2004 se sont élevées a 74, 34, 37, 40 et 100
kg/an respectivement. Les émissions dans 1’eau correspondent au méme ordre de grandeur (voir tableau 2.2,
annexe I, UNEP/POPS/POPRC.3/INF/21). Les Etats-Unis ont également indiqué dans leurs observations que les
données fournies par I’inventaire des rejets toxiques pour « les rejets sur site et hors site » comprennent des quantités
qui ne seraient pas libérées dans I’environnement parce qu’elles ont été traitées ou soumises a d’autres activités de
gestion. Les données de I’inventaire des rejets toxiques ne couvrent pas tous les secteurs de 1’industrie, ce qui
implique que le total des rejets aux Etats-Unis peut étre beaucoup plus élevé que celui qui a été fourni. Les données
relatives aux rejets provenant d’autres pays ne sont pas encore disponibles.

L’ICCA/WCC a fourni un document comportant une estimation des émissions annuelles globales de PeCB basée sur
I’Inventaire des rejets toxiques américain (TRI) (ICCA/WCC, 2007). La formation de PeCB a été observée pendant
la combustion de déchets municipaux solides. Les facteurs d’émission signalés variaient essentiellement du fait des
différences de conditions de combustion plutot que de la composition du carburant ou de la teneur des déchets. La
combustion de PVC peut étre une source de formation de PeCB (Kim et al., 2004; Aracil et al., 2005; Muller et al.,
1997), mais I’importance relative de cette source est toujours en discussion. Il existe d’autres processus qui
produisent plusieurs aromates chlorés pouvant contribuer a la formation de PeCB méme si la présence de ce produit
n’a pas encore ¢té décelée et signalée. Le total des émissions annuelles globales estimé de PeCB indiqué par
ICCA/WCC (2007) s’élevait a 85 000 kg/an, environ 2 000 fois le total estimé pour le Canada et 850 fois le rejet total
pour les Etats-Unis d’Amérique. La plupart des sources d’émission sont similaires a celles fournies dans le document
de gestion des risques établi par le Canada (Environnement Canada, 2005), mais certaines sont différentes.
L’incinération de déchets dangereux et les usines de traitement du bois ne figurent pas dans I’é¢tude ICCA/WCC, et la
combustion du charbon et de la biomasse, qui représente la moiti¢ du total des émissions dans le monde, ne figure pas
dans I’étude canadienne. D’autres sources de PeCB pourraient comprendre la dégradation du quintozéne, la
production de dioxyde de titanium et le traitement du minerai pour la production de métaux comprenant le
magnésium, le cuivre, le niobium et le tantalum (ICCA/WCC 2007 citant Beck et Hansen, 1974; Knutzen et Ochme,
1989; Doering et al., 1992; et Vogelgesang, 1986). Aucune estimation quantitative n’est fournie, parce qu’on ne
dispose pas d’informations quantitatives sur lesquelles les baser. Méme si 1’on estimait que la fabrication de produits
chimiques était une source improbable, les concentrations de chlorobenzéne les plus élevées signalées dans les
sédiments canadiens ont été observées prés des sites industriels (Gouvernement canadien, 2003).

En conclusion, le PeCB peut pénétrer dans I’environnement par diverses sources parmi lesquelles le PeCB en tant que
produits dérivés d’une combustion incompléte constitue la source actuelle la plus importante. Presque tous les
carburants contiennent du chlorure, particuliérement la biomasse et les déchets. Du PeCB peut étre obtenu en tant
que produit dérivé des réactions de chloration industrielle et il représente probablement une certaine partie des
émissions signalées. Pour un certain nombre de sources potentielles, telles que les usines de traitement du cuivre et
de ’aluminium et les aciéries, on ne dispose d’aucune donnée ou de données limitées. Sur la base des données
fournies dans les divers documents, les rejets provenant d’utilisations intentionnelles passées devraient diminuer,
compte tenu de 1’élimination du PeCB. Dans le cas des rejets non intentionnels sous forme de produits dérivés de la
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combustion, on devrait constater une diminution lorsque des mesures ont été prises pour réduire les rejets d’autres
produits dérivés/émissions. L’estimation globale devrait étre envisagée compte tenu de ces incertitudes et des
différents procédés industriels et de gestion des déchets utilisés dans les pays.

2.2 Devenir dans I’environnement
2.2.1 Persistance

Le PeCB (PeCB) peut se dégrader par oxydation photochimique dans I’atmosphére, essentiellement par réaction avec
les radicaux hydroxyles (OH) (CEPA, 1993). On ne posséde pas de données expérimentales sur la dégradation du
PeCB dans I’atmosphére, dont la demi-vie se situerait entre 45 et 467 jours. La demi-vie du PeCB dans I’atmosphére
est estimée a 277 jours par réaction avec les radicaux hydroxyles (OH) (EPISUITE, US EPA, 2007b). Vulykh et al.
(2005) estiment & 65 jours sa demi-vie dans I’atmosphére, sur la base de données de modélisation. Cette évaluation
résulte du processus de dégradation ainsi que de dépots secs et humides et d’échanges gazeux avec les diverses
surfaces. La demi-vie dans I’atmosphére du PeCB compte tenu uniquement du processus de dégradation est estimée a
155 jours.

Le test TG 301C de ’OCDE a démontré que le PeCB n’était pas biodégradable (NITE, 2007). Dans les eaux de
surface, on observe que le PeCB se dégrade rapidement sous I’effet du rayonnement solaire : 41 % de pertes apres

24 heures (HSDB, février 2000). La demi-vie du PeCB dans les eaux de surface a été évaluée entre 194 et

1 250 jours, tandis que dans les eaux profondes il se biodégrade sous conditions anaérobies, et sa demi-vie se situerait
entre 776 et 1 380 jours (CEPA, 1993).

Wang et al. (1994) ont fait des recherches sur le PeCB dans des sols chargés de contaminants (4,5 pg/kg) et des sols
amendés par des boues d’épuration (3 pg/kg) a 20-30°C. La moitié des pertes de dosage de PeCB se font rapidement
par volatilisation, suivie par une dégradation avec des demi-vies de 187 jours (sols chargés de contaminants; 1,4 m.o.)
a 1 550 jours (sols amendés par des boues d’épuration, 4,5 % m.o.). La formation de résidus associés est une voie
relativement négligeable de dissipation dans les sols. Scheunert et al. (1985) ont constaté 1 % de résidus associés
pour un dosage de 2 mg/kg aprés 126 jours. Sous conditions aérobies, le PeCB est persistant dans les sols.

A partir d’échantillons doubles, Beck et Hansen (1974) ont observé des demi-vies de 194 a 345 jours dans un sol
sablo-limoneux sous conditions aérobies (1,9 % m.o.); 18 a 20°C) traités a 7 mg/kg. Les écarts standard étaient de 20
425 %. Les limites de confiance de 95 % sont donc de 112 a 726 et de 289 a 3 176 jours. Etant donné que les
valeurs €taient basées sur des échantillons doubles, la fourchette totale de 112 a 3 176 jours équivaut aux résultats
expérimentaux. Les sols étaient conservés dans des seaux de 10 I recouverts de film plastique. Lors de 1’expérience
qui a duré 600 jours, les pertes en eau étaient compensées; la teneur totale en eau du sol s’évaporait apparemment
tous les 100 jours (Bro-Rasmussen et al., 1970). Les valeurs de disparition signalées sont basées sur un log(2)/k; au
lieu de In(2)/k. Les demi-vies correctes allaient donc de 260 a 7 300 jours. La contribution de la volatilisation du
PeCB a ces demi-vies n’est pas connue.

Susarla et al. (1997), ont effectué des recherches sur la dégradation du HCB dans un mélange méthanogene de
sédiments sablonneux (<1 % m.o.) et d’eaux lacustres (1,3 v/v), chargé de contaminants a 1,14 mg/l. Apres 75 % de
dégradation de HCB au bout de 150 jours, une dégradation du métabolite primaire PeCB a suivi une cinétique du
premier ordre avec une demi-vie d’environ 50 jours a 25 °C. Masunaga et al. (1996) ont effectué des recherches sur
la dégradation du PeCB dans des sédiments estuariens sulfidogénes qui avaient été pré-exposés a divers produits
chimiques d’industries locales. Les boues sédimentaires contenaient 272 g/kg de solides, dont 12 % peuvent étre
perdus par ignition, et étaient conservées a 25 °C. La demi-vie du PeCB était de 18 jours. Dans des échantillons
autoclavés, la demi-vie était de 990 jours.

