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  Additif 

  Descriptif des risques concernant le dicofol 
 À sa douzième réunion, le Comité d’étude des polluants organiques persistants a, par sa 
décision POPRC-12/1, adopté un descriptif des risques concernant le dicofol établi sur la base du 
projet figurant dans la note du Secrétariat (UNEP/POPS/POPRC.12/2), tel que révisé au cours de la 
réunion. Le texte du descriptif des risques ainsi adopté figure dans l’annexe du présent additif. Il n’a 
pas été revu par les services d’édition. 
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  Résumé 
1. Le dicofol est un pesticide organochloré possédant deux isomères (p,p’-dicofol et o,p’-dicofol). 
Le dicofol technique est constitué de 80-85 % de p,p’-dicofol et 15-20 % d’o,p’-dicofol, ainsi que de 
DDT et d’autres impuretés de concentrations variables. Plusieurs pays ont adopté des réglementations 
relatives à la teneur en ΣDDT du dicofol commercial. Selon la norme FAO 123/TC/S/F (1992), la 
ΣDDT doit être inférieure à 0,1 %. En Australie, au Brésil, au Canada, aux États-Unis, au Japon et 
dans l’Union européenne, la limite est fixée à 0,1 %. Le dicofol a été mis sur le marché vers le milieu 
des années 1950 comme miticide et acaricide et a été principalement utilisé en Asie de l’Est et du Sud-
Est, sur la côte méditerranéenne ainsi qu’en Amérique du Nord et centrale. Il est strictement 
réglementé ou interdit dans de nombreux pays et son utilisation a enregistré une nette baisse au cours 
de la dernière décennie (environ 80 % entre 2000 et 2012). 

2. Les données de laboratoire montrent que le dicofol ne peut pas persister dans l’eau ou les 
sédiments dans des conditions neutres ou alcalines, car il est rapidement hydrolysé à ces pH, mais il 
est considéré persistant dans des conditions acides, car l’isomère p,p’ (dominant à 80-85 %) remplit le 
critère de persistance dans l’eau stérile à pH 5 (PNUE, 2014); au vu des données factuelles présentées, 
le dicofol est donc vraisemblablement problématique pour les formations aquatiques naturellement 
acides. Plusieurs tests de simulation dans les sols montrent en outre qu’il est persistant dans le sol, les 
demi-vies étant supérieures à 180 jours d’après certains résultats. Dans des études en milieu réel de la 
dissipation dans le sol réalisées en Floride et en Californie, les demi-vies de dissipation étaient 
comprises entre 7 et 113 jours pour le dicofol (U.S. EPA, 1998). Les données expérimentales montrent 
que la dégradation abiotique ou biotique est variable en fonction du pH du compartiment 
environnemental récepteur, les demi-vies de dégradation étant supérieures dans des conditions acides. 
Plusieurs études en laboratoire ont montré une faible minéralisation du dicofol (U.S. EPA, 2009). De 
récentes données de surveillance ont montré que le dicofol est suffisamment persistant pour être 
transporté par le biais des apports fluviaux jusqu’à l’océan et il a été détecté dans des couches 
sédimentaires profondes datant de plusieurs dizaines d’années. Une étude a mesuré le dicofol dans des 
régions reculées (Zhong et al., 2012). 

3. L’équipe spéciale de la Commission économique des Nations Unies pour l’Europe sur les POP 
au titre de la Convention sur la pollution atmosphérique transfrontière à longue distance a conclu que 
le projet de descriptif des risques concernant le dicofol fournissait suffisamment d’information pour 
déterminer que le dicofol est persistant au regard des valeurs numériques indicatives pour la 
persistance énoncées dans la décision EB 1998/2 de l’Organe exécutif fondées sur la demi-vie dans 
l’eau à pH inférieur ou égal à 5. Elle a conclu que « d’après les données relatives à la persistance, la 
bioaccumulation, la toxicité et la surveillance de l’air provenant de l’Arctique, on disposait de 
suffisamment d’informations montrant que la substance était susceptible d’avoir des effets nocifs 
importants sur la santé humaine et/ou l’environnement du fait d’une propagation à longue distance ». 
Cette conclusion contenait également l’avis divergent d’un expert. Par conséquent, il a été conclu que 
le dicofol est par ailleurs suffisamment persistant pour en justifier l’examen dans le cadre de la 
présente Convention. 

4. Les valeurs de log Koe signalées pour le dicofol sont comprises entre 3,5 et 6,06. Son potentiel 
de bioconcentration dans les organismes aquatiques est confirmé par les données expérimentales. Les 
facteurs de bioconcentration (FBC) observés chez le crapet arlequin et la carpe commune sont compris 
entre 6 100 et 10 000. À l’état d’équilibre, le FBC chez le crapet arlequin est de 25 000. Dans un essai 
sur le cycle de vie complet chez la tête-de-boule, le FBC maximum observé était de 43 000. Les FBC 
élevés à l’état d’équilibre sont une indication de la faible vitesse d’élimination chez les poissons, la 
demi-vie y étant de 33 jours. Les estimations issues des modèles montrent que le dicofol peut 
s’accumuler dans les espèces aquatiques avec des FBC >5 000 l/kg p.p. Les coefficients de partage 
octanol/eau et octanol/air, indicateurs du potentiel de bioaccumulation chez les animaux terrestres pour 
l’évaluation préalable des POP, montrent qu’il pourrait y avoir une bioaccumulation dans les espèces 
terrestres, si l’on ne tient pas compte du métabolisme. On a observé des demi-vies d’environ 14 jours 
chez les mammifères.  

5. Les produits de dégradation sont pris en compte dans le descriptif des risques concernant le 
dicofol. Les principaux produits de dégradation du dicofol qui soient plus persistants que lui sont 
notamment la DCBP (dichlorobenzophénone), le FW-152 (2,2-dichloro-1,1-bis (4-chlorophényl) 
éthanol), le DCBH (dichlorobenzhydrol), l’OH-DCBP (3-hydroxy-dichlorobenzophénone) et le 
DCBA (acide dichlorobenzilique). La DCBP, le FW-152 et le DCBH s’accumulaient dans une étude 
eau/sédiment et peuvent être considérés comme persistants dans les sédiments. D’après l’U.S. EPA 
(2009), la demi-vie est de 313 jours dans le sol pour le p,p’-dicofol et ses principaux produits de 
dégradation et de 32 jours pour le p,p’-dicofol seul dans des conditions légèrement alcalines. Les 
valeurs de log Koe issues des modèles pour les métabolites sont inférieures au seuil de 5 fixé comme 
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critère de sélection. Pour les métabolites du dicofol (DCBP, FW-152, DCBH et OH-DCBP), des 
valeurs de log Koe comprises entre 3,96 et 4,89 (EPISuite v.4.0) sont citées par l’U.S. EPA (2009). 
Kelly et al. (2007) ont avancé que la bioamplification du dicofol dans les réseaux trophiques terrestres 
est particulièrement pertinente du fait de sa valeur de log Koa élevée. Les valeurs de log Koe et de 
log Koa pour les métabolites se trouvent dans une fourchette traduisant un potentiel de bioaccumulation 
élevé dans les organismes terrestres d’après Kelly et al. (2007) et ECHA (2008).En l’absence de 
données expérimentales, le potentiel de bioconcentration estimé à l’aide d’un modèle de relations 
quantitatives structure-activité pour le métabolite o,p’-FW-152 est élevé (FBC = 5 888 l/kg chez les 
poissons). Les CL50 pour la toxicité aigüe de la p,p’-DCBP et du p,p’-FW-152 chez la truite arc-en-ciel 
sont >2,29 mg/l et 0,24 mg/l, respectivement et le p,p’-FW-152 présente donc une toxicité élevée pour 
les poissons. Il a été observé que le métabolite p,p’-DCBP manifestait une forte activité anti-
androgène dans les essais in vitro. S’agissant de la persistance globale, du potentiel de propagation à 
longue distance, de la distance de transport caractéristique et de l’efficacité du transfert des 
métabolites, on peut conclure que les métabolites possèdent une persistance globale inférieure à celles 
du p,p’-DDT, de l’aldrine et de l’endrine, mais des valeurs estimées du potentiel de propagation à 
longue distance comparables ou supérieures à celles de ces polluants organiques persistants connus. 
Notamment, le métabolite FW-152 remplit les critères de persistance, bioaccumulation et toxicité de 
l’Annexe D, et les résidus de dicofol y compris le FW-152 sont susceptibles de remplir les critères de 
propagation à longue distance. 

6. Le potentiel de propagation à longue distance du dicofol a été confirmé par les renseignements 
préalables issus des données physico-chimiques, les demi-vies de dégradation dans l’air estimées, 
l’application des modèles de propagation à longue distance et les données de surveillance provenant 
des régions reculées. L’oxydation atmosphérique par les radicaux hydroxyles (OH) est une voie 
possible d’élimination du dicofol dans l’atmosphère. En fonction des concentrations de ces radicaux, 
les demi-vies sont comprises entre 3,1 et 4,7 jours. 

7. Les résultats des modèles de propagation à longue distance montrent que le dicofol peut être 
transporté jusqu’à des régions reculées avec une efficacité modérée et possède une capacité modélisée 
élevée d’enrichissement dans l’environnement arctique. Les données de surveillance provenant des 
régions reculées sont limitées, mais le transport dans l’air ou l’eau de mer jusqu’au Haut-Arctique 
montre que le dicofol peut être détecté loin de ses sources du fait du sa propagation à longue distance. 
Aucune mesure sur les biotes des régions reculées n’a été trouvée dans la littérature. Cela pourrait 
s’expliquer, entre autres raisons, par les difficultés que pose l’analyse correcte du dicofol.  

8. Dans la plupart des études de surveillance environnementale récentes, le dicofol n’est pas 
mesuré directement, mais le rapport des isomères du DDT mesurés (o,p’-DDT/p,p’-DDT) traduit 
l’application de dicofol, ce qui amène à la conclusion que le dicofol est l’une des sources de la 
pollution actuelle au DDT, du moins dans les régions où l’on utilise le dicofol. Le recours aux rapports 
des isomères pour déterminer les sources d’émission de DDT (DDT technique ou dicofol) est affecté 
par les différences entre les isomères en termes de dégradation dans divers milieux, de solubilité dans 
l’eau et de pression de vapeur. Il convient donc d’user avec précaution des rapports des isomères pour 
déterminer les sources d’émission de DDT. 

9. Le dicofol est classé en termes de dangers pour l’environnement dans le Système général 
harmonisé dans les catégories très toxique pour les organismes aquatiques (H400) et très toxique pour 
les organismes aquatiques avec des effets durables (H410). Les concentrations minimales avec effet 
observé en exposition aiguë (CL50, 96 heures) et chronique (CSEO95 jours) chez diverses espèces de 
poissons étaient de 0,012 et 0,0044 mg/l, respectivement. 

10. Le dicofol présente des effets sur la reproduction, tels que l’amincissement de la coquille des 
œufs et la féminisation des embryons mâles chez les oiseaux. La présence de dicofol, de DCBP et de 
FW-152 dans les œufs d’oiseaux traduit un transfert de la mère à la descendance. Le dicofol a été 
détecté dans divers compartiments environnementaux et biotes. S’agissant des concentrations avec 
effet chronique et aigu calculées en laboratoire pour le dicofol (par exemple, 
CSEOpoisson = 0,0044 mg/l), les concentrations environnementales détectées dans les masses d’eau de 
régions où l’on utilise le dicofol (0,0009 – 0,0058 mg/l, Bishnu et al., 2009) pourraient signifier la 
possibilité d’effets nocifs sur la vie sauvage à l’échelle locale et régionale. 

11. Le métabolisme du dicofol a été étudié chez des rongeurs de laboratoire. Après absorption, le 
dicofol se retrouve préférentiellement dans les tissus adipeux, mais aussi dans les muscles, les 
poumons, les testicules, le foie, les reins, le cerveau et le cœur, et est éliminé principalement dans les 
fèces. La rétention de dicofol est supérieure dans les tissus adipeux des femelles. Chez l’être humain, 
le dicofol ou ses produits de dégradation ont été détectés dans le lait maternel, le sang, le colostrum et 
les tissus adipeux à des concentrations situées dans le bas de la fourchette des ng/g et ng/ml 
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(Haraguchi et al., 2009; Lessenger et Riley, 1991; Wang et al., 2011; Lucardo et al., 2013b; 
Wang et al., 2014). La concentration maximale de 559 ng/g a été observée dans les tissus adipeux 
(Wang et al., 2011). 