Dans des carottes sédimentaires prélevées a Ketelmeer aux Pays-Bas, spécialement préparées et enrichies a
I’hexachlorobenzéne pour obtenir une déchloration en milieu anaérobie, le PeCB n’était pas persistant : la microflore
anaérobie adaptée fait apparaitre des demi-vies d’environ 6 jours a 25 °C lorsque les sols sont chargés de
contaminants a 50 pg/l (Beurskens et al., 1994). Un mélange de sols argileux et limoneux (5,38 % m.o.) et un milieu
stérile (50 g de sols et 70 ml de milieu) a été incubé sous conditions anaérobies a température ambiante apres
inoculation d’un mélange de 10 % d’une culture microbienne spécialement préparée. Le sol a été chargé en
contaminants a 1’aide de 14,2 mg/l de HCB, 25 mg/l de PeCB, et 254,1 mg/l de 1,2,4-TCB. Les concentrations de
PeCB ont diminué avec une demi-vie d’environ 23 jours. Le chlorobenzeéne s’est accumulé en tant que principal
métabolite apres 80 et 142 jours pour atteindre 1 mmol/l (Ramanand et al., 1993). Jusqu’a présent, une seule souche
bactérienne qui entraine une déchloration réductrice des chlorobenzénes a pu étre isolée (Adrian et Gorisch, 2002).

La comparaison entre les concentrations de PeCB dans les carottes sédimentaires prélevées a Ketelmeer aux Pays-Bas
et mesurées en 1972 par rapport aux concentrations observées dans des échantillons prélevés en 1988 a partir de
couches sédimentaires déposées dans les années 70, montrait une diminution faible mais significative d’un point de
vue statistique de 35 %. L’hexachlorobenzéne avait diminué de 80 %. Des benzenes plus faiblement chlorés tels que
les di- et tétrachlorobenzénes avaient augmenté jusqu’a 80 % (Beurskens et al., 1993). Les sédiments du lac
Ketelmeer contiennent 9 a 13 % m.o. (Aarnoutse et al., 1996; Cornelissen et Gustafsson, 2004). Dans un sol du
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Royaume-Uni (Woburn) qui avait re¢u 25 épandages de boues d’épuration séparés en 20 ans (jusqu’en 1961), environ
21 % du PeCB ajouté se trouvait toujours dans le sol 30 ans apres la fin des épandages (Wang et al., 1995). Ce sol
avait regu environ 25 % de son poids sec en boues. Si I’on part du principe que les boues contenaient 80 % de
matieres organiques et sur la base d’une dégradation de 2 % de matiéres organiques par an, la teneur moyenne en m.o.
était de 15 %. L’apport de HCB pendant ces années était environ quatre fois plus élevé que celui du PeCB; et les
résidus de HCB avaient également diminué de 22 % au cours de ces 30 années.

On ne dispose pas de données expérimentales sur la dégradation du PeCB dans I’eau. Le PeCB devrait se dissiper a
partir de la phase aqueuse dans les sédiments ou dans I’atmosphére. Il est persistant dans les sols et les sédiments
sous conditions aérobies. Dans les boues sédiments-eaux anaérobies, le PeCB est considéré comme persistant, sauf
pour des températures supérieures a 10 °C en association avec des teneurs faibles en matiéres organiques. Des
teneurs plus élevées en matiéres organiques semblent augmenter considérablement la persistance. Des mesures de
PeCB enregistrées sur le terrain peuvent surestimer la persistance du fait de la formation de PeCB a partir de HCB.
La véritable demi-vie du PeCB sur le terrain est estimée a environ 6 ans dans les sols organiques et dans les sédiments
dans la zone tempérée.

Le PeCB devrait étre considéré comme persistant compte tenu de I’ampleur des demi-vies estimées et expérimentales
dans I’atmospheére, les sols, les sédiments et ’eau. La persistance dans I’environnement dépend du rythme
d’oxydation photochimique, de la présence d’oxygene et de maticres organiques.

2.2.2 Bioaccumulation

Le PeCB est hautement hydrophobe. Mackay et al. (2006) donne des calculs de log K, entre 4,88 et 6,12, avec des
valeurs recommandées de 5,17 a 5,18. C’est pourquoi on peut partir de I’hypothése que le composé a un fort potentiel
de bioaccumulation. C’est ce que confirment les données indiquées dans le tableau 2.3, annexe I,
UNEP/POPS/POPRC.3/INF/21 qui fait la synthese des valeurs considérées comme fiables selon les critéres de
Klimisch (Klimisch, 1997).

La moyenne des facteurs de bioconcentration pour les poissons se situe entre 1 085 et 23 000 L/kg; 833 et 4 300 L/kg
pour les mollusques, 577 et 2 258 L/kg pour les crustacés. 11 faut noter toutefois que pour les facteurs de
bioconcentration les plus faibles concernant les poissons, il n’est pas certain que les concentrations d’exposition ont
été mesurées (Schuler et al., 2007). Si ces facteurs de bioconcentration sont basés sur des concentrations nominales et
non d’exposition mesurées, alors ils sont probablement plus faibles que les véritables facteurs de bioconcentration
basés sur des concentrations mesurées.

En conclusion, ces valeurs montrent que le PeCB peut étre considéré comme ayant un fort potentiel de
bioaccumulation. Compte tenu du logK,,, élevé et du fait que la biotransformation peut étre insignifiante (Schuler et
al., 2006, 2007), le composé peut également avoir un potentiel de bioamplification. Toutefois, on ne dispose
d’aucune donnée sur la bioamplification du PeCB.

2.2.3  Potentiel de propragation a longue distance dans I’environnement

La persistance globale et le potentiel de propagation a longue distance ont été évalués pour cing nouveaux candidats
POP (y compris le PeCB) a I’aide de 1’Outil élaboré par I’OCDE (Pov & LRTP Screening Tool) a 1’aide des
propriétés indiquées dans les projets de document du Comité d’étude des polluants organiques persistants (Wegmann
et al, 2007). L’outil ne fournit pas de niveaux absolus dans 1’environnement, mais facilite la comparaison avec des
polluants organiques persistants déja identifiés. Les auteurs concluent que, méme s’il existe des doutes considérables
s’agissant des caractéristiques chimiques des cinq produits chimiques analysés, les candidats (y compris le PeCB)
sont dotés de propriétés Pov et LRTP similaires a celles de plusieurs POP déja identifiés.

La propagation de PeCB a longue distance a ¢galement été mise en évidence sur la base des calculs de la distance de
transport du PeCB dans I’atmosphére. Mantseva et al. (2004) ont mis au point un modéle a compartiments pour
évaluer le transport atmosphérique a longue distance et le dépot de polluants organiques persistants. Une évaluation
réalisée a partir de ce modéle a permis de déterminer une distance de transport du PeCB en Europe de plus de

8 000 km. Le modele est décrit en détail par Vulykh et al. (2005) qui ont estimé la distance de transport a 8 256 km.
Sur la base des concentrations mesurées dans des échantillons d’air prélevés en Amérique du Nord, le transport a
longue distance du PeCB dans I’atmosphere a été estimé empiriquement a 13 338 km (Shen et al., 2005). Cette
distance est supérieure a celle des autres pesticides organochlorés qui faisaient partie de cette étude, y compris la
dieldrine, le DDT et I’heptachlore actuellement inscrits sur la liste des polluants organiques persistants.

Les données de surveillance indiquent également que le PeCB peut se propager sur de longues distances. La présence
de PeCB a été décelée dans 1’atmosphere et dans les précipitations dans plusieurs régions du monde, dont pour
beaucoup loin de ses sources. Dans tous les échantillons d’air prélevés en 2000-2001 dans les 40 stations
d’échantillonnage en Amérique du Nord (y compris cinq stations arctiques), on a décelé la présence de PeCB. Les
concentrations atmosphériques étaient presque uniformes dans toute I’Amérique du Nord, la concentration moyenne
étant de 0,045 ng/m’, avec un minimum de 0,017 et un maximum de 0,136 ng/m’ (Shen et al., 2005). Selon les
auteurs, cette faible variabilité spatiale dans tout I’hémispheére nord indique que le PeCB séjourne trés longtemps dans
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I’atmosphére, ce qui lui permet de se propager largement dans 1’atmosphére planétaire. La présence de PeCB a été
décelée dans plusieurs matrices abiotiques (air, eau de pluie, eau, sédiment et sol) et biotiques (poissons, oiseaux,
mammiferes) dans des régions reculées, y compris 1’ Arctique et I’ Antarctique. Elles sont décrites en détail dans la
section « Exposition ».