12. Le dicofol présente une toxicité aigüe modérée chez les mammifères, les signes communs de 
toxicité étant notamment la diminution de l’activité motrice spontanée, l’ataxie, la passivité, la 
somnolence, la prostration et des tremblements occasionnels. Les effets toxiques chroniques touchent 
le foie, la thyroïde, les glandes surrénaliennes, le cerveau, le cœur et les testicules. Un certain nombre 
d’études in vitro récentes démontrent une interaction avec le système endocrinien, une liaison aux 
protéines, une induction enzymatique et une interférence avec d’autres substances chimiques. En 
Europe, une liste prioritaire de perturbateurs endocriniens a été dressée afin de favoriser l’action sur 
les substances les plus prioritaires. Elle contenait les catégories suivantes : catégorie 1 (activité 
biologique de perturbation endocrinienne démontrée chez au moins une espèce sur des animaux 
intacts), catégorie 2 (activité biologique de perturbation endocrinienne démontrée au moins in vitro) 
ou catégorie 3 (activité biologique de perturbation endocrinienne non démontrée ou données 
indisponibles). Au vu des données factuelles disponibles, le dicofol a été classé dans la catégorie 2 
pour la faune sauvage et dans la catégorie 3 pour les êtres humains (DHI, 2007). Le dicofol a plus 
récemment été traité à titre illustratif dans une évaluation des perturbateurs endocriniens potentiels en 
Europe de Kortenkamp et al. (2012), qui citaient une étude de Roberts (2007) sur la neurotoxicité pour 
le développement par le biais de mécanismes de perturbation endocrinienne de cette substance chez 
l’enfant. 

13. Il existe des preuves de neurotoxicité, d’effets immunitaires et d’effets sur la reproduction. 
L’évaluation du dicofol par le CIRC (1998) a conclu qu’il n’avait pas été possible d’évaluer 
globalement la mutagénicité du dicofol et l’on dispose de preuves limitées que le dicofol est 
cancérogène chez des animaux expérimentaux et de données insuffisantes pour évaluer sa 
cancérogénicité chez l’être humain. Des études épidémiologiques récentes ont montré une relation 
entre l’exposition au dicofol et un nombre accru de cancers de la prostate. Certaines études 
épidémiologiques ont noté un lien entre l’exposition au dicofol et le cancer de la prostate chez 
l’homme et la leucémie, la maladie de Hodgkin et les troubles autistiques chez l’enfant. Les limites de 
ces études ne permettent pas d’établir des liens causaux définitifs, mais elles illustrent la crainte que 
l’exposition au dicofol puisse avoir des effets nocifs également chez l’être humain. L’évaluation des 
risques pour le consommateur a clairement démontré que l’exposition dépassait les limites acceptables 
de plusieurs ordres de grandeur (EFSA, 2011). 

14. Compte tenu de ses propriétés intrinsèques, le dicofol est susceptible, du fait de sa propagation 
à longue distance dans l’environnement, d’avoir des effets nocifs importants sur l’environnement et 
pourrait occasionner des effets néfastes considérables sur la santé humaine justifiant l’adoption de 
mesures au niveau mondial. 

 1. Introduction 
15. En mai 2013, l’Union européenne et ses États membres ont présenté une proposition visant à 
inscrire le dicofol aux Annexes A, B et/ou C de la Convention de Stockholm 
(UNEP/POPS/POPRC.9/3), qui a été examinée par le Comité d’étude des polluants organiques 
persistants à ses neuvième et dixième réunions tenues en octobre 2013 et 2014.  

16. Le dicofol est un pesticide organochloré miticide et acaricide introduit commercialement 
en 1955 (OMS, 1996). Il a été utilisé principalement en Asie de l’Est et du Sud-Est, sur la côte 
méditerranéenne ainsi qu’en Amérique du Nord et centrale (Li et al., 2014a). Ses utilisations prévues 
englobent les fruits, les légumes, les plantes ornementales, les cultures de plein champ, le coton, les 
plantations de sapins de noël et les bâtiments et structures extérieures non agricoles (U.S. EPA, 1998; 
Li et al., 2014a). S’agissant du mode d’action sur les organismes visés, d’après l’OMS (1996) le 
dicofol stimule la transmission axonale de l’influx nerveux, que l’on pense être liée à l’inhibition des 
ATPases dans le système nerveux central. Les signes de toxicité sont cohérents avec une altération du 
système nerveux central. Toutefois, l’Insecticide Resistance Action Committee (IRAC) a récemment 
classé le mode d’action concernant l’efficacité du dicofol comme inconnu ou incertain (IRAC, 2008, 
cité dans U.S. EPA, 2009). D’après Sanchez et al. (2010), le dicofol agit comme un inhibiteur du 
transport électronique mitochondrial.  

 1.1 Identité chimique 
17. Le dicofol possède deux isomères à savoir le p,p’-dicofol et l’o,p’-dicofol. Le produit technique 
(pur à 95 %) se présente sous la forme d’une huile visqueuse brune composée de 80-85 % de p,p’-
dicofol et de 15-20 % d’o,p’-dicofol et contient jusqu’à 18 impuretés. La forme la plus pure contient 
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généralement plus de 95 % de dicofol et moins de 0,1 % de DDT et de composés apparentés (ΣDDT, 
c’est-à-dire DDT, DDE et DDD) (OMS, 1996). Voir les tableaux 1.1-1 et 1.1-2 pour l’identité 
chimique du dicofol et de ses produits de dégradation. On trouvera d’autres informations sur les 
métabolites du dicofol dans le tableau 2 figurant dans le document d’information 
UNEP/POPS/POPRC.11/INF/5. 

Tableau 1.1-1 : Identité chimique du dicofol 

Nom commun  
Appellation UICPA 
Nom chimique CAS 

Dicofol 
2,2,2-trichloro-1,-bis(4-chlorophényl)éthanol 
Benzèneméthanol, 4-chloro-α-(4-chlorophényl)-α-(trichlorométhyl)- (CAS)1 
4-chloro-alpha-(4-chlorophényl)-α-(trichlorométhyl) benzène méthanol 
(OMS, 1996) 
1,1 bis(4’-chlorophényl)2,2,2-trichloroéthanol (UNEP/POPS/POPRC.9/3) 

Autres noms 1,1-bis(4-chlorophényl)-2,2,2-trichloroéthanol et 1-(2-chlorophényl)-1-(4-
chlorophényl)-2,2,2-trichloroéthanol (isomères p,p’ et o,p’) (U.S. EPA, 
1998) 

N° CAS  115-32-2 (dicofol; p,p’-dicofol); 10606-46-9 (o,p’-dicofol) 
Noms commerciaux  1,1-bis(chlorophényl)-2,2,2-trichloroéthanol; 4-chloro-α-(4-chlorophényl)-α-

(trichlorométhyl); Acarin; Benzèneméthanol; Carbax; Cekudifol; CPCA; 
Décofol; Dicaron; Dichlorokelthane; Dicomite; Difol; DTMC; ENT 23648; 
FW293; Hilfol; Hilfol 18,5 EC; Kelthane; Kelthanéthanol; Kelthane A; 
Kelthane (DOT); Kelthane Dust Base; Kelthane 35; Milbol; Mitigan; 
p,p dicofol; NA2761 (DOT); NCI-C00486 (OMS, 1996). 

Formule moléculaire C14H9Cl5O 

Poids moléculaire 370.49  
Formules structurelles 
des isomères 

 

Tableau 1.1-2 : Identité chimique des produits de dégradation du dicofol dans l’environnement 
(Sources : U.S. EPA, 2009; Espagne, 2006; Registre CAS, 2015; Chemspider, 2015) 

Substance 
chimique 
(No. CAS) 

Nom chimique Masse 
moléculaire 
(g/mol) 

Structure 

p,p’-DCBP 
(90-98-2) 

4,4’-
dichlorobenzophénone 

251 

 
o,p’-DCBP 
(85-29-0) 

2,4’-
dichlorobenzophénone 

251 

 
p,p’-FW-152  1,1-bis(4-chlorophényl)-

2,2-dichloroéthanol  
 

336 

 
o,p’-FW-152 1-(2-chlorophényl)-1-

(4’-chlorophényl)-2,2-
dichloroéthanol 

336 

 
p,p’-DCBH 
(90-97-1) 

4,4’-dichlorobenzhydrol 253 

 
                                                        

1 http://www.cas.org/content/chemical-substances 
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Substance 
chimique 
(No. CAS) 

Nom chimique Masse 
moléculaire 
(g/mol) 

Structure 

o,p’-DCBH 
(43171-49-9) 

2,4’-dichlorobenzhydrol 253 

 
o,p’-DCBA acide 24’-

dichlorobenzilique 
297 

 
p,p’-DCBA 
(23851-46-9) 

Acide bis(4-
chlorophényl)(hydroxy)a
cétique,  
acide 44’-
dichlorobenzilique 

297 

 

3-OH-p,p’-DCBP 3-hydroxy-4,4’-
dichlorobenzophénone  

267 

 
Propriétés physico-chimiques 

18. Le dicofol présente une solubilité dans l’eau d’environ 1 mg/l et une faible pression de vapeur. 
Sa constante de Henry traduit une faible volatilité depuis l’eau et son évaporation depuis la surface des 
sols humides ne devrait pas constituer un processus de devenir important (HSDB, 2015). Toutefois, les 
valeurs signalées diffèrent considérablement (voir tableau 1.1-2). Zhong et al. (2014) ont suggéré que 
la faible constante de Henry et la valeur de log Koa supérieure favorisaient l’élimination du dicofol de 
l’atmosphère ainsi que sa présence dans l’eau de mer. Sa pression de vapeur de 5,3.10-5 à 25 °C 
montre que le dicofol rejeté dans l’air existera à la fois dans les phases gazeuse et particulaire dans 
l’atmosphère (HSDB, 2015). Le dicofol absorbe les rayonnements lumineux supérieurs à 290 nm 
(HSDB, 2015). 

Tableau 1.1-3 : Exemples de propriétés physico-chimiques 

Propriétés Résultats Sources 

Point de fusion, ºC 77.5 
78.5 - 79.5 

Mackay et al. (2006) 
Tomlin (2001) dans Rasenberg (2003) 

Point d’ébullition, °C 180 
193 
225 

0.1 mmHg, Mackay et al. (2006) 
0.1 mmHg, Mackay et al. (2006) 
665 Pa, UNEP/FAO/RC/CRC.2/14/Add.4 

Densité, g/cm³ 1.45 Tomlin (1994) dans Mackay et al. (2006) 
Solubilité dans 
l’eau, mg/l, à 25 °C 

0.8 
1.32  

Mackay et al. (2006) 
U.S. EPA (2009) 

Pression de vapeur, Pa, à 
25 °C 

5.3 x 10-5 

2.5 x 10-4 
Mackay et al. (2006) 
PPDB (2012), cité dans 
UNEP/POPS/POPRC.8/INF/13 

Constante de Henry 5.66 x 10-5 Pa m3/mol 
(25 ºC) 

2.45 x 10-2 Pa m3/mol 
(25 ºC) 

 
 

1.44 x 10-7 atm m2/mol 

Mackay et al. (2006) 
PPDB (2012), dans 
UNEP/POPS/POPRC.8/INF/13 ; Saito et al. 
(1993), cités dans Zhong et al. (2014) 
U.S. EPA (1998) 

Coefficient de partage 
octanol/eau (log Koe) 

3.5 
3.54 – 4.28 
4.08 – 5.02 

5.02 
 

6.06 

Kelly et al. (2007) 
Mackay et al. (2006) 
Rasenberg (2003) 
Li et al. (2014a, Informations à l’appui), 
valeur mesurée recommandée par EPISuiteTM 
U.S. EPA (2009), valeur mesurée 

Coefficient de partage 
carbone organique/eau 
(log Koc) 

3.8 U.S. EPA (2009) 
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Propriétés Résultats Sources 

Coefficient de partage 
air/eau (log Kae) 

-5.01 UNEP/POPS/POPRC.8/INF/13 (valeur 
mesurée recommandée par EPISuite v.4.0) 

Coefficient de partage 
air/octanol (log Koa) 

8.9 
9.3 

10.03  

Kelly et al. (2007) 
UNEP/POPS/POPRC.8/INF/13 (valeur 
estimée, EPISuite v.4.0) 
Li et al. (2014a, Informations à l’appui) 

Tableau 1.1-4 : Exemples de propriétés physico-chimiques des produits de dégradation 

Nom Solubilité dans l’eau Log Koe Log Kae 

DCBP 3.8 mg/l à 25 °Cb 
7.8 mg/lb 

4.44a 

 

4.62 (expérimentale)b 

-5.005a 

FW-152 1.6 mg/l à 25 °C  
1.8 mg/l 

4.85a -4.436a 

DCBH 28.3 à 25 °Cb 
19.2 mg/lb 

4.0a -6.404a 

DCBA 99.7 à 25 °Cb 
306.09 mg/lb 

3.54b -7.903b 

3-OH-DCBP 30.2 mg/l à 25 °C 
(WSKOW v.1.42)c 
235.9 mg/lc 

3.96a 

4.15b 
-8.343a 

a U.S. EPA (2009), valeur maximale calculée dans EPISuite 
b Chemspider (2015) 
c EPISuite (2015) 

Méthode d’analyse 

19. L’analyse du dicofol pose plusieurs difficultés, qui ont été prises en compte pour évaluer la 
fiabilité des résultats des études, à savoir que le dicofol subit une dégradation thermique pendant 
l’analyse, peut se dégrader en p,p’-dichlorobenzophénone (DCBP) et ne peut être distingué d’autres 
sources de DCBP si l’on ne détecte que la DCBP, vu que la p,p’-DCBP est également un produit de la 
dégradation du chlorobenzilate, du chloropropylate et du DDT (U.S. EPA, 2009). La DCBP peut 
également se dégrader à pH élevé (EURL-SRM, 2013). Si l’analyse du dicofol ne prévoit pas de 
mesures de la DCBP au cours de l’étude, ses résultats pourraient sous-estimer les concentrations de 
dicofol présent. La sensibilité de la chromatographie en phase liquide-spectrométrie de masse MS/MS 
pour le dicofol étant très mauvaise, le composé est généralement analysé par chromatographie en 
phase gazeuse (par exemple, à l’aide d’un détecteur à capture d’électrons ou d’un détecteur de masse 
ou par spectrométrie de masse MS/MS). Toutefois, l’analyse par chromatographie en phase gazeuse 
est très difficile en raison de la faible reproductibilité de la décomposition du dicofol dans l’injecteur 
chaud et du risque de décomposition complète. Le moyen le plus efficace d’éliminer toutes ces sources 
d’erreur est d’utiliser du dicofol radiomarqué (par exemple, le dicofol-D8) comme étalon interne 
(EURL-SRM, 2013). Eng et al. (2016) ont examiné cette question pour la surveillance de l’air en 
employant une méthode novatrice, qui a fourni des mesures fiables du dicofol par échantillonnage 
d’air passif, grâce à une méthodologie qui force la transformation complète du dicofol en DCBP. 

20. Les procédés d’extraction et de nettoyage à l’eau et avec d’autres solvants, tels que 
l’acétonitrile, peuvent également entraîner la dégradation du dicofol (Espagne, 2006). Une autre 
méthode d’évaluation du dicofol aux fins de la surveillance environnementale repose sur l’utilisation 
des isomères du DDT. Lorsque les rapports des isomères du DDT dans le DDT technique  
(o,p’-DDT/p,p’-DDT) et le dicofol diffèrent, il est possible de déduire la quantité de rejets liés au 
dicofol à partir de la surveillance des isomères de DDT. Vu que les voies de dégradation dans le sol, 
les sédiments et l’eau peuvent varier en fonctions des conditions environnementales spécifiques, il 
convient toutefois de prêter un grand soin à la méthodologie et à l’interprétation des résultats 
(voir section 2.3.1). 

 1.2 Conclusion du Comité d’étude concernant les informations demandées  
à l’Annexe D 
21. Le Comité d’étude des polluants organiques persistants a évalué la proposition relative au 
dicofol (UNEP/POPS/POPRC.9/3) conformément aux exigences de l’Annexe D de la Convention de 
Stockholm à ses neuvième et dixième réunions à Rome. Dans sa décision POPRC-10/3, il est parvenu 
à la conclusion que le dicofol satisfait aux critères de sélection spécifiés à l’Annexe D. Il a également 
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décidé de créer un groupe de travail spécial chargé d’examiner plus avant la proposition et d’établir un 
projet de descriptif des risques conformément à l’Annexe E de la Convention. À la onzième réunion 
du Comité, le projet de descriptif des risques du dicofol a été examiné, et il a été convenu dans la 
décision POPRC-11/2 de reporter la décision à ce sujet à la douzième réunion. 

 1.3 Sources des données 
22. Le projet de descriptif des risques s’appuie sur les sources de données suivantes : 

a) Proposition présentée par la Communauté européenne et ses États membres qui sont 
Parties à la Convention, (UNEP/POPS/POPRC.9/3, UNEP/POPS/POPRC.7/INF/3), 2013; 

b) Décision POPRC-10/3 du Comité d’étude des polluants organiques persistants, 2014; 

c) Document d’information sur le dicofol, UNEP/POPS/POPRC.8/INF/13 
(http://chm.pops.int/Convention/POPsReviewCommittee/POPRCMeetings/POPRC8/POPRC7Workin
gDocuments/tabid/2801/Default.aspx, 2015-01-15); 

d) Informations soumises par les Parties et observateurs conformément à l’Annexe E de la 
Convention : Albanie, Chine, Équateur, États-Unis d’Amérique, Japon, Kenya, Mali, Pays-Bas, 
Serbie, Suède, International POPs Elimination Network (IPEN) et Pesticide Action Network (PAN); 
Conférence circumpolaire inuit; 

e) Ces informations sont disponibles sur le site Web de la Convention 
(http://chm.pops.int/TheConvention/POPsReviewCommittee/Meetings/POPRC10/POPRC10Followup
/Dicofol(AnnexEinformation)/tabid/4293/Default.aspx, 2015-01-15); 

f) International Programme on Chemical Safety, Dicofol, WHO/FAO Data Sheets on 
Pesticides No. 81. Organisation mondiale de la Santé. Genève, juillet 1996 
(http://www.inchem.org/documents/pds/pds/pest81_e.htm, 2015-01-15); 

g) Commission OSPAR, 2002. Hazardous Substances Series, Dicofol. 
(http://www.ospar.org/v_publications/download.asp?v1=p00150, 2015-01-15); 

h) U.S. EPA, 1998. Reregistration Eligibility Decision (RED), Dicofol 
(http://envirocancer.cornell.edu/turf/pdf/dicofol_red.pdf, 2015-01-15); 

i) U.S. EPA, 2009. Risks of Dicofol Use to Federally Threatened California Red-legged 
Frog (Rana aurora draytonii) (http://www.epa.gov/espp/litstatus/effects/redleg-
frog/dicofol/analysis.pdf, 2015-01-15). 

Une recherche documentaire dans des bases de données publiques a en outre été effectuée en se 
focalisant sur la littérature scientifique récente. Les bases de données suivantes ont été utilisées : 
ECOTOX, la base de données de l’Union européenne sur la protection des végétaux, la base de 
données de l’Autorité européenne de sécurité des aliments (EFSA) sur les pesticides, Pubmed, la base 
de données de SRC sur le devenir dans l’environnement, le portail eChem de l’OCDE, TOXNET, la 
Carcinogenic Potency Database, la base de données de l’Institut national de technologie et 
d’évaluation (NITE) du Japon, GESTIS, la Bibliothèque et les réseaux d’information à l’appui des 
connaissances WHOLIS de l’OMS, la base de données Inchem de l’IPCS, les 
Biocatalysis/Biodegradation databases, la base de données sur les pesticides du PAN, Google 
scientific search, U:search (University search, toutes les revues électroniques). 

 1.4 Statut de la substance chimique au regard des conventions internationales  
23. Le dicofol est soumis à un nombre limité de conventions et de traités internationaux : 

a) En décembre 2009, il a été proposé d’inscrire le dicofol à l’Annexe I (interdiction de la 
production et de l’utilisation) du Protocole d’Aarhus à la Convention sur la pollution atmosphérique 
transfrontière à longue distance relatif aux polluants organiques persistants. L’équipe spéciale sur les 
POP (à l’exception d’un expert) a conclu que le dicofol satisfait au critère de valeur numérique 
indicative pour la persistance de la décision EB 1998/2 de l’Organe exécutif. Toutefois, aucune 
mesure définitive se rapportant au dicofol n’a été prise dans le cadre de ce protocole en attendant 
l’examen plus poussé dans le cadre de la Convention de Stockholm. En décembre 2013, l’Organe 
exécutif a décidé de reporter toute discussion sur le dicofol jusqu’après la septième réunion de la 
Conférence des Parties à la Convention de Stockholm en 20152 (Informations demandées à 
l’Annexe E, États-Unis d’Amérique, 2015); 

                                                        
2 http://www.unece.org/fileadmin/DAM/env/documents/2013/air/eb/ECE_EB.AIR_122_E.pdf  
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b) La Commission OSPAR a ajouté le dicofol à la liste des produits chimiques devant faire 
l’objet de mesures prioritaires (2004). On trouvera de plus amples informations à l’adresse 
http://www.ospar.org/; 

c) En 2012, le Comité d’étude des produits chimiques de la Convention de Rotterdam sur 
la procédure de consentement préalable en connaissance de cause applicable à certains produits 
chimiques et pesticides dangereux qui font l’objet d’un commerce international a décidé qu’il 
manquait encore une notification d’une autre région PIC et n’a donc pas recommandé l’inscription du 
dicofol à l’Annexe III de la Convention pour le moment; 

d) Depuis 2009, les dérogations spécifiques pour le DDT (dichlorodiphényltrichloroéthane) 
inscrit à l’Annexe B de la Convention de Stockholm comme intermédiaire pour la production de 
dicofol ont expiré et aucun nouvel enregistrement ne peut être accepté pour ces dérogations 
spécifiques. Toutefois, l’utilisation comme intermédiaire en circuit fermé sur un site déterminé de 
DDT chimiquement transformé lors de la production d’autres substances chimiques qui, compte tenu 
des critères énoncés au paragraphe 1 de l’Annexe D, ne présentent pas les caractéristiques d’un 
polluant organique persistant reste autorisée sur notification au Secrétariat. 

 2. Informations récapitulatives pertinentes pour le descriptif  
des risques 

 2.1 Sources 
 2.1.1 Production, commerce, stocks 

24. Le dicofol est produit à partir de DDT technique par hydroxylation (van de Plassche et al., 
2003). Plusieurs pays ont adopté des réglementations relatives à la teneur en ΣDDT du dicofol 
commercial. Selon la norme FAO/OMS 123/TC/S/F (1992), la ΣDDT doit être inférieure à 0,1 %. En 
Australie, au Brésil, au Canada, aux États-Unis, au Japon et dans l’Union européenne, la limite est 
fixée à 0,1 % (van de Plassche et al., 2003). D’après Qiu et al. (2005), dans la réglementation chinoise, 
le DDT à l’état d’impuretés doit être inférieur à 0,5 % du dicofol technique ou 0,1 % du dicofol 
préparé depuis 2003. Toutefois, on trouve toujours des préparations de dicofol où la ΣDDT à l’état 
d’impuretés dépasse ces normes sur le marché chinois après cette date. D’après les auteurs, la teneur 
moyenne d’o,p’-DDT, de p,p’-Cl-DDT, d’o,p’-DDE et de p,p’-DDT dans 23 préparations de dicofol 
du commerce était de 11,4, 6,9, 4,4 et 1,7 %, respectivement, soit une teneur en ΣDDT de 24,4 %. 
Turgut (2009) a en outre étudié des préparations de dicofol commercialisées sur le marché turc. La 
teneur en ΣDDT du dicofol préparé était comprise entre 0,3 % et 14,3 %. On observait une teneur en 
ΣDDT de 3,5 % dans du dicofol produit en Inde (van de Plassche et al., 2003). 

25. La production mondiale de dicofol était estimée à 5 500 tonnes/an entre 2000 et 2007, et celle 
des États-Unis à 160 tonnes/an entre 1999 et 2004 (Hoferkamp et al., 2010). L’Espagne a produit 
environ 1 500 tonnes/an (préparation effectuée en Italie) et utilisé 100 à 150 tonnes en 2000 (van de 
Plassche et al., 2003). Jusqu’en 2006, l’Espagne était le premier producteur et consommateur 
(90 tonnes en 2006) de dicofol en Europe (OSPAR, 2008). Le Brésil en produisait environ 90 tonnes 
par an en 2010, mais cette production a chuté au cours des années suivantes jusqu’à atteindre 
18 tonnes en 2013, et a cessé complètement en 2014 après un accord entre le gouvernement et les 
producteurs. Les stocks restants au Brésil devaient avoir été entièrement utilisés ou détruits avant 2015 
(Brésil, 2016). 