En conclusion, les données de modélisation et de surveillance du PeCB dans 1’atmosphére, ainsi que ses propriétés
chimiques, indiquent que cette substance posseéde un potentiel considérable de transport dans 1’environnement a
longue distance. La présence de PeCB dans des matrices de régions reculées, dont certaines n’ont pu recevoir de
PeCB qu’aprés transport dans 1’atmosphére, étaye la conclusion que le PeCB posséde un potentiel de propragation
dans I’environnement a longue distance.

2.3 Exposition

Le PeCB est largement répandu dans I’environnement a 1’échelon de la planéte. Les deux premiéres sections
s’attachent aux concentrations de PeCB dans des environnements abiotiques et biotiques dans des régions reculées
tels que I’environnement (Ant)arctique. La troisiéme section s’intéresse aux données de surveillance du PeCB dans
des milieux abiotiques et biotiques de zones tempérées ainsi qu’aux tendances observées. La derniére section aborde
I’exposition humaine.

2.3.1 Concentrations dans les matrices environnementales abiotiques de régions reculées

Les concentrations atmosphériques de PeCB ont été mesurées dans diverses régions du monde. Les concentrations
dans I’air prélevées a Alert (Territoires du Nord-Ouest, Canada) variaient entre 0,0031 et 0,135 ng/rn3 (Gouvernement
canadien, 1993). Les concentrations mesurées sur le continent nord-américain étaient en moyenne de 0,045 ng/m’ et
pouvaient varier de 0,017 4 0,136 ng/m’ (Shen et al., 2005). IIs ont également observé que les niveaux
atmosphériques de composés organochlorés, y compris de PeCB, augmentaient avec 1’altitude dans les montagnes
rocheuses canadiennes.

La présence de PeCB a été décelée dans tous les échantillons d’eau prélevés lors d’une étude sur la répartition de
matiéres chlorés dans I’océan Pacifique Nord, le détroit de Bering et de Chukchi (ICCA/WCC 2007 citant Strachan et
al., 2001). Les concentrations de PeCB en phase dissoute atteignaient en moyenne 0,016 ng/L, alors que les solides
en suspension ne représentaient qu’une petite fraction de la quantité totale de PeCB. Des échantillons de sédiment de
fond prélevés dans des ports dans le nord de la Norvége et la péninsule de Kola dans I’arctique contenaient du PeCB
en concentrations variant de 2 a 5 pg/kg de poids sec. Les concentrations de PeCB dans des échantillons prélevés de
1991 a 1993 dans quatre lacs arctiques de 1’Alaska étaient en moyenne de 0,10 +0,10 pg/kg de poids sec
(ICCA/WCC, 2007 citant Allen-Gil et al., 1997). Les concentrations dans les échantillons de sols prélevés dans les
régions cotieres de Victoria Land (Antarctique) variaient entre 0,4 et 1,3 pg/kg de poids sec (Borghini et al., 2005).
Dans ces échantillons de sols, le PeCB était le composé organique dominant. Muir et al. (1995 comme cité par
ICCA/WCC, 2007) a signal¢ la présence de PeCB dans les sédiments de plusieurs lacs reculés du nord du Canada.
Les concentrations de PeCB constatées dans la couche de surface des sédiments (représentant une période de temps
estimée entre 1979 et 1988) de ces lacs du Nord, allaient de 0,01 a 0,73 pg/kg de sédiments.

2.3.2. Concentrations dans les biotes de régions reculées

La contamination de I’environnement et des biotes de régions reculées peut constituer une menace pour des especes et
des écosystémes vulnérables. La présence de PeCB a ét¢ décelée dans les mousses, le poisson, les ceufs de pingouins,
les phoques et les mammiféres prédateurs des régions arctiques et antarctiques.

Les concentrations de PeCB dans les mousses des zones cotieres de Victoria Land (Antarctique) variaient entre 1 et
2,4 ng/kg de poids sec (Borghini et al., 2005). Les mousses ne posseédent pas de racine et elles dépendent largement
des dépots atmosphériques pour se nourrir. Les concentrations mesurées de PeCB dans les deux mousses étaient plus
élevées que celles des HCB et du DDT actuellement considérés comme polluants organiques persistants et qui étaient
également inclus dans cette étude. Les concentrations de PeCB dans les mousses des montagnes andines a des
altitudes allant de 700 a 4 500 m variaient de 0,2 a 2,4 pg/kg dw (Grimalt et al., 2004). Cette étude montre que le
PeCB est probablement piégé par le froid. Une relation inverse a été établie avec des concentrations plus élevées de
PeCB a des températures plus basses. Une relation similaire a été établie pour des sols de montagne a Tenerife (Ribes
etal., 2002).

Les concentrations (ng/kg de poids frais) de PeCB dans des organes de poissons de 1’Alaska et du nord-ouest de la
Russie et autres régions de 1’arctique variaient entre 0,06 £0,08 et 5,06 pg/kg de poids frais de PeCB (ICCA/WCC,
2007 citant Allen-Gil et al., 1997, citant Muir et al., 2003, citant Arend et al., 2001, Vorkamp et al., 2004; Corsolini et
al., 2006).

La présence de PeCB a ét¢ décelée au Groenland a des concentrations de 23 pg/kg de poids en lipide dans des foies de
perdrix blanches (ptarmigan) (1,5 pg/kg de poids frais) et de 8 pg/kg de poids en lipide dans du muscle de mouette
(kittiwake) (1,1 pg/kg de poids frais) (Vorkamp et al., 2004). Des ceufs de pingouins Adelie (Antarctique)
contenaient 0,68 pg/kg ww de PeCB (Corsolini et al., 2006).
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Un chasseur inuit a prélevé des échantillons de tissus de phoque marbré sur les cotés est et ouest de la polynie des
Eaux du Nord entre le Canada et le Groenland pendant le printemps de 1998 (ICCA/WCC, 2007 citant Fisk et al.,
2002). La concentration (en poids frais) de PeCB dans ces échantillons allait de 7,3 a +£1,9 ug/kg pour les phoques
marbrés males et jusqu’a 8,4 +1,1 pg/kg pour les femelles du c6té ouest. Pour les phoques du c6té est (Québec) elle
était de 5,0 £0,5 pg/kg (males) et de 7,0 =1,5 pg/kg (femelles). Les prélevements chez les phoques de 1a mer Blanche
dans le nord-ouest de la Russie effectués pendant la période 1992-1998 ont mis en évidence des concentrations de
PeCB allant de 0,9 (phoque barbu) a 12,0 pg/kg de poids en lipide (phoque marin) dans leur couche de lard
(ICCA/WCC, 2007 citant Muir et al., 2003). La concentration moyenne (+ écart standard des 10 échantillons) de
PeCB en 1992 était de 11£2,0 ng/g de poids en lipide alors que la concentration de PeCB en 1998 était de

5,0+1,8 ng/g de poids en lipide. Les concentrations de PeCB dans les prélévements effectués sur des baleines
franches entre 1994 et 1998 s’¢élevaient en moyenne & 0,3 + 0,1 et 0,8 + 0,1 pg/kg de poids frais dans le foie et la
couche de lard, respectivement (ICCA/WCC, 2007 citant Hoekstra et al., 2002). La couche de lard de la baleine
Beluga de la baie du St. Laurent (Canada) présentait des concentrations de PeCB de 24,5 (1,56 — 1 510) pg/kg (poids
en lipide) pour les femelles et de 144,5 (1,5 — 1 500) pg/kg pour les males (ICCA/WCC, 2007 citant Hobbs et al.,
2003). Au Groenland, la couche de lard du beeuf musqué (capturé entre 1998 et 2001) contenait 0,32 pg/kg de poids
en lipide de PeCB (équivalent a 0,29 png/kg ww) (Vorkamp et al., 2004).