26. Les notifications suivantes ont été portées au registre de la Convention de Stockholm pour la 
production/les utilisations limitées aux sites fermés (PNUE, 20153). Au Brésil, la production de 
dicofol était assurée par Nortox (capacité de 0,2 tonne/jour), mais avait cessé en 2003, et en 2004 pour 
ce qui est de la production en circuit fermé sur des sites déterminés. En Inde, la production et 
l’utilisation étaient de 150 tonnes à la date de notification (27/10/2006). Le dicofol était produit en lots 
en système fermé. Compte tenu de la notification adressée au Secrétariat par l’Inde le 10 mars 2014, la 
dérogation pour la production et l’utilisation de DDT comme intermédiaire pour la production de 
dicofol en circuit fermé sur un site déterminé a été prolongée jusqu’au 15 mai 2024 
(UNEP/POPS/COP.7/4/Rev.1). En Chine, la production et l’utilisation étaient comprises entre 3 000 et 
4 000 tonnes à la date de notification (02/02/2005). Environ 80 % du DDT était utilisé comme 
intermédiaire pour la production de dicofol et six entreprises étaient capables de produire du dicofol 
(PNUE, 2015).  

                                                        
3 http://chm.pops.int/Implementation/Exemptions/RegisterofSpecificExemptions/tabid/1133/ 
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27. La Chine a été un des grands producteurs de DDT et de dicofol techniques, avec une production 
de DDT technique d’environ 97 000 tonnes entre 1988 et 2002. Plus de la moitié de ce volume 
(environ 54 000 tonnes) servait à produire du dicofol (40 000 tonnes) (Qiu et al., 2005). Dans ce pays, 
les entreprises enregistrées pour la production de dicofol technique et ses préparations se répartissaient 
dans 13 provinces et municipalités. Le dernier producteur de dicofol technique en Chine a cessé d’en 
produire en 2013 et a fermé cette ligne de production en 2014. Par une lettre en date du 
28 février 2014, la Chine a notifié le Secrétariat qu’en mai 2014, elle avait supprimé l’utilisation du 
DDT comme intermédiaire en circuit fermé sur un site déterminé à compter de juin 2014 
(UNEP/POPS/COP.7/4/Rev.1-Corr.1). 

28. En Inde, la société d’État Hindustan Insecticides Ltd, actuellement seul producteur connu de 
dicofol, possède une capacité de production de dicofol de 150 tonnes/an (page d’accueil du site 
Internet de la société4) et en produit toujours environ 50 tonnes/an en moyenne (Li et al., 2014a).  
On ne trouvait aucune donnée dans la littérature sur la production actuelle d’autres éventuels 
producteurs, tels que Dow AgroSciences et Adama Agricultural Solutions Ltd (ex-Makhteshim Agan 
Industries Ltd).  

29. En 2011, l’U.S. EPA a publié une ordonnance relative au retrait volontaire du dicofol à la 
requête du déclarant (Makhteshim Agan of North America, Inc). Les stocks existants ont permis à ce 
dernier de le reformuler dans des produits finaux et de le vendre jusqu’en 2013. La vente et la 
distribution par d’autres entreprises était autorisée jusqu’en 2013. Une décision finale révoquant la 
plupart des limites maximales de résidus de dicofol tolérés a été émise en 2012. Les limites maximales 
sur les importations pour le thé ont été maintenues dans l’attente d’une décision future (Informations 
demandées à l’Annexe E, États-Unis d’Amérique, 2015). 

 2.1.2 Utilisations 

30. Le dicofol est utilisé comme miticide et acaricide dans de nombreux pays à travers le monde 
sur des produits destinés à l’alimentation humaine ou animale et des cultures commerciales dont les 
pommes, les agrumes, les litchis, les longanes, les poires, les légumes-feuilles, le thé et le coton 
(Li et al., 2014a). Il sert également sur les plantes ornementales telles que les orchidées. Au Sénégal, 
le dicofol est utilisé sur les cultures d’oignons, de pastèques, de pommes de terre et de piments 
(Jepson et al., 2014). Au Mexique, on dénombre 17 homologations pour le dicofol, dont l’application 
est autorisée sur les aubergines, les piments forts, les fraises, les limes, les pommes, les oranges, les 
poires, les pastèques, les mandarines, les pamplemousses, la vigne, les agrumes et les arbustes 
ornementaux et dans les pépinières (Observations au sujet du projet de descriptif des risques du 
Comité d’étude des polluants organiques persistants, Mexique, mai 2015). Au Brésil, le dicofol a été 
utilisé comme acaricide sur le coton, les agrumes et les pommiers. Toutefois, cette utilisation a été 
interdite après le retrait de l’enregistrement de l’utilisation du dicofol comme pesticide en 2015 
(Brésil, 2016). Il est strictement réglementé ou interdit dans la plupart des pays développés. Son 
utilisation n’est plus autorisée au Canada depuis 2011 et ne le sera plus aux États-Unis après 2016 
(Li et al., 2014a; Informations demandées à l’Annexe E, États-Unis d’Amérique, 2015). Le dicofol est 
interdit en Arabie saoudite, au Bénin, en Côte d’Ivoire, en Guinée, en Iraq, en Indonésie, au Japon, en 
Mauritanie, à Oman, en Suisse et dans l’Union européenne (Informations demandées à l’Annexe E, 
2015; Observations au sujet du projet de descriptif des risques du Comité d’étude des polluants 
organiques persistants, Iraq et Côte d’Ivoire, mai 2015; et observations à ce sujet formulées par 
l’Indonésie à la onzième réunion du Comité d’étude des polluants organiques persistants).  

31. Li et al. (2014a) ont estimé, en se basant sur une revue de la littérature, des enquêtes de terrain 
et des communications personnelles, que 28 200 tonnes de dicofol ont été utilisées dans le monde sur 
une période de 13 ans de 2000 à 2012, en Asie principalement (21 719 tonnes), en Amérique du Nord 
(1 817 tonnes), en Europe (1 745 tonnes), en Amérique latine (1 538 tonnes), en Afrique 
(1 434 tonnes) et en Océanie (13 tonnes). L’utilisation par continent en 2012 était estimée à 619 tonnes 
en Asie (en Chine principalement avec 530 tonnes et en Inde avec 43 tonnes), 33 tonnes en Amérique 
du Nord (États-Unis), 38 tonnes en Amérique latine, 36 tonnes en Afrique et environ 1 tonne en 
Océanie. Sur la période 2000-2012, on estimait que 76,8 % étaient utilisés en Asie et principalement 
en Chine (69,1 % de l’utilisation totale). Toutefois, entre 2000 et 2012, l’utilisation estimée de dicofol 
a chuté de 75 % en Chine (passant de 2 013 tonnes à 530 tonnes), 69 % en Inde (passant de 145 tonnes 
à 43 tonnes) et 90 % aux États-Unis (passant de 324 tonnes à 33 tonnes), où il était essentiellement 
utilisé en Californie et en Floride. L’utilisation mondiale estimée a enregistré une baisse d’environ 
80 % entre 2000 (3 350 tonnes) et 2012 (730 tonnes). Les taux d’application moyens atteignaient 
1,3 kg/ha, 0,44 kg/ha et 0,31 à 0,45 kg/ha aux États-Unis, en Europe et en Chine, respectivement 
(Li et al., 2014a). 

                                                        
4 http://www.hil.gov.in/DICOFOL%20.html 
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32. En Europe, on estime que l’utilisation de dicofol a chuté, passant de 317 tonnes en 2000 à 
32 tonnes en 2009 (Li et al., 2014a). D’après les données d’émission estimées publiées par van der 
Gon et al. (2007), les grands pays consommateurs en 2000 étaient l’Espagne, l’Italie, la Turquie, la 
Roumanie et la France. Dans l’Union européenne, l’utilisation de dicofol dans les produits destinés à 
la protection des végétaux a expiré en 2010 au plus tard, en application de la Décision de la 
Commission 2008/764/CE5. Toutes les utilisations non agricoles sont en outre interdites par le 
Règlement (UE) n° 528/2012 sur les produits biocides6. En 2010, un questionnaire sur le dicofol aux 
fins de la Directive-cadre 2000/60/CE sur l’eau de l’Union européenne a été envoyé à ses États 
membres. La France a fait état de ventes de 2,8 tonnes en 2008 et 2,3 tonnes en 2009 et l’Italie de 
6,8 tonnes en 2008 (Entec UK Limited, 2011). 

33. La notification n° 11 de 1997 du Ministère de l’agriculture chinois a interdit l’utilisation de 
dicofol sur les théiers. L’avis n° 199 de 2002 du Ministère de l’agriculture a réaffirmé cette 
interdiction. Actuellement, l’utilisation du dicofol enregistrée en Chine concerne la prévention de 
Tetranychus cinnabarinus, Tetranychus viennensis et Phyllocoptruta oleivora sur le coton, les 
agrumes et les pommiers (Informations demandées à l’Annexe E, Chine). La part de marché du dicofol 
sur le marché chinois des acaricides a chuté en-deçà de 8 % après 2008, contre 27 % en 1999 (Li et al., 
2014a). 

34. En résumé, les données fournies par Li et al. (2014a) et d’autres sources de la littérature 
mentionnées ci-dessus montrent plausiblement une tendance à la baisse de l’utilisation mondiale de 
dicofol, qui continue probablement après la période d’étude de 2000-2012. On peut par conséquent 
estimer que l’utilisation mondiale de dicofol actuelle est nettement inférieure à 1 000 tonnes/an, et est 
très vraisemblablement plus proche de la seule production actuellement connue de 50 tonnes/an en 
Asie. 

 2.1.3 Rejets dans l’environnement 

35. Les principaux rejets dans l’environnement peuvent provenir des procédés de production, de 
l’utilisation professionnelle ou privée et des déchets. Li et al. (2014a) ont estimé la contribution 
mondiale réaliste de dicofol à l’aide du modèle Berkeley-Trent (BETR)-Monde et conclu qu’il restait 
dans l’environnement 731 des 28 200 tonnes utilisées entre 2000 et 2012. Les résultats tirés du modèle 
montrent en outre une tendance décroissante des émissions après 2008, en raison d’une baisse des 
rejets estimés de 1 000 tonnes par an, plus cohérente avec les taux actuels. Ils ont en outre estimé que 
1,9 tonne de dicofol dans l’Arctique et 2,2 tonnes dans l’Antarctique s’étaient déposées du fait de la 
propagation à longue distance. Ces résultats sont tirés de la modélisation et non de mesures sur le 
terrain. 

36. Le dicofol est produit en système fermé, mais peut être rejeté du fait de mauvaises pratiques de 
production. Li et al. (2014b) ont décrit les rejets de DDT, de dioxines et de furannes provenant d’un 
procédé de production de dicofol en système fermé en Chine. Les quantités annuelles de ΣDDT et de 
p,p’-DDT directement rejetées dans l’environnement du fait de l’utilisation de dicofol étaient estimées 
à 9 480 kg et 1 080 kg, respectivement. D’après les profils de distribution des PCDD/PCDF, la 
principale voie de formation de ces substances fait intervenir la synthèse de précurseurs pendant la 
production de dicofol en système fermé, que l’on estime être à l’origine de 0,17 g I-TEQ/an 
(équivalent toxique par an) rejetés dans l’environnement par cette entreprise (Li et al., 2014b).  

 2.2 Devenir dans l’environnement 
 2.2.1 Persistance 

  Dégradation abiotique 

37. Les isomères du dicofol sont tous deux susceptibles d’être dégradés par hydrolyse en phase 
aqueuse à un taux variable selon le pH. Les demi-vies étaient de 47 jours à pH 5, 8 heures à pH 7 et 
9 minutes à pH 9 pour l’hydrolyse de l’o,p’-dicofol et 85 jours à pH 5, 64 heures à pH 7 et 26 minutes 
à pH 9 pour l’hydrolyse du p,p’-dicofol, à 25 °C (IUCLID, cité dans Rasenberg, 2003; U.S. EPA, 
1998). Dans ces études, les principaux produits de dégradation, à savoir les isomères o,p’ et p,p’ de la 
dichlorobenzophénone (DCBP), semblaient résister à une dégradation ultérieure (non quantifié dans 
U.S. EPA, 1998). D’autres métabolites du p,p’-dicofol ont été isolés, mais non identifiés (U.S. EPA, 
1998). D’après Boethling et al. (2009), il faut en outre évaluer le potentiel de formation de produits de 
dégradation plus persistants pour tous les POP.  