La présence de PeCB a également été détectée chez 1’ours polaire. Le composé était présent dans les 15 échantillons
de graisse et de plasma prélevés sur des ours polaires de 1’archipel de Svalbard dans 1’ Arctique (Gabrielsen et al.,
2004) pour une concentration moyenne de 7,9 et un maximum de 13,9 pug/kg (poids frais). Des concentrations
similaires ont été observées sur des ours polaires de 1’ Alaska, du Canada et de I’est du Groenland, selon les auteurs.
Des concentrations et charges corporels de chlorobenzenes (y compris de PeCB) dans des ours polaires d’ages
différents ont été étudiées avant et apres leurs jetines saisonniers (ICCA/WCC, 2007 citant Polischuk et al., 2002).
Les auteurs concluent qu’aucun PeCB n’est métabolisé ou excrété durant le jeline, entralnant des concentrations
croissantes du composé dans le tissu adipeux. On signale des quantités de PeCB plus importantes chez les oursons
que chez les adultes étant donné que les oursons qui sont allaités ingurgitent une forte quantité¢ de PeCB.

L’accumulation de PeCB a également été mesurée chez le renard de 1’ Arctique de 1999 4 2001 (ICCA/WCC 2007,
citant Hoekstra et al., 2003). Les animaux ont été choisis a une certaine distance des habitations humaines afin de
minimiser les effets des ordures sur les animaux qui en consomment. Environ 20 animaux ont été sélectionnés sur
chaque site. Les concentrations de PeCB ( pg/kg ) relevées chez les renards de 1’ Arctique étaient de 0,61 + 0,12 dans
le muscle (Arivat), 0,29 &+ 0,06 dans le muscle (Holman), 0,57 + 0,11 dans le foie (Holman), 0,55 + 0,20 dans le
muscle (Barrow) et 0,73 = 0,17 dans le foie (Barrow). Hoydal et Dam (2003) ont mesuré des concentrations de

<0,1 — 37 ng/g de poids frais dans le biote prélevé dans 1’environnement des iles Faroe.

King et al (2003) ont analysé les chlorobenzenes déversés a la suite d’un accident dans le golfe du St Laurent. Ils ont
constaté une diminution rapide des concentrations de tri- & peCB chez les crabes des neiges pour le site
d’échantillonnage 1 [preés du déversement] entre 1996 et 1998. De 1998 a 2000, les concentrations de chlorobenzeénes
dans les crabes des neiges persistaient a des niveaux peu ¢élevés. En 1996, les concentrations de chlorobenzénes pour
les sites 2 a 11 étaient beaucoup plus faibles que pour le site 1, mais n’ont montré aucune diminution constante dans
le temps.

2.3.3. Concentrations dans des régions tempérées y compris tendances

On dispose d’une grande quantité de données de surveillance des PeCB détectés dans des matrices abiotiques ainsi
que dans les biotes des zones tempérées, principalement en provenance des pays développés. En général, les
concentrations de PeCB dans les zones tempérées du monde semblent diminuer. Cette tendance est représentative de
celle de la plupart des POP. Pour la région de I’(Ant)Arctique, on ne dispose que de données récentes, ce qui ne
permet pas de déterminer une tendance.

Une étude de I’influence des sources d’émission sur les concentrations de PeCB dans I’atmosphére en Allemagne ont
montré que les concentrations étaient plus élevées sur des sites industriels et urbains (allant de 0,057 & 0,286 ng/m°)
que sur un site de référence rural (0,031 ng/m’) ICCA/WCC 2007 citant Wenzel et al., 2006). Les concentrations
constatées sur le site rural sont comparables aux concentrations atmosphériques moyennes mesurées par le Réseau
intégré de dépdt atmosphérique (RIDA) au dessus des Grands lacs d’Amérique du Nord en 2000, a savoir environ
0,072 ng/m* (ICCA/WCC 2007 citant Buehler et al., 2004)

On peut déduire une tendance nette a la présence de PeCB dans I’environnement du fait de sa présence dans des
carottes de sédiments. Les carottes de sédiments prélevées sur la zone industrielle du lac Ontario prés de
I’embouchure du Niagara (Canada) montrent une augmentation de la concentration de PeCB a partir du début de
I’année 1 900 jusqu’a la période 1960-1970 (pic de concentration de plus de 100 pg/kg) aprés quoi on a observé une
diminution pour atteindre 10 % du pic de concentration en 1980 (ICCA/WCC, 2007 citant Durham et Oliver, 1983 et
NYDEC, 1998). Les concentrations de PeCB dans le fleuve Niagara ont également chuté de 0,351 a 0,093 ng/L
pendant la période 1987 a 1997 (ICCA/WCC 2007, citant Williams et al., 2000). Toutefois, les données du
programme de surveillance des moules de la riviére Niagara ne montrent pas de diminution des concentrations de
PeCB entre 1997 et 2000 a plusieurs endroits (Ministére de I’environnement de 1’Ontario, 1999, 2003). Les
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concentrations de PeCB dans des sédiments de Ketelmeer aux Pays-Bas ont chuté de 37 % au cours de la période
1972 a 1988 (Beurskens et al., 1993).

Les concentrations de PeCB dans les ceufs des goélands argentés des Tles Muggs/Leslie spit (Canada) ont chuté de

50 pg/kg en 1970 pour atteindre une concentration non décelable de 1 pg/kg vers le milieu des années 90
(ICCA/WCC 2007, citant Bishop et al., 1992; Petit et al., 1994; Pekarik et al., 1998; Jermyn-Gee et al., 2005;
Havelka, 2006). Calambokidis et al (1999) ont étudié les polluants persistants sur les veaux marins (Phoca vitulina) a
Puget Harbor (Etats-Unis) pendant la période 1984 a 1997. Ils ont conclu que le TEQ total indiquait une diminution
presque significative par an (p=0,07) et que d’autres pesticides montraient également des tendances générales a la
baisse. La baisse était significative d’un point de vue statistique uniquement pour le HCB, les chlorobenzenes totaux
et les chlordanes. Seules les données récentes (dernieres 15 années) sont résumées dans le tableau 2.4 pour les
matrices abiotiques et dans le tableau 2.5 pour les matrices des biotes figurant a I’annexe II du document
UNEP/POPS/POPRC.3/INF/21.

Lors d’une étude réalisée dans le cadre du projet régional du Danube pour une Directive cadre européenne sur 1’eau,
la présence de PeCB a été identifiée dans presque tous les échantillons de sédiments a des concentrations de 0,0001 —
3,5 mg/kg ainsi que dans la plupart des échantillons solides en suspension a des concentrations de 0,001 — 0,028
mg/kg (Slobodnik et Dogterom, 2003). La base de données ATSDR du Gouvernement américain contient

41 enregistrements de sites pollués par du PeCB. Les concentrations maximales de PeCB dans ces sites varient de
147 a 5 100 mg/kg dans les sédiments et de 0,43 a 2 040 mg/kg dans les sols. Les concentrations dans les poissons
varient de 0,00019 a 2,4 ng/g (ATSDR, 2007). Aucune de ces références ne précise si ces concentrations sont basées
sur un poids frais ou sec.

2.3.4. Exposition humaine

L’exposition professionnelle au PeCB peut se faire par inhalation et contact cutané sur le lieu de travail ou ce
composé est produit ou utilisé. Ce sont par exemple les usines de traitement du bois, les déversements et le nettoyage
de fluides diélectriques, les incinérateurs municipaux de déchets solides, les incinérateurs de déchets dangereux et les
usines de fabrication de magnésium. L’exposition peut également avoir lieu dans des environnements professionnels
ou I’on produit ou utilise du quintozéne comme pesticide. La population en général peut étre exposée au PeCB par
inhalation d’air ambiant, ingestion d’aliments et d’eau potable. Aucun cas d’effets nocifs sur les individus, ni
d’études épidémiologiques de populations exposées aux PeCB n’a été identifié (Gouvernement canadien, 1993).

La présence de PeCB a été également décelée dans le lait maternel et le composé s’accumule dans le placenta humain
(Shen et al., 2007). La concentration moyenne de PeCB dans le lait maternel de femmes canadiennes prélevé trois a
quatre semaines apres 1’accouchement était < 1 pg/kg (trace) avec une valeur maximale de 1 pg/kg. Dans cette étude,
le composé a été décelé dans 97 % des 210 échantillons analysés (limite de détection et période d’échantillonnage non
spécifiée) (Gouvernement canadien, 1993 citant Mes et al., 1986). Dans le lait maternel de femmes de populations
autochtones canadiennes, des « traces » (< 1 ug/kg ) de PeCB ont été observées dans 17 % des 18 échantillons (limite
de détection non spécifiée) (Gouvernement canadien, 1993 citant Davies et Mes, 1987). Deux autres études analysant
le PeCB dans le lait maternel ont signalé des concentrations de I’ordre de 1 a 5 pg/kg (WHO-IPCS, 1991). Le PeCB a
également été mesuré dans le tissu adipeux abdominal, mammaire et péri-rénale de 27 adultes finnois, hommes et
femmes (Smeds et Saukko, 2001). Chez les travailleurs exposés au PeCB, on a constaté des concentrations plus
¢élevées de substances dans le sang que dans les groupes de contréle (Lunde et Bjorseth, 1977).

2.3.5. Biodisponibilité

La monographie Critéres d’hygiéne de 1’environnement sur les chlorobenzénes (OMS/IPCS, 1991) a conclu qu’il
existait peu de preuves indiquant que les résidus de chlorobenzénes liés a des sédiments sont biodisponibles dans les
organismes; par exemple, des invertébrés aquatiques peuvent absorber des résidus provenant des sédiments, des
plantes et du sol. Depuis, on dispose d’un plus grand nombre d’informations sur la biodisponibilité des substances
hydrophobes.

La biodisponibilité des chlorobenzénes est inversement proportionnelle a la teneur en carbone organique du sol ou des
sédiments (Gouvernement canadien (2003) citant e.g. van Gestel et Ma, 1988; Hulzebos et al., 1993). Il a été en outre
indiqué dans le rapport de suivi canadien que les substances persistantes peuvent demeurer biodisponibles pendant de

longues périodes, augmentant ainsi la probabilité et la durée de 1’exposition potentielle de composés qui ne persistent

pas dans I’environnement.

I1 est en général admis que le degré de toxicité des fractions de polluants organiques liés a des sédiments ou a des sols
varie en fonction de leurs résistances diverses a la désorption. Les fractions résistantes et piégées de PeCB sont
moins nocives pour 1’environnement que les fractions plus facilement désorbantes, labiles ou disponibles. La fraction
importante de mati¢re organique soluble dans 1’eau présente dans les sédiments est potentiellement extrémement
mobile et pourrait étre facilement resuspendue ou filtrée dans la colonne d’eau supérieure. Si la matiére organique
soluble transporte la plus grande quantité de PeCB comme prévu, une contamination continue de la masse d’eau par
les sédiments et trés probable. Qiao & Farrell (1996) ont réalisé des expériences avec du PeCB sur des truites arc-en-
ciel et conclu que 1’analyse du bilan massique suggere que la présence de HCBP et de PeCB dans le poisson apres
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6 jours ne pouvait étre uniquement imputable a la quantité de produit chimique dissout dans 1’eau lors de
I’introduction du poisson. L’absorption de produit chimique par un poisson dont le pharynx avait été obturé pour
¢éliminer toute prise par voie digestive était similaire a celle du poisson de contrdle. Etant donné que 1’acces direct
aux sédiments de fond ne modifiait pas I’absorption du produit chimique, ils ont conclu que les produits chimiques
hydrophobes tels que le PeCB et le HCBP associés a des sédiments en suspension du fleuve Fraser pouvaient se
désorber rapidement et étre transportés par les branchies. Akerblom (2007) a conclu que la sorption de pesticides par
les particules organiques dans les tests de toxicité standardisés est rapide et efficace et que des substances liées aux
sédiments peuvent agir comme des réservoirs, alimentant continuellement 1’eau interstitielle en faibles concentrations
de pesticides.

Etant donné que des polluants organiques liés a des sédiments ou a des matic¢res organiques peuvent toujours devenir
disponibles, I’évaluation devrait porter sur la cinétique de sorption et de désorption du PeCB et sur les circonstances
modifiantes plutdt que sur des déclarations concernant la biodisponibilité. Cependant, ces données sont trés limitées.

24 Evaluation des risques concernant les sujets de préoccupation
2.4.1. Toxicité

Données toxicocinétiques

Des études toxicocinétiques effectuées sur des rats montrent qu’apreés la prise d’une dose orale, la substance se diffuse
dans le sang et les tissus (Umegaki et al., 1993; ICCA/WCC, 2007 citant Thomas et co-auteurs). Linder et al., (1980)
ont observé que des rats qui ont ingéré du PeCB accumulaient environ 1,5 a 2,2 fois la concentration alimentaire dans
leurs tissus adipeux. Umegaki et al., (1993) ont étudié les cinétiques du PeCB dans le sang et les tissus de rats
auxquels on avait fait absorber une seule dose orale de 15 ou 20 mg par gavage. Du PeCB a été décelé dans le sang,
le foie, les reins, le cerveau et le tissu adipeux ainsi que dans les faeces (4,8 % de la dose). On a également observé la
présence de pentachlorophénol (métabolite principal).

Den Besten et al (1994) ont étudié le profile métabolite urinaire du PeCB sur le rat aprés exposition alimentaire
pendant 13 semaines. Le PeCB a été métabolisé en métabolites principaux de pentachlorophénol (PCP), 2,3.4,5-
tétrachlorophénol (TCP), mercaptotétrachlorophénol (MTCP), dérivé glucuronide du pentachlorothiophénol (PCTP),
et en métabolites secondaires de tétrachlorohydroquinone (TCHQ), méthylthiotétrachlorophénol (MeTTCP),
hydroxytétrachlorophényl sulphoxide (HTCPS), et bis(méthylthio)-trichlorophénol (bis-MeTTriCP). L’étude a
également révélé que 1’oxydation du PeCB en 2,3,4,5-TCP n’était pas induite par le cytochrome P450I1IA. Dans
’urine de lapins exposés a une dose orale unique de PeCB, on a également observé la présence de pentachlorophénol
et du 2,3.4,5-tetrachlorophénol (Slooff et al., 1991, citant Kohli et al., 1976).

Une étude sur les coyotes a montré que le PeCB est excrété dans les faeces (Johnston et al., 1997). Les coyotes ont
recu des doses de PeCB (dose unique de 130, 260 ou 520 mg). Dans les deux matrices étudiées, faeces et tissu
adipeux, on a décelé la présence de résidus de PeCB. Le PeCB était décelable dans les faeces six mois apres
I’administration de la dose. On a également décelé des métabolites de pentachlorophenol et de 2,3,4,5-
tetrachlorophenol dans les faeces.

Les données autres que la voie d’exposition orale sont limitées. L’étude OMS-ICPS (1991) indique que les
chlorobenzénes sont moins facilement absorbés par la peau, mais que les concentrations du méme isomére des
chlorobenzénes semblent étre identiques dans divers tissus, quelle que soit la voie d’administration. L’ingestion
d’une dose 1étale conduit a la paralysie respiratoire, alors que 1’inhalation de doses élevées entraine une irritation
locale et la dépression du systéme nerveux central OMS-ICPS (1991).

Toxicité aigué

Le PeCB a été testé sur des rats et des souris. Les résultats des tests de toxicité aigué sont disponibles pour des
expositions orales et cutanées (voir tableau 2,6, annexe II, UNEP/POPS/POPRC.3/INF/21). Les DLs, pour le PeCB
(par gavage dans de I’huile d’arachide) vont de 940 a 1 125 mg/kg pc chez ’adulte et les rats sevrés et de 1 175 a

1 370 mg/kg pc chez la souris suisse Webster (Linder et al., 1980 cité¢ dans Gouvernement canadien, 1993). Une
diminution de I’activité et des tremblements a été observée chez les deux especes a des doses sub-létales; les reins, le
foie et les glandes adrénalines des rats étaient également dilatés. Chez certains rats, la muqueuse gastrique était
hyperaemique et une légere fluorescence rougeatre du tractus gastro-intestinal a été observée chez le rat et la souris a
la lumiére ultraviolette, suggérant qu’ils étaient atteints de porphyre (Gouvernement canadien, 1993). Dans I’étude
Allen et al., (1979, citée dans Slooff, 1991), une DLs, de 250 mg/kg pc a été observée chez le rat. Ariyoshi et al.,
(1975, cité dans Slooff, 1991) ont observé une augmentation de la teneur en cytochrome P450 chez le rat ainsi que de
I’activité de deux enzymes hépatiques aprés administration orale de 250 mg/kg pc une fois par jour pendant

trois jours.
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Pour déterminer la DLs, dermique, une concentration (a savoir 2 500 mg/kg pc) a été testée chez le rat, mais aucun
effet toxique n’a été observé pour cette dose (Linder et al., 1980 cité dans Slooff, 1991). Sur la base de cette étude,
une NOEC (dose sans effet observé) supérieure a 2 500 mg/kg pc peut étre établie pour I’exposition cutanée.