                                                        
5 http://eur-lex.europa.eu/legal-content/EN/TXT/?uri=CELEX:32008D0764  
6 http://eur-lex.europa.eu/legal-content/EN/ALL/?uri=OJ:L:2012:167:TOC 
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38. À pH 5, la demi-vie de 85 jours du principal isomère, le p,p’-dicofol, était supérieure à la valeur 
limite de 60 jours pour la persistance dans l’eau (UNEP/POPS/POPRC.10/10). On trouvait les valeurs 
minimales de pH ≤6 dans environ 680 (14 %) et de pH ≤5 dans 139 (3 %) des 4 837 bassins 
hydrographiques, c’est-à-dire des lacs et rivières, des pays d’Europe du Nord (Danemark,  
Royaume-Uni, Irlande, Finlande, Norvège, Suède, Estonie). Ces données proviennent de la base de 
données sur l’eau de l’Agence européenne de l’environnement (Waterbase) (2015)7. Pienitz et al. 
(2004), Hawes et al. (2002) et Michelutti et al. (2002) ont trouvé des pH neutres et alcalins, mais aussi 
des pH acides dans plusieurs lacs et étangs arctiques. Les rivières à eaux noires de diverses régions du 
globe (Australie, Amazonie, bassin de l’Orénoque, Europe, Indonésie et régions septentrionale et 
méridionale des États-Unis) ont généralement un pH d’environ 5 (Alkhatib et al., 2007), mais 
certaines rivières à eaux noires peuvent également présenter un pH supérieur (Horbe et da Silvia, 
2009; Rousu, 1999). Au vu des données factuelles présentées, le dicofol est donc vraisemblablement 
préoccupant pour les masses d’eau aux conditions naturellement acides. 

39. D’après les données expérimentales sur la photolyse en phase aqueuse du dicofol à pH 5, la 
DT50 était de 14,8 jours pour l’o,p’-dicofol et la une demi-vie de 92,5 jours pour le p,p’-dicofol 
(U.S. EPA, 1998). Corrigées en fonction des prélèvements témoins, les DT50 pour l’o,p’- et le p,p’-
dicofol étaient de 27,5 et 244 jours, respectivement (U.S. EPA, 2009). D’après l’U.S. EPA (2009), les 
demi-vies par photolyse sont de 56 et 21 jours pour l’o,p’- et le p,p’-dicofol, respectivement. Des 
demi-vies dans le sol par photolyse de 30 jours pour les deux isomères ont été citées dans Espagne 
(2006). Toutefois, les études sur la photolyse ne contenaient pas d’informations sur le spectre 
lumineux ou de chromatogrammes sur couche mince. Le p,p’-DDD et la DCBH ont été détectés à 
4,5 % et 20 % de la radioactivité appliquée, respectivement (Espagne, 2006). L’U.S. EPA (2009) a 
conclu que la photodégradation ne devrait pas constituer une voie significative de dissipation du 
dicofol dans l’environnement. 

40. La demi-vie atmosphérique du dicofol par réaction avec les radicaux hydroxyles (OH) est de 
3,1 jours, en prenant la valeur par défaut de 1,5 × 106 molécules/cm3 utilisée dans le modèle AOPWIN 
EPISuite v.4.118 pour la concentration atmosphérique de radicaux OH pendant les heures 
d’ensoleillement. À la valeur plus faible de 5 × 105 molécules/cm3 généralement retenue comme 
moyenne journalière (24 heures) dans les atmosphères relativement non polluées de l’Union 
européenne (CE, 2003), la demi-vie atmosphérique est de 4,7 jours. Il convient de noter que les taux 
de réaction des radicaux OH varient dans le temps et dans l’espace avec l’ensoleillement journalier 
moyen et que 5 × 105 molécules/cm3 n’est peut-être pas une concentration typique des latitudes 
septentrionales étant donné que les concentrations de radicaux OH diminuent avec la latitude. 
AOPWIN permet en outre d’estimer le taux de réaction en phase gazeuse des radicaux OH avec la 
substance à 25 °C. Toutefois, vu ses propriétés physico-chimiques (voir section 1.1), le dicofol peut 
exister dans l’air en phases gazeuse et particulaire. D’après HSDB (2015), le dicofol absorbe les 
rayonnements lumineux supérieurs à 290 nm, ce qui suggère que la photolyse pourrait constituer un 
processus important de dégradation dans l’atmosphère (Chen et al., 1984, cités dans HSDB, 2015). 
Rena et al. (2011) ont étudié les mécanismes théoriques de photodégradation du dicofol en faisant 
appel à la théorie de la fonctionnelle de la densité et en ont conclu que l’attaque de la liaison C7-C8 par 
les radicaux OH et la fixation d’une fonction OH sur l’atome C12 du dicofol constituent des voies 
favorables. Outre un produit de réaction dominant (C6H4Cl)2CO, le précurseur C6H4ClOH(4-CP) de la 
formation des PCDD/PCDF a été identifié. 

  Dégradation biotique 

41. Dans un essai de biodégradabilité rapide effectué conformément à la ligne directrice 301 C de 
l’OCDE, le dicofol (à une concentration de 100 mg/l, supérieure à la solubilité dans l’eau de 1 mg/l) 
atteignait 0 % de sa demande biologique en oxygène théorique en 4 semaines dans un inoculum de 
boues activées à 30 mg/l (base de données NITE, 2015)9. 

42. Le devenir et le comportement du dicofol pendant le traitement des eaux usées ont été évalués 
par Oliveira et al. (2012). Les auteurs ont spécifiquement étudié la biodégradation du dicofol pendant 
le traitement aérobie des eaux usées et pendant la biodigestion anaérobie des boues en utilisant du 
dicofol marqué au 14C. Les résidus de dicofol et le produit de dégradation DCBP ont été quantifiés, 
mais le taux de récupération du dicofol dans les eaux usées n’était que d’environ 60 %. Après 
sept jours de procédé aérobie, 55 % à 60 % de la radioactivité appliquée (RA) se retrouvait dans les 

                                                        
7 http://www.eea.europa.eu/data-and-maps/data/waterbase-rivers-6 
http://www.eea.europa.eu/data-and-maps/data/waterbase-lakes-10 
8 http://www.epa.gov/opptintr/exposure/pubs/episuite.htm  
9 http://www.safe.nite.go.jp/jcheck/detail.action?request_locale=en&cno=115-32-2&mno=4-0226  
(dans la rubrique Rapports, voir « Dicofol (The results of the investigation) »). 
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boues activées (14 % de dicofol, 41 % de p,p’-DCBP) et 45 % de la RA dans les eaux usées (5 % de 
dicofol, 40 % de métabolites inconnus). Après le traitement aérobie, le dicofol minéralisé représentait 
seulement 0,1 % de la RA. Après 18 jours de procédé anaérobie, seuls 3 % de dicofol et 5 % de p,p’-
DCBP étaient détectés dans les boues et 70 % de la radioactivité résiduelle dans les boues se trouvait 
dans d’autres métabolites. Cette étude a par conséquent montré que le dicofol peut être dégradé (dans 
le système étudié) en d’autres composés, mais pas minéralisé. Toutefois, vu que les stations 
d’épuration des eaux usées ne devraient pas être les premiers compartiments récepteurs du dicofol, 
cette voie d’élimination n’est peut-pas la plus pertinente pour le profil d’utilisation du dicofol. 

43. Dans un essai en laboratoire sur deux systèmes eau (pH 7,1 et 7,9 à 20 °C)/sédiment, appliquant 
les méthodes approuvées par l’Union européenne décrites dans les Directives 91/414/CEE et 95/36/CE 
du Conseil, les protocoles SETAC d’évaluation du devenir dans l’environnement et les bonnes 
pratiques de laboratoire, les DT50 dans le système sédiment/eau complet étaient comprises entre 7 et 
13 heures pour le p,p’-dicofol et inférieures à 2 heures pour l’o,p’-dicofol. On observait une 
accumulation spécifique des différents isomères des principaux métabolites dans les sédiments à la fin 
de l’expérience après 100 jours pour la p,p’-DCBP (22 % de la RA), le p,p’-DCBA (acide 
dichlorobenzilique, 10 % de la RA) et l’o,p’-DCBH (dichlorobenzhydrol, 40 % de la RA). Les autres 
métabolites majeurs détectés à des teneurs supérieures à 10 % de la RA dans les études étaient 
notamment l’o,p’-DCBP, le p,p’-DCBH, le p,p’-FW-152 (2,2-dichloro-1,1-bis(4-
chlorophényl)éthanol) et l’o,p’-DCBA (UNEP/POPS/POPRC.8/INF/13, Espagne, 2006). Une nouvelle 
étude sur des systèmes eau/sédiments à pH <7 a été nécessaire afin d’évaluer le devenir du dicofol en 
milieu aquatique (Espagne, 2006 dans UNEP/POPS/POPRC.8/INF/13). D’après une étude de Wicks 
(2002, citée dans Rasenberg, 2003), les demi-vies dans les sédiments pour la DCBP, le DCBH et le 
DCBA étaient comprises entre 7 et 13 jours, 197 et 429 jours, et 24 et 174 jours, respectivement. 
D’après Belfroid et al. (2005), la DCBP se dégrade en alcools ou carboxylates (DCBH et DCBA), qui 
se dégradent à des vitesses différentes dans les sédiments. La demi-vie dans les sédiments est 
inférieure à 6 mois pour le DCBA et supérieure à six mois pour le DCBH. Toutefois, aucun milieu ou 
source n’est cité pour ces résultats. D’après les Informations demandées à l’Annexe E communiquées 
par les États-Unis d’Amérique (2015), le dicofol devrait se retrouver dans les sédiments vu son log Koe 
de 6,06 et son Koc de 7 060 ml/g. Selon l’U.S. EPA (2009), les études de métabolisme dans les sols 
anaérobies (pH 7,9) montrent que le dicofol se dégradera relativement rapidement dans les sédiments 
avec une demi-vie inférieure à 30 jours. Xia (2008) observait une disparition accrue du dicofol en 
présence de jacinthes d’eau dans une étude en laboratoire, mais on n’a connaissance d’aucune autre 
étude confirmant la reproductibilité de ces résultats. 

44. Dans une étude de sols aérobies dans des conditions de laboratoire (20 et 25 °C), l’o,p’-dicofol 
était dégradé plus rapidement que le p, p’-dicofol. Les données montraient que la dégradation était 
plus rapide dans les sols de pH plus élevé. Dans une étude selon les bonnes pratiques de laboratoire 
réalisée conformément aux exigences de l’Union européenne (Directive 91/414/CEE du Conseil, 
Annexe II, point 7.1.1.2.1), les DT50 dans le sol à pH 8,4 étaient de 18 et 204 jours pour l’o,p’-dicofol 
et le p,p’-dicofol à 20 °C, respectivement. Dans les deux autres sols européens (pH 4,9 et 6,7), on 
n’observait aucune dégradation dans les conditions d’étude pour le p,p’-dicofol. La DT50 pour l’o,p’-
dicofol était de 468 jours dans le sol argilo-limoneux (pH 6,79) et on n’observait aucune dégradation 
dans l’autre sol. La minéralisation était faible (Espagne, 2006, citée dans 
UNEP/POPS/POPRC.8/INF/13). Les DT50 de 8,5 et 31,5 jours pour l’o,p’-dicofol et le p,p’-dicofol 
proviennent des études de métabolisme dans le sol selon les lignes directrices de l’U.S. EPA (sol 
sablo-limoneux, 25 °C, pH 7,5 et 7,8, selon les bonnes pratiques de laboratoire). D’après les résultats 
des études de dégradation dans le sol et d’hydrolyse, la dégradation du dicofol varie en fonction du 
pH (Espagne, 2006). De nombreuses régions, en particulier d’Europe du Nord, possèdent des sols de 
pH <7 (Böhner et al., 2008). On trouvera des données sur le pH des sols dans le monde dans la base 
IGBP-DIS (1998). Dans les Informations demandées à l’Annexe E communiquées par la Suède 
(2015), faisant référence à une évaluation écotoxicologique effectuée en 1988, il a été conclu que le 
dicofol commercial disponible à l’époque se dégradait lentement (DT50 de 10 à 205 jours) et ne 
subissait pas de dégradation supplémentaire pour parvenir à une minéralisation complète.  

45. D’après l’U.S. EPA (2009), dans les études de simulation de sol en laboratoire, l’o,p’-dicofol se 
dégradait avec une demi-vie de 8,5 jours dans un sol limoneux et le p,p’-dicofol avec une demi-vie de 
32 jours dans un sol sablo-limoneux (pH de 7,5 à 7,9). Les principaux métabolites de l’isomère p,p’ 
étaient le p,p’-FW-152, la p,p’-DCBP, et la 3-hydroxy-4,4’-dichlorobenzophénone (3-OH-p,p’-
DCBP). Les résidus volatils représentaient 21 à 22 % et moins de 4 % de la concentration appliquée et 
les résidus inextractibles 10 à 15 % et 57 à 61 % après 12 mois pour les isomères p,p’- et o,p’-dicofol, 
respectivement (U.S. EPA, 1998). Les composés parents et les produits de dégradation préoccupants 
(dont les isomères o,p’ et p,p’ de la DCBP, du FW-152, du DCBH, de l’OH-DCBP) se dégradaient 
avec une demi-vie de 104,5 jours et 313 jours dans les deux études de métabolisme dans le sol pour 
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l’o,p’-dicofol et le p,p’-dicofol, respectivement (U.S. EPA, 2009). Des demi-vies dans les sols 
anaérobies de 6 et <30 jours pour l’o,p’- et le p,p’-dicofol (pH 7,9 et 7,8), respectivement, ont été 
déterminées (U.S. EPA, 2009). 

46. D’après l’U.S. EPA (1998), dans des études de surveillance écologiques menées en Floride et 
en Californie, le dicofol se dissipait de la surface des sols avec une demi-vie comprise entre 58 et 
113 jours. Dans une étude de dissipation sur le coton en Californie, la moitié des résidus de dicofol se 
dissipaient en moins de 7 jours. Dans une autre étude de dissipation sur les fraises en Californie, des 
DT50, dissipation de 22 jours pour l’o,p’-dicofol et de 72 jours pour le p,p’-dicofol ont été mesurées. Les 
demi-vies pour l’o,p’-DCBP et la p,p’-DCBP dans les deux études californiennes se situaient entre 29 
et 45 jours, et 55 et 132 jours, respectivement (U.S. EPA, 2009). Kumari et Duhan (2011) ont réalisé 
un essai en milieu réel en Inde afin d’évaluer la persistance des résidus de dicofol sur le coton et dans 
le sol après pulvérisation. Les résidus se dissipaient presque complètement du sol en 60 jours (demi-
vie pour la dissipation de 9 jours). Toutefois, l’extraction des sols se faisait à l’ammoniac et la 
méthode de détection ne tenait pas compte des pertes analytiques. Des résidus de dicofol étaient 
détectés dans la fibre et la graine de coton. Aucun produit de dégradation n’a été mesuré ou évoqué par 
les auteurs. Dans un essai en milieu réel à 26 °C et pH 5,9, la demi-vie pour la dissipation était 
comprise entre 40 et 50 jours (Hofmann, 1986; Informations demandées à l’Annexe E, Suède, 2015). 
Toutefois, cette étude n’a pas permis de calculer une DT50 d’après l’Espagne (2006). Rasenberg 
(2003) a donné des demi-vies de dissipation comprises entre 3,7 et 62 jours pour les isomères du 
dicofol. Vu les préparations appliquées et les paramètres des sols, les études citées par Rasenberg 
(2003) sont identiques à celles évaluées par l’Espagne (2006). L’EFSA (2014) a signalé un certain 
nombre de difficultés dans la détermination d’un taux de dégradation fiable à partir des études en 
milieu réel : par exemple, la décroissance initiale de la substance appliquée qui peut être plus rapide 
puis plus lente, une perte de substance par évaporation ou lessivage, absorption par les végétaux, 
ruissellement, etc. Toutefois, les processus de transfert ne jouaient aucun rôle dans le taux de perte ou 
de dégradation du dicofol dans les études réalisées en Floride et en Californie.  

47. L’U.S. EPA (2009) a estimé la persistance du dicofol dans l’environnement et a donné des 
demi-vies inférieures à 90 jours dans le sol, variables selon conditions environnementales spécifiques. 
Toutefois, si l’on prend en compte le dicofol et ses principaux produits de dégradation ensemble, les 
estimations prudentes de l’U.S. EPA (2009) montrent que la persistance du dicofol et de ces produits 
pourrait atteindre jusqu’à 313 jours (pH 7, 8). L’U.S. EPA (2009) a en outre noté que l’on ne dispose 
pas d’informations adéquates pour estimer la persistance des produits de dégradation du dicofol dans 
l’environnement.  

  Données de surveillance 

48. Weaver et al. (2012) ont étudié les résidus organochlorés dans les sols superficiels de Namoi 
Valley (Australie). L’étude visait à quantifier les résidus historiques présents dans le sol. Le dicofol a 
été mesuré et détecté par un laboratoire d’analyse public certifié dans un prélèvement de vertisol à une 
concentration de 18 ng/g. Le pH du sol était de 6,9 (CaCl2) et la teneur détectée a été imputée à une 
utilisation historique (T. Weaver, communication personnelle, mars 2015). Le dicofol a également été 
relevé dans des couches plus profondes de carottes de sédiments datées provenant du lac Saint André 
dans le Nord la France par Sabatier et al.. Les résidus mesurés se trouvaient dans les couches 
sédimentaires remontant aux années 1940 et l’on observait des pics de concentration correspondant 
aux années 1970, à 1992, et à 2000. Le dicofol ayant été mis sur le marché en 1958, il est 
vraisemblable que sa pénétration dans le sol ait affecté les couches sédimentaires les plus basses, mais 
les auteurs n’ont apporté aucun élément concluant permettant de définir un mécanisme précis. Aucune 
demi-vie n’a été calculée, mais les données montrent que le dicofol peut persister dans cet 
environnement pendant plusieurs décennies (Sabatier et al., 2014). Zhong et al. (2015) ont relevé des 
teneurs élevées en dicofol dans des prélèvements de sédiments superficiels provenant de régions 
côtières ou situées au large en mer de Bohai et dans la mer Jaune. La présence de concentrations de 
dicofol dans les estuaires, l’eau de mer (pH >7) et les sédiments marins montre que le dicofol est 
suffisamment persistant pour se retrouver dans la mer. Les concentrations moyennes de dicofol 
mesurées près des estuaires du Yangtsé et du fleuve Jaune, qui étaient sept fois plus élevées que sur 
d’autres sites de prélèvement (Zhong et al., 2015), traduisaient des apports supérieurs plus près des 
estuaires. Les données pour les régions reculées restent très limitées, mais la présence de dicofol en 
milieu arctique dans l’eau de mer et dans l’air (une étude : Zhong et al., 2012) montre qu’il est 
suffisamment persistant pour être transporté à de plus hautes latitudes (on trouvera les concentrations 
des régions sources et des plus hautes latitudes à la section 2.3.1). 
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  Résumé de la persistance 

49. Les données expérimentales montrent que la dégradation abiotique ou biotique est variable en 
fonction du pH du compartiment environnemental récepteur, les demi-vies de dégradation étant 
supérieures dans des conditions acides. L’isomère dominant p,p’-dicofol est persistant dans des 
conditions acides dans les études sur l’hydrolyse. D’après les études en laboratoire disponibles, le 
dicofol se dégradera en milieu aquatique à pH ≥7. Les demi-vies expérimentales pour la dégradation 
primaire du dicofol dans le sol varient., D’après certaines études en milieu réel effectuées en 
Californie et en Floride, le dicofol n’est pas persistant dans le sol. Toutefois, on ne dispose pas 
d’études en milieu réel dans des climats plus froids et de vitesses de dégradation des métabolites. Une 
estimation prudente de la persistance de l’o,p’- et du p,p’-dicofol et des principaux produits de 
dégradation préoccupants allant jusqu’à 104,5 et 313 jours dans le sol (d’après les études en 
laboratoire) a été donnée. De récentes données de surveillance ont montré que le dicofol est 
suffisamment persistant pour être transporté par le biais des apports fluviaux jusqu’à l’océan et détecté 
dans des couches sédimentaires profondes datant de plusieurs dizaines d’années. Une étude a mesuré 
le dicofol dans des régions reculées. Vu que le dicofol se décompose en DBCP au cours de l’analyse, 
il est difficile de déterminer la source de la DCBP identifiée. Il serait en outre impossible de 
déterminer la signification des non-détections, qui ne prouvent pas l’absence de dicofol. 

 2.2.2 Bioaccumulation 

  Évaluation préalable à partir des propriétés physico-chimiques 

50. Les valeurs de log Koe signalées pour les isomères p,p’- et o,p’-dicofol étaient comprises dans 
une large fourchette allant de 3,5 à 6,06 (voir section 1.1). L’U.S. EPA (2009) a retenu une valeur 
maximale de log Koe égale à 6,06 pour établir des estimations à l’aide de modèles. Li et al. (2014a) 
donnent un log Koe de 5,02 (valeur mesurée recommandée par le modèle KOWWIN EPISuite) et 4,18 
(moyenne logarithmique des valeurs mesurées comprises dans la fourchette 4,08-4,28) pour le p,p’-
dicofol et 4,40 (moyenne logarithmique des valeurs mesurées comprises dans la fourchette 4,32-4,34) 
pour l’o,p’-dicofol. Pour les métabolites du dicofol (DCBP, FW-152, DCBH et OH-DCBP), des 
valeurs de log Koe comprises entre 3,96 et 4,89 (EPISuite v.4.0) sont citées par l’U.S. EPA (2009). 
Ces valeurs montrent la possibilité d’une bioconcentration du dicofol et de ses produits de dégradation 
dans les organismes aquatiques, même si la plupart sont inférieures au seuil de 5 fixé comme critère de 
sélection par la Convention de Stockholm.  

51. Le coefficient de partage octanol/air (Koa) est cité comme un indicateur du potentiel de 
bioaccumulation dans les animaux terrestres pour l’évaluation préalable des POP 
(UNEP/POPS/POPRC.3/INF/8, 2007). Kelly et al. (2007) ont avancé que la bioamplification du 
dicofol dans les réseaux trophiques terrestres est particulièrement pertinente du fait de sa valeur de 
log Koa élevée. Deux sources différentes proposent des valeurs de log Koa de 8,9 et 10,03 pour le 
dicofol (Kelly et al., 2007; et Li et al., 2014a). En se basant sur une fourchette de valeurs comprises 
entre 3,5 et 6,06 pour le log Koe et entre 8,9 et 10,02 pour le log Koa, on peut s’attendre à un potentiel 
de bioaccumulation élevé tant chez les organismes respirant de l’air que chez les organismes 
aquatiques (log Koe supérieur à 2 et log Koa supérieur à 5 d’après ECHA, 2008). Les valeurs du log Koa 
des produits de dégradation, estimées à l’aide du modèle KOAWIN EPISuite v.4.1, étaient de 8,799 
pour la DCBP, 12,07 pour le FW-152 et 10,4 pour le DCBH. Les valeurs de log Koe et de log Koa pour 
les métabolites se trouvaient dans une fourchette traduisant un potentiel de bioaccumulation élevé dans 
les organismes terrestres d’après Kelly et al. (2007) et ECHA (2008). 

  Études de bioconcentration et de bioaccumulation dans les organismes aquatiques 

52. Dans une étude en laboratoire de 28 jours sur le crapet arlequin (Lepomis macrochirus) exposé 
au p,p’-dicofol, un FBC de 10 000 a été observé dans les poissons entiers (l’état d’équilibre n’était pas 
atteint) et un FBC à l’équilibre de 25 000 a été estimé (U.S. EPA, 2009). Dans cette étude, le composé 
parent dicofol représentait plus de 94 % de la radioactivité mesurée après l’exposition pendant 
28 jours, ce qui montre que le métabolisme du dicofol était minimal dans les poissons. Le FW-152 et 
l’OH-DCBH ont été détectés dans des prélèvements tissulaires (tous deux à 4,7 % de la RA) d’après 
l’U.S. EPA (2009) et UNEP/FAO/RC/CRC.2/14/Add.4 dans les Informations demandées à 
l’Annexe E communiquées par les Pays-Bas (2015). 

53. Dans le document UNEP/POPS/POPRC.8/INF/13, on citait cette même valeur de FBC de 
25 000 pour le dicofol (isomère p,p’) chez les poissons, associée à une élimination lente et à un temps 
de dépuration (CT90) de 110 jours. Aucune autre information n’est donnée sur l’espèce de poisson 
concernée ni sur les détails du calcul du FBC. 

54. Au cours d’un essai sur les premiers stades de la vie chez les invertébrés aquatiques 
Hyalella azteca et chez la tête-de-boule (Pimephales promelas), on observait des valeurs moyennes à 
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28 jours de FBC de 10 000 (±3 000) et 3 700 (±800), respectivement. La durée de cette étude étant 
insuffisante pour permettre aux organismes expérimentaux d’atteindre l’état d’équilibre, on devrait 
observer des FBC supérieurs si l’on prolongeait la durée, d’après l’U.S. EPA (2009). Dans une autre 
étude citée par l’U.S. EPA (2009), un essai sur le cycle de vie complet (conformément au Code des 
réglementations fédérales des États-Unis d’Amérique (CFR) (titre 40, partie 158, ligne  
directrice 72-5), selon les bonnes pratiques de laboratoire, conditions dynamiques) chez la  
tête-de-boule, le FBC le plus élevé atteignait 43 000 et était observé chez les femelles F0 après 
296 jours d’exposition au dicofol. Les FBC (basés sur l’activité totale 14C, fourchette de 11 000 à 
43 000) tirés de cette étude montraient que le dicofol tend à se concentrer dans les tissus des poissons à 
tous les stades de la croissance (Espagne, 2006). 