Le PeCB est classé dans la base de données européenne ESIS en tant que R22, dangereux si ingéré (Bureau européen
des produits chimiques, 2007). L’étude OMS-IPCS (1991) a indiqué que les données sur le potentiel d’irritation de la
peau et des yeux ainsi que sur le potentiel de sensibilisation étaient essentiellement limitées au 1,2,4-trichlorobenzéne.
On ne dispose d’aucune donnée pour le PeCB.

Toxicité sub-chronique

Le PeCB a été testé sur les rats et les souris. Les résultats des tests de toxicité (sub-chroniques) sont disponibles pour
une exposition alimentaire, voir tableau 2.6, annexe II, UNEP/POPS/POPRC.3/INF/21. Chez les rats femelles
Sherman absorbant des aliments contenant 500 mg/kg et plus (> 37.5 mg/kg pc/jour) de PeCB pendant 100 jours, on a
constaté une augmentation du poids du foie et une hypertrophie des cellules hépatiques (Linder et al., 1980). On a
également constaté une augmentation du poids du rein et la formation de doplettes d’hyaline dans le rein sur les males
a des niveaux d’exposition > 125 mg/kg (équivalent a > 8,3 mg/kg pc/jour). En outre, a 1 000 g/kg (équivalent a 81,1
mg/kg pc/jour pour les males et 78,7 mg/kg bw/jour pour les femelles, on a observé les effets

ci-apres : augmentation du poids des glandes adrénalines et des aires focales d’atrophie rénale tubulaire et une
infiltration lymphocitaire interstitielle chez le male; une augmentation du poids du foie chez la femelle; une
diminution de I’hémoglobine et une augmentation des globules blancs pour les deux sexes; et des diminutions des
globules rouges et de I’hématocrite chez les males. Le niveau de la dose sans effet nocif observé (NOEL) sur les rats
femelles, déterminé sur la base des résultats de la présente étude, était de 250 mg/kg (équivalent a

18,2 mg/kg pc/jour); la dose minimale avec effet nocif observé (LOEL) sur les males était de 125 mg/kg (équivalent
a 8,3 mg/kg pc/jour) (calculs du Gouvernement canadien, 1993).

Dans une étude de NTP (1991), des rats et des souris ont été exposés a du PeCB par voie alimentaire. Les effets
observés étaient notamment : des diminutions de la masse pondérale moyenne sur le rat male pour des niveaux
d’exposition > 1 000 mg/kg et sur les femelles pour toutes les concentrations (> 33 mg/kg), une augmentation du
poids absolu et relatif du foie (33 mg/kg chez les males), et une hypertrophie centrolobulaire des cellules hépatiques
(allant jusqu’a 330 mg/kg pour les males), des augmentations du poids du rein et des modifications rénales
histopathologiques pour des concentrations aussi faibles que 100 mg/kg, des effets nephrotoxiques sur les femelles
(> 1 000 mg/kg), une augmentation de la concentration des protéines dans 1’urine des rats males et femelles a

>1 000 mg/kg, une diminution de la thyroxine libre et des concentrations totales de thyroxine chez les rats males et
femelles indiquant une hypothyroxinémie modérée et des anomalies ont été observées a des concentrations

> 330 mg/kg chez les femelles et > 1 000 mg/kg chez les males. L’incidence d’anomalies du sperme chez le male
augmentait également pour les deux concentrations alimentaires pour lesquelles il a été analysé (330 et 2 000 mg/kg).
Sur la base des 1ésions histopathologiques, des auteurs ont estimé que la NOEL était de 33 mg/kg pour les rats males
et de 330 mg/kg pour les rats femelles (environ 2,4 et 24 mg/kg pc/jour, respectivement) (calculs du Gouvernement
canadien, 1993).

Sur les souris exposées au PeCB lors de la méme étude du NTP (1991), les effets observés étaient notamment :
dilatation abdominale et poils hérissés (2 000 mg/kg), augmentation du poids des reins (> 330 mg/kg chez les males),
modifications fonctionnelles de la tyroide pour toutes les concentrations et pour les deux sexes (= 33 mg/kg),
augmentation du poids du foie (2 100 mg/kg chez les males). La seule Iésion histologique résultant de I’exposition
chez les souris des deux sexes était une hypertrophie centrolobulaire des cellules hépatiques et une nécrose minime,
observées pour toutes les concentrations chez les males et a > 330 mg/kg (équivalent a 68 mg/kg pc/jour) pour les
femelles. Sur la base de 1ésions histopathologiques, les auteurs ont estimé a 100 mg/kg (environ 22 mg/kg pc/jour) la
NOEL pour les souris femelles. Aucune NOEL pour les males n’a pu étre déterminée (LOEL = 33 mg/kg ou environ
5,2 mg/kg pc/jour) (calculs du Gouvernement canadien, 1993).

Contrairement a 1’ingestion, 1’étude OMS-ICPS (1991) ne fournit pas de données sur les voies d’exposition dermique
et par inhalation des PeCB, ce qui signifie que ces données sont limitées. Les NOELs les plus basses signalées pour
I’ingestion des PeCB se situaient entre 2,4 et 24 mg/kg par jour. L’absorption par voie orale de doses élevées par des
rats et des souris a entrainé une toxicité hépatique et rénale.

Mutagenese et carcinogenése

Les études épidémiologiques des populations exposées ne sont pas disponibles et aucune information sur la
carcinogenése chez des animaux de laboratoire n’a été recensée. Des PeCB n’ont montré aucune génotoxicité au
cours d’un petit nombre d’études in vitro et in vivo sur un nombre limité de caractéristiques génétiques.

Le test d’Ames (voir tableau 2.6, annexe 11, UNEP/POPS/POPRC.3/INF/2) s’est révélé négatif pour les PeCB. Sur la
base des données limitées disponibles, la mutagenése dans les S typhimurim avec ou sans activation métabolique, les
effets sur les chromosomes des cellules ovariennes in vitro du Hamster chinois et les micronucléis dans des
prélévements sanguins périphériques chez les animaux de 1’étude subchronique du NTP, le PeCB a été évalué
non-génotoxique (Haworth et al., 1983 et NTP, 1991 cité dans Gouvernement canadien, 1993). Plusieurs études
(Thomas et al. 1998 et Gustafson et al., 2000; Ying et al., 2001) ont analysé I’activité tumeur-promoteur dans des
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essais de carcinogenése a moyen terme de plusieurs isoméres de chlorobenzéne y compris le PeCB. D’aprés les
résultats, le PeCB favoriserait la formation de foyers prénéoplasiques positifs pour la glutathione S-transferase
(GSTP1-1), suite a I’administration de I’initiateur diéthylnitrosamine (DEN).

Sant¢ Canada et I’ Agence américaine pour la protection de I’environnement ont analysé les données de toxicité
cancérigéne du PeCB. La classification du cancer compte tenu du poids de la preuve est basée sur toutes les voies
d’exposition. Aucune valeur de risque n’a pu étre déduite pour aucun groupe. Les deux groupes ont conclu que la
substance ne peut étre classée par rapport a sa carcinogenése sur les étres humains en raison de I’absence de données.
Le PeCB n’est pas classé en tant que carcinogéne par le Centre international de recherche sur le cancer (CIRC) et par
I’Union européenne (Base de données européenne ESIS).

Toxicité reproductive et du développement

Les études disponibles concernant I’embryotoxicité, la foetotoxicité et la tératogenése du PeCB comprennent une
étude sur des rats (et une sur des souris (Villeneuve et Khera, 1975 et Courtney et al., 1977, citées dans
Gouvernement canadien, 1993) (voir tableau 2.6, annexe I, UNEP/POPS/POPRC.3/INF/21). Selon les résultats de
I’étude de Villeneuve et Khera (1975) le PeCB est foetotoxique (une augmentation des cas de cotes supplémentaires
et des défauts du sternum a été observée sur la progéniture) pour des doses d’exposition maternelle de 50 mg/kg
pc/jour. La concentration d’exposition était inférieure a la concentration qui avait induit des effets toxiques chez les
meres. Chez la souris, on n’a pas observé d’effets embryotoxiques, foetotoxiques ou tératogenes chez la progéniture
pour des doses qui étaient toxiques pour les meres (50 mg/kg pc/jour et plus) (Courtney et al., 1977). Pour la seule
étude recensée sur la toxicité reproductive du PeCB, Linder et al. (1980) ont signalé que des souriceaux non sevrés de
meres traitées au PeCB avec des doses > 250 mg/kg ont développé des tremblements (LOAEL = 18,2 mg/kg/jour).
A 1000 mg/kg, la plupart des souriceaux sont morts avant le sevrage.