55. Des études réalisées conformément aux lignes directrices 305 de l’OCDE ont donné des FBC 
de 8 200 et 6 100 chez la carpe commune exposée à des concentrations de 0,1 et 1 µg/l (base de 
données NITE, 201510). Un récent essai sur la bioaccumulation chez des éleuthéroembryons de 
poisson-zèbre au lieu d’individus adultes a montré que le FBC du dicofol était supérieur à celui de 
chlorpyrifos et de l’atrazine. Les éleuthéroembryons de poisson-zèbre (72 heures après éclosion) 
étaient exposés à 0,1 et 1 µg/l de dicofol pendant 48 heures. L’état d’équilibre n’était pas atteint. La 
valeur de log FBC calculée à l’aide de deux modèles toxicocinétiques en supposant l’état d’équilibre 
atteint était de 3,9 (soit 7 943 l/kg) (El-Amrani et al., 2012). Vu les difficultés analytiques que pose la 
mesure du dicofol, les résidus accumulés pourraient également comprendre des produits de 
dégradation dans ces études. 

  Études de la toxicocinétique et du métabolisme 

56. Le métabolisme et la toxicocinétique sont bien décrits par l’OMS (1992), l’U.S. EPA (1998) et 
le JMPR (2011). Des doses uniques de 25 mg/kg ont été administrées à des souris mâles. 
Environ 60 % de la dose administrée était éliminée en 4 jours principalement dans les fèces, 
l’excrétion fécale représentant 40 % de la dose administrée et l’excrétion urinaire 20 %. Des pics de 
concentration tissulaire étaient atteints en 24 à 48 heures. Les concentrations les plus élevées du 
composé radiomarqué se trouvaient dans les tissus adipeux, puis le foie, les reins, les poumons, le 
cœur, le plasma sanguin, le cerveau, le sang entier et la rate. Les concentrations chutaient rapidement 
en 4 jours sauf dans les tissus adipeux (Kaneshima et al., 1980). Les études du métabolisme chez le rat 
ont été menées à l’aide de dicofol radiomarqué, en administrant des doses fortes (50 mg/kg p.c. en 
dose unique) et faibles (0,5 mg/kg p.c. pendant 16 jours). Le dicofol était éliminé principalement dans 
les fèces ou emmagasiné dans les tissus adipeux. On en a déduit les voies métaboliques du dicofol, 
dont la principale reposait sur l’halogénation réductrice en dichlorodicofol et l’oxydation en 
dichlorobenzophénone, acide dichlorobenzoïque et dichlorobenzile. L’analyse des métabolites a fait 
apparaître qu’au plus 0,2 % du résidu radioactif était du DDE qui pouvait provenir de la présence de 
DDT (0,2 %) et du DDE (0,01 %) dans la matière expérimentale. Les données montraient que le 
métabolisme du dicofol était différent de celui du DDT, qui se métabolisait en DDE supposé 
cancérogène (U.S. EPA, 1998). Dans une étude sur l’adsorption, la distribution, le métabolisme et 
l’excrétion chez le rat, le dicofol se retrouvait préférentiellement dans les tissus adipeux et était 
éliminé principalement dans les fèces. La quasi-totalité de la dose de dicofol était excrétée au bout de 
8 jours (IPCS Inchem, 1992). Les demi-vies d’élimination estimées après une exposition répétée 
étaient comprises entre 6 et 14 jours (Steigerwalt et al., 1984b, cités dans IPCS Inchem, 1992). 

57. L’administration pendant 12 semaines (32 ppm) dans la nourriture de rats a montré qu’après 
8 semaines, l’équilibre dans la graisse (à 25 ppm pour les mâles et 70 ppm pour les femelles) était 
atteint. Après 12 semaines, le dicofol était retiré et les concentrations chutaient à zéro après 
14 semaines chez les mâles, mais restaient à environ 6 ppm chez les femelles. En outre, les 
concentrations plus élevées ou plus faibles dans la nourriture étaient davantage emmagasinées chez les 
femelles que chez les mâles (IPCS, 1992).  

58. L’élimination chez le crapet arlequin était lente et le métabolisme minimal. La demi-vie de 
dépuration estimée était de 33 jours (U.S. EPA, 1998; U.S. EPA, 2009). Brown et Casida (1987) 
donnent des détails dans une étude sur le métabolisme du dicofol et du DDT examiné à part en tant 
qu’impureté du dicofol. Des préparations ont été administrées à des souris mâles à des doses de 
30 mg/kg p.c. et incubées avec des foies de rat. Les résultats montraient que le dicofol est déchloré en 
déchlorodicofol (DCD), et que ces deux substances se métabolisaient en DCBP et dichlorobenzhydrol. 
Brown et Casida (1987) ont avancé que les voies métaboliques in vivo pour le dicofol feraient 
vraisemblablement intervenir une porphyrine réduite (enzyme hépatique nécessaire à une fonction 
métabolique saine) dans les microsomes hépatiques. L’exposition in vitro de microsomes de bovin et 

                                                        
10 http://www.safe.nite.go.jp/jcheck/detail.action?request_locale=en&cno=115-32-2&mno=4-0226  
(dans la rubrique Rapports, voir « Dicofol (The results of the investigation) »). 
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de rat montre que la formation de DCBP ne dépend pas de l’activité enzymatique, mais plutôt de 
mécanismes inorganiques, principalement par le biais de l’élimination à catalyseur OH d’un anion 
trichlorométhyle (Thiel et al., 2011). 

  Évaluation des modèles et des données de surveillance concernant la bioconcentration et la 
bioamplification 

59. D’après les rapports d’évaluation des États (U.S. EPA, 1998; U.S. EPA, 2009; Espagne, 2006) 
et la revue de la littérature, on ne dispose d’aucune donnée empirique sur la bioaccumulation, la 
bioamplification et l’amplification trophique du dicofol. 

60. Toutefois, Malik et al. (2011) ont examiné la persistance et la bioaccumulation éventuelles du 
dicofol dans trois héronnières situées sur les fleuves Chenab et Ravi et sur le Rawal Lake Reservoir 
dans la région du Pendjab (Pakistan). Des prélèvements de sédiments superficiels (n = 15, à une 
profondeur de 3 à 8 cm) et de proies (par exemple, insectes, crapauds, poissons) (n = 150) et des œufs 
d’aigrette (n = 30, un œuf par nid) au sein de ces héronnières ont été recueillis pendant l’été 2007. Les 
concentrations sédimentaires moyennes de Chenab et Ravi atteignaient 12,5±18,4 et 11,3±16,2 ng/g, 
respectivement. La principale conclusion est que dans tous les cas, les concentrations de dicofol 
trouvées sur ces trois sites étaient plus élevées dans les œufs prélevés (10±21,3, 38,4±50,2 et 
48,3±53,3 ng/g, valeurs moyennes) que dans les proies (non détecté, 21,6±30,6 et 10,3±14,5 ng/g, 
valeurs moyennes), ce qui suggère une bioamplification dans les trois héronnières. Toutefois, ces 
résultats n’ont pas été corrigés en fonction des lipides, de sorte que ces valeurs ne démontrent peut-être 
pas totalement l’existence d’une réelle bioamplification dans les espèces d’ordre supérieur.  

61. Les FBC du dicofol estimés à l’aide du modèle KABAM11 étaient compris entre environ 
28 000 l/kg pour les organismes filtreurs et 55 000 l/kg pour le phytoplancton (Informations 
demandées à l’Annexe E, États-Unis d’Amérique, 2015). Parmi les résultats du modèle pour les 
métabolites, les estimations des résidus de FW-152 dans les poissons étaient les plus élevées 
(U.S. EPA, 2009). 

62. Des estimations du log FBC à l’aide de modèles de relations quantitatives structure-activité 
pour les métabolites p,p’-DCBP, p,p’-DCBP, p,p’-FW-152, o,p’-FW-152 et p,p’-DCBH, ont été 
calculées en employant la plateforme libre VEGA12, qui propose trois outils de calcul du FBC dont un 
modèle de références croisées. L’expression « références croisées » signifie en l’occurrence que les 
valeurs inconnues (ici, log FBC) d’un ou de plusieurs composé(s) visé(s) sont estimées à partir des 
données connues pour des substances possédant une structure similaire. Une valeur de log FBC de 
3,77 (soit 5 904 l/kg) a été calculée pour les isomères du FW-152 à l’aide de ce modèle. 

63. Pour les espèces terrestres, Kelly et al. (2007) ont obtenu, en supposant un log Koe de 3,5, des 
facteurs de bioamplification élevés compris entre 6,1 chez les reptiles et 76 chez l’être humain. 
Toutefois, la transformation métabolique peut réduire ou annuler le potentiel de bioamplification 
attendu, mais seulement si le taux de transformation métabolique est suffisamment élevé, auquel cas il 
faudrait également étudier la bioaccumulation des métabolites produits. 

  Résumé de la bioaccumulation 

64. Le dicofol présente un potentiel de bioconcentration élevé, comme le démontrent les FBC 
expérimentaux compris entre 6 100 et 43 000 calculés chez les poissons et une demi-vie expérimentale 
pour la dépuration de 33 jours calculée chez le crapet arlequin. Les résultats issus des modèles 
montrent, pour les espèces terrestres, des facteurs de bioamplification élevés, qui peuvent être réduits 
si l’on ne tient pas compte de la transformation métabolique. Pour le dicofol, les valeurs du log Koe 
mesurées vont de 4,08 à 6,06 et celles estimées pour les métabolites sont comprises entre 3,54 et 4,89, 
mais les valeurs du log Koa pour le dicofol et ses métabolites montrent que le potentiel de 
bioaccumulation pourrait être élevé d’après ces informations préalables (sans tenir compte du 
métabolisme). En outre, un modèle de relations quantitatives structure-activité a montré un potentiel 
de bioconcentration élevé pour le FW-152. Une étude de surveillance a montré une bioaccumulation 
dans les œufs de héron, mais ces résultats n’ont pas été corrigés en fonction des lipides, de sorte que 
ces valeurs ne démontrent peut-être pas totalement l’existence d’une réelle bioamplification dans la 
chaîne alimentaire. 

                                                        
11 http://www.epa.gov/oppefed1/models/water/kabam/kabam_user_guide_appendix_d.html  
12 http://www.vega-qsar.eu/index.php  
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 2.2.3 Potentiel de propagation à longue distance dans l’environnement 

  Examen des propriétés physico-chimiques 

65. Au sens de l’Annexe D, une demi-vie atmosphérique supérieure à 2 jours est reconnue comme 
un critère pour le potentiel de propagation à longue distance. Les demi-vies dans l’air à 25 °C en phase 
gazeuse calculées pour le dicofol sont comprises entre 3,1 et 4,7 jours (voir section 2.2.1). Vu les 
températures nettement inférieures dans la troposphère, la demi-vie du dicofol en conditions réelles est 
vraisemblablement plus longue. La constante de dégradation varie selon la température (Aktinson, 
1989). Vu sa pression de vapeur et sa propension à s’adsorber sur des particules (voir section 1.1), le 
dicofol devrait se retrouver dans les phases gazeuse et particulaire dans l’atmosphère. On estime que la 
demi-vie moyenne des particules est comprise entre 3,5 et 10 jours et leur durée de vie moyenne entre 
5 et 15 jours (Atkinson et al., cités dans Rasenberg, 2003).  

  Prévisions des modèles de propagation à longue distance 

66. Plusieurs modèles ont été développés pour estimer le potentiel de propagation à longue distance 
des POP candidats. Le modèle MSCE-POP de transformation chimique et de propagation multi-
compartiments (Vulykh et al., 2005), adopte une approche fondée sur la comparaison avec des 
substances connues afin d’éliminer l’influence de la modélisation sur les résultats numériques. Le 
benzo[a]pyrène (B[a]P), inscrit comme POP au Protocole de la Commission économique des 
Nations Unies pour l’Europe sur les polluants organiques persistants, a été choisi comme substance de 
référence en raison de sa grande distance de transport d’environ 2 400 km et de sa demi-vie dans 
l’environnement d’environ 75 jours. Dans ce modèle, on suppose que les demi-vies du dicofol dans 
l’air, l’eau et le sol sont de 3, 30 et 60 jours, respectivement. Le modèle prédit une distance de 
transport atmosphérique (distance au-delà de laquelle la concentration est inférieure à l/1000 de celle 
observée à la source) de 1 650 km. La demi-vie dans l’environnement du dicofol était estimée à 
20 jours. Les demi-vies dans l’environnement du dicofol et du B[a]P montrent que le dicofol est 
moins persistant que le B[a]P. D’après la distance de transport calculée à l’aide du modèle, sa 
propagation à longue distance est légèrement inférieure à celle du B[a]P.  