Les études ci-dessus sont également citées dans le rapport OMS-ICPS (1991) qui conclut qu’il existe des preuves que
des benzeénes fortement chlorés (TCB, TeCB, PeCB) sont embryotoxiques ou foetotoxiques a des doses qui ne sont
pas toxiques chez la mére. Le rapport OMS-ICPS (1991) constate également que les données ne sont pas homogenes
et que les toxicités de plusieurs isomeres de TCB et de TeCB varient considérablement pour la meére et le feetus. La
plupart des effets signalés (NOAEL, NOEL) et les doses minimales avec effets nocifs observés (LOAEL, LOEL)
varient entre 17 et 200 mg/kg de PeCB par jour.

Le PeCB présentait une forte toxicité orale avec des DL50 aussi faibles que 250 mg/kg pc chez le rat. Les données
limitées disponibles indiquent que les DL50 dermiques sont plus élevées. Les données relatives au potentiel
d’irritation de la peau et des yeux et au potentiel de sensibilisation sont limitées. Contrairement a 1’ingestion, le
rapport OMS-ICPS (1991) ne fournit pas de données sur 1’exposition dermique et 1’inhalation de PeCB, ce qui
indique que ces données sont limitées. Les NOEL les plus basses indiquées pour 1’ingestion de PeCB se situaient
entre 2,4 et 24 mg/kg pc par jour. L’ingestion de doses élevées par des rats et des souris a provoqué une toxicité
hépatique et rénale.

Le PeCB n’a pas montré de génotoxicité dans un petit nombre d’études in vitro et in vivo sur une série limitée de
marqueurs génétiques analysés. Les données sur la mutagenése et la carcinogenése sont limitées. Santé Canada et

I’ Agence américaine pour la protection de I’environnement ont toutes deux conclu que le PeCB est inclassable
s’agissant de sa carcinogenése chez les étres humains en raison de ’absence de données. Le PeCB n’est pas classé
comme carcinogéne par le CIRC, ni par I’Union européenne (base de données européennes ESIS). Certaines données
montrent que le PeCB est toxique pour I’embryon et pour le feetus a des doses qui ne sont pas toxiques pour la mére.

2.4.2. Ecotoxicité

Toxicité aquatique

Des données de toxicité aigué et chronique sont disponibles pour 1’eau douce (voir tableau 2.7, annexe II,
UNEP/POPS/POPRC.3/INF/21) et les organismes marins (voir tableau 2.8, annexe II,
UNEP/POPS/POPRC.3/INF/21). Les valeurs de toxicité aigué les plus faibles sont égales a 100 pg/L pour les
poissons d’eau douce (CEs) et a 87 ng/L pour les crustacés marins (CLsp). Les valeurs chroniques les plus faibles
(NOEC) sont égales a 2 pg/L pour un poisson d’eau douce et a 14 pg/L pour un crustacé marin. Selon ces résultats,
on trouve des especes sensibles au PeCB tant dans 1’eau douce que dans le milieu marin.

L’Union européenne a classé le PeCB en tant que substance trés toxique pour les organismes aquatiques et pouvant
causer des effets nocifs a long terme sur le milieu aquatique (Phrases de risques N; R50 et R53) (Bureau européen des
produits chimiques, 2007). Cette classification se base sur le fait que la substance est trés toxique pour les poissons,
les daphnies ou les algues (CLso < 1 mg/L) et qu’elle n’est pas facilement dégradable ou bioaccumulative.
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Toxicité pour les sols et les sédiments

Il n’existe que peu de données pour les sols et les sédiments. Des essais ont été réalisés sur plusieurs chlorobenzénes
par Van Gestel et al (1991). Deux espéces de vers de terre ont été élevées sur un sol sableux naturel (KOBG) et un
sol standard artificiel OCDE. Les valeurs de CLs, moyennes variaient entre 115 et 238 mg/kg de poids sec, alors que
les valeurs de CLs, dans les eaux interstitielles variaient entre 55,1 et 117,7 pg/L. Van Gestel et al (1991) ont conclu,
sur la base des concentrations dans les eaux interstitielles, que les vers de terre sont plus sensibles au PeCB que les
poissons, mais que cela pouvait étre dii aux différences de conception des essais.

Une seule étude de la toxicité du PeCB sur les plantes a été recensée. Des doubles tests ont été réalisés au cours
desquels on a fait pousser des plants de Lactuca sativa sur des sols OCDE contaminés au PeCB. Les plants ont été
coupés 7 et 14 jours plus tard. Les valeurs de CEs, variaient entre 56 et 862 mg/kg dw (Hulzebos et al. 1993). Des
expériences sur des solutions ont donné une valeur de CEsy de +1,0 mg/L. Les détails de ces tests sont fournis dans le
tableau 2.9, annexe II, UNEP/POPS/POPRC.3/INF/21.

Toxicité pour les oiseaux
Il n’existe pas de données de toxicité chez les oiseaux pour le PeCB.

Interactions chimiques et toxicologiques multiples

L’annexe E demande des informations sur les interactions toxicologiques impliquant des produits chimiques multiples
(annexe E, b). Peu d’informations sont disponibles a cet égard. Le rapport de Yoo et al (2003) sur leurs études
concernant les cinétiques du PeCB indique : « Les cinétiques et la toxicité du PeCB ont été évaluées a I’aide d’un
amphipode d’eau douce (Hyalella azteca) et d’un amphipode marin (Leptocheirus plumulosus). Les résultats de ces
études ont montré une toxicité supplémentaire du PeCB avec d’autres produits chimiques organiques (pyréne). »

Comparaison des données d’exposition et relatives aux effets

Plusieurs méthodes, voies d’exposition et espéces ainsi que des stratégies d’alimentation différentes ont été utilisées
par ICCA/WCC pour déterminer le poids corporel 1étal et critique du PeCB. Compte tenu des connaissances
générales sur les substances dotées d’un mode d’action narcotique et des données disponibles sur le PeCB, telles que
I’étude de croissance/mortalité du Hyalella et d’autres informations analysées, une estimation de 25 mg/kg de
PeCB/kg (0,1 mmol) a été provisoirement proposée par I’TCCA/WCC (2007) en tant que poids corporel critique pour
des effets chroniques.

Une publication trés récente de Schuler et al (2007b) a signalé des résidus corporels critiques de pentachlorobenzéne
de 58 mg/kg et de 5 mg/kg respectivement pour le Hyalella azteca et le Chironomus tentans. Ces concentrations
résiduelles sont inférieures aux concentrations les plus ¢levées signalées pour les régions tempérées dans le

tableau 2.5 de ’annexe au document POPRC.3/INF/21 et 150 a 1 500 fois plus élevées que les valeurs les plus
élevées de < 0,1 — 37 pg/kg de poids frais en biote signalées pour les iles Faroe par Hoydal et Dam (2003). D’autres
concentrations signalées pour les zones reculées sont du méme ordre de grandeurs, par exemple les ceufs de Pingouin
Adébé (Antarctique) contenaient 0,68 pg/kg ww (Corsolini et al., 2006) de poids frais et les concentrations relevées
chez des poissons de la mer Blanche atteignaient jusqu’a Sug/kg ww pour le corps entier ICCA/WCC, 2007 citant
Muir et al., 2003).

Le Conseil mondial du chlore (ICCA/WCC, 2007) a fourni des informations recueillies par deux autres méthodes. La
premiére concernait les concentrations de carbone organique de PeCB présentes dans les sédiments de lacs canadiens
et montrait que, tant dans les zones rurales que dans les sites reculés, ces concentrations étaient de 410 a 75 000 fois
inférieures a la « valeur estimée sans effet observée » d’Environment Canada pour les organismes benthiques d’eau
douce. La deuxiéme méthode a consisté a comparer les estimations de 1’exposition pour un prédateur piscivore et
pour I’ours polaire (en se fondant sur des hypothéses considérées par le WCC comme les plus défavorables) aux
concentrations produisant un effet calculées a partir des doses de référence et doses journaliéres admissibles pour
I’homme (USA et Canada). Ces estimations de 1’exposition étaient entre 13 et 20 fois inférieures aux concentrations
calculées, respectivement.

Les informations disponibles ne sont pas suffisantes pour confirmer, si les concentrations indiquées ci-dessus
représentent de véritables poids corporels critiques ou sont juste 1’expression de la dose interne ou des concentrations
résiduelles pour le corps entier. Les deux concepts présentent des différences fondamentales s’agissant de la
compréhension du mécanisme d’action du produit chimiques. Néanmoins, il convient de noter qu’exprimer les effets
toxicologiques en tant que dose interne ou, dans la mesure du possible, en tant que poids corporels critiques, améliore
I’évaluation des effets mais ne réduit que partiellement son incertitude. En outre, toute I’incertitude liée a 1’évaluation
de I’exposition demeure. Lorsque des niveaux de contrdle supérieurs aux poids corporels critiques ou aux doses
toxiques internes indiquent clairement un risque, le fait que les concentrations mesurées sont inférieures a ces seuils
ne devrait en aucun cas étre interprété comme une confirmation de I’absence de risque, notamment lors de
I’évaluation des POP et autres POP potentiels.
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3 Synthése des informations

Le PeCB est un composé organique chloré. Compte tenu des données disponibles, il devrait étre considéré comme
persistant étant donné le nombre considérable de demi-vies estimées et expérimentales dans 1’atmosphére, les sols, les
sédiments et I’eau. La persistance dans 1’environnement dépend du taux de photo-oxydation, de la présence
d’oxygene et de matiéres organiques. Le PeCB répond au critére sur la bioaccumulation. Les valeurs du FBC pour le
PeCB vont de 1 085 a 23 000 L/kg pour le poisson, de 833 a 4 300 L/kg pour les mollusques et de 577 a 2 258 L/kg
pour les crustacés. On peut s’attendre a une bioamplification en raison du logK,,, élevé et du fait que la
biotransformation est insignifiante. Toutefois, on ne dispose pas de données sur la bioamplification du PeCB.

Les données disponibles étayent le potentiel de propagation a longue distance du PeCB. Les caractéristiques
physiques et chimiques correspondent a celles d’autres polluants organiques persistants. Les estimations de modeles
sur la propagation a longue distance ont donné des distances de 8 000 km, alors que les estimations faites a partir de
mesures atmosphériques suggéraient 13 338 km. Les données de surveillance indiquent également que le PeCB est
susceptible d’étre transporté sur de longues distances. La présence de PeCB a été décelée dans 1’atmosphere et dans
les précipitations dans diverses régions du monde, dont pour beaucoup loin de leurs sources. La petite variabilité
spatiale a travers I’hémisphére Nord observée dans certaines études indique également que le PeCB posséde une trés
longue durée de vie dans 1’atmosphére, c’est pourquoi il peut se propager largement dans 1’atmosphére de toute la
planéte.

I1 existe une grande quantité de données de surveillance sur le PeCB décelé dans des matrices abiotiques ainsi que
dans des biotes de zones tempérées, lesquelles proviennent essentiellement des pays développés. En général, les
concentrations de PeCB dans les zones tempérées du monde semblent diminuer. Cette tendance est représentative
pour la plupart des polluants organiques persistants. S’agissant des zones arctiques et antarctiques, on ne dispose que
de données récentes qui ne permettent pas de déterminer une tendance.

Aucun rapport sur les effets nocifs pour les individus ou sur des études épidémiologiques de populations exposées au
PeCB n’a été recensé. La seule phrase de risque pour le PeCB dans la base de données européenne ESIS est R22,
nocif en cas d’ingestion. La DLs la plus faible observée pour des expositions aigués était de 250 mg/kg pc. Les tests
de toxicité mammalienne par administration de doses répétées ont mis en évidence une toxicité hépatique, néphrique,
hématologique et du développement pour ce produit chimique. Selon la banque de données américaine sur les
substances dangereuses, le PeCB n’est pas classé en tant que carcinogéne pour les étres humains, car on ne dispose
pas de données humaines ou animales a cet égard. Le PeCB est modérément toxique pour les étres humains. Le
PeCB est trés toxique dans les organismes aquatiques et peut provoquer des effets nocifs a long terme dans le milieu
aquatique. Les données sur les organismes des sols et des sédiments sont limitées ou inexistantes.

La biodisponibilité du PeCB est inversement proportionnelle a la teneur en carbone organique du sol ou du sédiment.
Toutefois, les expériences suggerent que des substances chimiques hydrophobes liées aux sédiments ou aux sédiments
en suspension peuvent agir comme un réservoir et résulter en une prise continue. Il n’existe que peu de données
quantitatives sur ce processus pour le PeCB.

Les données provenant d’Europe et d’ Amérique du Nord montrent que la production et 1’utilisation du PeCB ont
cessé au cours des dernieres décennies, mais on ne peut exclure qu’il soit produit ou utilisé ailleurs. Les rejets non
intentionnels de PeCB en tant que produit dérivé d’une combustion incompléte semblent étre la source actuelle la plus
importante. Toutefois, cette conclusion est uniquement fondée sur des données provenant d’Europe et d’Amérique du
Nord.

Un élément important de I’évaluation des risques potentiels du PeCB est 1’évaluation des risques associés d une part
aux utilisations intentionnelles et, d’autre part, aux utilisations non intentionnelles. Cette distinction ne peut étre faite
a I’aide des informations actuelles, mais pourrait s’avérer trés utile pour la prise de dédisions. Cette analyse exigerait
de disposer d’informations précises sur les quantités rejetées par production et utilisation intentionnelles et les rejets
non intentionnels, corrigés pour tenir compte du taux de dégradation de la substance aprés rejet. On ne posseéde pas
actuellement de données sur la production et les utilisations passées.

Le PeCB répond a tous les critéres de sélection concernant la propagation a longue distance, la persistance, la
bioaccumulation et la toxicité. En général, les concentrations dans I’environnement semblent diminuer. La
production et 1’utilisation ont cessé en Europe et en Amérique du Nord, mais les données provenant d’autres régions
du monde sont peu nombreuses. Les rejets non intentionnels sous forme de produits dérivés d’une combustion
incompléte semblent constituer la source la plus importante de PeCB dans 1’environnement.

Les informations disponibles ne permettent pas au Comité d’établir une distinction entre les pressions sur
I’environnement causées par les utilisations intentionnelles et celles causées par la production et les rejets non
intentionnels de PentaCB . Préciser cette distinction permettrait au Comité d’élaborer une évaluation de la gestion
des risques et de formuler ses conclusions finales. Par conséquent, il faudrait rassembler des données
supplémentaires sur cette question.
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4 Conclusion

Le PeCB est persistant dans I’environnement et bioaccumulatif. La petite variabilité spatiale dans les différentes
concentrations atmosphériques de 1’hémisphere Nord indique que le PeCB a une durée de vie trés longue dans
I’atmosphére, qui lui permet de se propager largement dans toute 1’atmosphére de la planéte. 11 existe des données de
surveillance provenant de régions reculées, étayées par des résultats de modélisation qui suggérent que le PeCB peut
étre transporté sur de grandes distances. Le PeCB est modérément toxique pour les étres humains, mais il est trés
toxique pour les organismes aquatiques.

En raison du transport a longue distance du PeCB, aucun pays ou groupe de pays ne peut a lui seul atténuer la
pollution causée par cette substance. Les rejets non intentionnels de PeCB sous forme de produit dérivé d’une
combustion incompléte semblent étre la source actuelle la plus importante. Des mesures pour réduire ces rejets
peuvent uniquement étre prises a 1’échelon mondial. Méme si la production et 1’utilisation de PeCB semblent avoir
cessé dans la plupart des pays, sa réintroduction demeure possible, ce qui pourrait entrainer une augmentation des
rejets et des concentrations dans 1’environnement. Sur la base des données disponibles, le PeCB, du fait de sa
propagation a longue distance, est susceptible de provoquer des effets nocifs importants sur la santé des étres humains
et/ou sur I’environnement, justifiant 1’adoption de mesures au niveau international.

Etant donné que la distinction entre les pressions sur I’environnement causées par des utilisations intentionnelles et
celles causées par une production et des rejets non intentionnels faciliterait 1’¢laboration de 1’évaluation de la gestion
des risques et la formulation de la recommandation finale. Le Comité estime qu’un effort supplémentaire devrait étre
fait pour combler cette lacune.
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