67. L’U.S. EPA (2009) a estimé la persistance globale et la propagation à longue distance du 
dicofol et de ses produits de dégradation à l’aide de l’outil de sélection de l’OCDE prévu à cet effet 
(Pov and LRTP Screening Tool). Les mesures de la persistance globale associent des estimations des 
demi-vies dans un seul milieu au partage d’une substance entre plusieurs milieux, au lieu de retenir les 
demi-vies dans un seul milieu comme critère de persistance. La persistance globale tient compte des 
milieux environnementaux entre lesquels la substance est susceptible de se répartir et pondère les 
demi-vies dans un seul milieu par la proportion de la substance présente dans ce milieu (Wegmann, 
2009). La distance de transport caractéristique représente le potentiel de propagation à longue distance 
de la substance dans l’air ou l’eau (distance à laquelle la concentration de la substance a diminué de 
37 % du fait du transport). L’efficacité du transfert est une grandeur sans dimension mesurant le 
potentiel de transport atmosphérique et de dépôt du composé parent dans les environnements terrestres 
et aquatiques d’une région reculée. L’outil de l’OCDE requiert des demi-vies de dégradation estimées 
dans le sol, l’eau et l’air et des valeurs de log Kae et log Koe comme paramètres d’entrée spécifiques à 
la substance. Pour caractériser le potentiel de propagation à longue distance du dicofol, l’U.S.  
EPA s’est servie de l’outil de l’OCDE. Trois substances connues pour subir une propagation à longue 
distance, à savoir le DDT, l’aldrine et l’endrine, ont également été modélisées afin de contextualiser le 
potentiel de propagation à longue distance du dicofol. D’après l’U.S. EPA (2009), il existe des 
incertitudes considérables concernant le devenir dans l’environnement (valeurs d’entrée) des 
substances examinées. Les résultats montrent que le dicofol et ses produits de dégradation ont une 
persistance globale inférieure à celle des autres substances, mais un potentiel de propagation à longue 
distance similaire ou supérieur. Le p,p’-DDT, l’aldrine et l’endrine affichent une persistance globale 
de 1 010, 225 et 1 556 jours, une distance de transport caractéristique de 2 530, 206 et 515 km et une 
efficacité du transfert de 5,17, 0,003 et 0,04 %. La persistance globale, la distance de transport 
caractéristique et l’efficacité du transfert de l’o,p’-dicofol et du p,p’-dicofol étaient de 37 et 138 jours, 
2 142 et 1 467 km et 9,45 et 3,39 %, respectivement. S’agissant des métabolites, le modèle prédisait 
une persistance globale de 172, 516 et 108 jours, une distance de transport caractéristique de 1 381, 
504 et 238 km et une efficacité du transfert de 2,24, 2,15 et 0,66 % pour la DCBP, le FW-152 et le 
DCBH, respectivement.  

68. Le potentiel de propagation à longue distance le plus récent a été évalué par Li et al. (2014a) à 
l’aide du modèle Globo-POP. En résumé, Li et al. (2014a) en ont conclu que, par rapport à d’autres 
contaminants arctiques, le dicofol affiche un potentiel de contamination arctique absolu (eACPair10) 
modéré et le potentiel de contamination arctique relatif (mACPair10) le plus élevé, ce qui signifie qu’il 
peut être transporté depuis les lieux sources jusqu’à l’environnement arctique avec une efficacité 
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modérée, et que sa persistance dépend davantage de la température, les températures arctiques froides 
favorisant une dégradation lente et un enrichissement relatif et les températures équatoriales chaudes 
une dégradation rapide. En se basant sur la valeur obtenue par simulation de la masse de dicofol totale 
restant dans le milieu arctique superficiel (MArctic) après une décennie d’émissions continues, on 
définit eACPair10 comme la proportion de MArctic dans les émissions mondiales cumulées et 
mACPair10 comme la proportion de MArctic dans la masse totale de dicofol restant dans l’ensemble 
de l’environnement mondial au terme de la dixième année. Sa valeur d’eACPair10 (0,06 %) était 
comparable à celle du HBCD (0,05 %) ou de l’aldrine (0,04 %) et sa valeur de mACPair10 (3,7 %) 
était supérieure à celle du lindane (3,39 %) et du DDT (2 à 3 %). Le taux de décroissance de la 
concentration de dicofol inférieur au taux de décroissance de l’utilisation mondiale de dicofol traduit 
l’accumulation modélisée dans l’Arctique découlant du fait que la dégradation est ralentie par la 
température d’après les résultats du modèle (Li et al., 2014a). 

  Confirmation sur la base de mesures effectuées dans des régions reculées 

69. Zhong et al. (2012) apportent des preuves de la présence de dicofol dans les milieux 
environnementaux éloignés de ses sources, d’après l’étude de données sur l’eau de mer superficielle et 
l’air de la couche limite marine recueillies depuis la mer de Chine orientale (33,2°N) jusqu’au Haut-
Arctique (84,5°N). Le dicofol a été détecté dans l’air (principalement en phase gazeuse) et dans l’eau 
de mer (voir section 2.3.1).  

  Résumé de la propagation à longue distance dans l’environnement  

70. La demi-vie calculée du dicofol comprise entre 3,1 et 4,7 jours est un critère de sélection pour 
la propagation à longue distance. Les résultats issus des modèles ont montré que le dicofol et ses 
métabolites peuvent être transportés jusqu’à des régions reculées et présentent des propriétés de 
propagation à longue distance similaires à celles de plusieurs POP connus. On dispose de peu de 
données de surveillance prouvant la présence de dicofol dans les milieux environnementaux éloignés 
de ses sources (deux études, Zhong et al., 2015 – mer de Chine orientale; et Jantunen, 2015 – Arctique 
canadien). 

 2.3 Exposition 
 2.3.1 Données de surveillance de l’environnement 

  Régions reculées 

71. Dans une étude à grande échelle réalisée entre l’Asie de l’Est et le Haut-Arctique, le dicofol 
était abondamment présent aux côtés de l’α-endosulfan, déjà inscrit comme POP, et détecté à des 
concentrations moyennes de 14 ± 29 (écart-type) pg/m³ dans l’air et 9 ± 23 (écart-type) pg/l dans l’eau 
de mer (Zhong et al., 2012). Les concentrations décroissaient de ~25 pg/m3 et 87 pg/l à 35°N à  
0,9-2,5 pg/m3 et <0,2-2 pg/l à 66-80°N dans l’air et dans l’eau de mer, respectivement. Ces données 
ont permis aux auteurs de calculer des coefficients de fugacité air-eau pour chacun des lieux de 
prélèvement, qui ont fourni des informations sur la direction nette probable du transfert chimique. Il a 
été suggéré que l’air était le mode de transport prédominant et que le dicofol était propagé depuis sa 
source d’origine et se déposait dans l’eau superficielle tout le long du trajet, mais l’on observait les 
taux de dépôt les plus élevés à proximité des régions sources potentielles. Zhong et al. (2012) ont 
effectué une extraction polaire des prélèvements et eu recours à une injection pulsée sans diviseur de 
flux pour la chromatographie gazeuse, qui a permis d’éviter la décomposition thermique du dicofol. Ils 
ont en outre utilisé un étalon interne du dicofol et un substitut radiomarqué (autre que le dicofol-D8). 
Comme l’ont confirmé les discussions avec les experts et les éclaircissements apportés par les auteurs 
(G. Zhong, communication personnelle, avril 2015), les résultats de l’étude semblent donc plausibles, 
vu la méthode d’analyse appliquée. 

72. Les concentrations de dicofol et de DCBP (qui n’ont pu être séparés par l’analyse) dans l’air 
arctique de l’archipel canadien étaient de ~2 pg/m3 lors des campagnes de mesure ArcticNet menées 
sur la période 2011-2013 (L. Jantunen, Environnement Canada, communication personnelle, 2015). 
Hoferkamp et al. (2010) n’ont pu obtenir aucun résultat pour le dicofol dans l’environnement arctique. 
D’après Muir et de Wit (2010), il n’existait aucune mesure directe du dicofol dans l’Arctique. Cela 
pourrait s’expliquer, entre autres raisons, par les difficultés que pose l’analyse du dicofol. Kucklick 
(J. Kucklick, communication personnelle, novembre 2013) a mentionné par exemple des difficultés à 
détecter le dicofol dans les prélèvements réalisés chez le phoque. 

  Échelle régionale et locale 

73. Le dicofol était fréquemment détecté dans l’air et dans l’eau en mer de Bohai et dans la mer 
Jaune (Chine). Les concentrations atmosphériques s’élevaient en moyenne à 3,8±2,3 pg/m3 dans la 
phase gazeuse et la valeur plus faible de 0,68 pg/m3 dans la phase particulaire (Zhong et al., 2014). 
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Les concentrations dissoutes dans l’eau de mer étaient en moyenne de 63±65 pg/l, les plus fortes 
atteignant jusqu’à 240 pg/l environ. Zhong et al. (2015) ont analysé le dicofol dans 72 prélèvements de 
sédiments superficiels provenant de régions côtières ou situées au large en mer de Bohai et dans la mer 
Jaune, qui bordent des régions très consommatrices et productrices de pesticides et reçoivent un 
ruissellement et une charge sédimentaire considérables provenant de plusieurs fleuves. Le dicofol a été 
détecté dans 60 % des prélèvements et prédominait dans le profil de concentration, où 90 % des 
concentrations observées étaient supérieures à 0,1 ng/g p.s., la concentration moyenne s’élevait à 
1,3±2,5 ng/g p.s. et la concentration la plus forte atteignait 18 ng/g p.s. Les concentrations reflétaient 
en général les valeurs mesurées dans l’air et dans l’eau, et la présence des valeurs les plus élevées dans 
les zones les plus proches des estuaires montrait l’existence de sources fluviales actuelles 
(Zhong et al., 2015), et notamment d’apports provenant de zones de production locales (les provinces 
de Jiangsu et Shandong ont été les premier et deuxième producteurs de pesticides en Chine (2011), 
avec 29 et 20 % de la production totale, respectivement (Zhong et al., 2015)).  

74. Eng et al. (2016) ont mené une campagne de surveillance de l’air en Inde et effectué 
23 prélèvements en zones rurales et urbaines (et trois essais à blanc) à l’aide d’un échantillonneur d’air 
passif. Les prélèvements ont été analysés par chromatographie en phase gazeuse et spectrométrie de 
masse en employant une méthode d’injection pulsée sans diviseur de flux similaire à celle utilisée par 
Zhong (2012), avec des modifications supplémentaires permettant de convertir tout le dicofol en 
DCBP au cours de l’analyse. Cette méthode a fourni une série de données complète et robuste avec 
des pertes de dicofol moindres pendant l’analyse. Les résultats montraient des concentrations dans 
l’air de 1 à 2 ng/m3 en zone rurale, de 2 ng/m3 en zone urbaine et de 0,4 ng/m3 dans une zone censée 
représenter les concentrations de fond naturelles. 

75. Dans les sédiments de la Central Valley de Californie, on trouvait jusqu’à 250 ng/g p.s. de 
dicofol dans 75 % des 28 prélèvements analysés (Weston et al., 2013). Dans une publication 
antérieure (Wang et al., 2010), on trouvait 36±207 ng/g p.s. (moyenne±écart-type) de dicofol dans 
cinq des douze prélèvements de sédiments provenant de cette même région. Dans les régions les plus 
basses du fleuve Yangtsé, Tang et al. (2013) détectaient 0,46±1,38 ng/g p.s. (moyenne±écart-type) de 
dicofol dans les sédiments, tandis que les concentrations de dicofol dans l’eau superficielle étaient 
inférieures au seuil de détection (<0,28 ng/l).  

76. Dans une enquête nationale réalisée en France, le dicofol n’était détecté dans aucun des 
154 points de prélèvements de sédiments (Vulliet et al., 2014). Cette observation est cohérente avec 
les résultats de Thomas et al. (2012), qui ne trouvaient pas de dicofol dans les poissons d’eau douce et 
les sédiments provenant d’un étang à poissons du nord-est de la France.  

77. Dans le bassin hydrographique d’un vignoble français, Sabatier et al. (2014) ont reconstitué les 
concentrations à long terme du dicofol dans les sédiments lacustres. Ces dernières enregistraient des 
pics en 1970, 1992 et 2000 associés à des flux d’environ 4,5, 8,0, 6,0 ng/cm²/an, respectivement. Dans 
les aquifères transfrontières du nord-est de la Grèce, le dicofol était détecté dans l’un des trente-sept 
puits à des concentrations de 0,153 µg/l, soit supérieures à la limite de la norme de qualité de l’eau 
potable de l’Union européenne fixée à 0,1 μg/l (Vryzas et al., 2012). Papadakis et al. (2015) ont 
examiné 416 prélèvements d’eau provenant de six rivières et dix lacs situés dans les grandes zones 
cultivées de la Grèce (recueillis de septembre 1999 à février 2001) et calculé des concentrations 
moyennes annuelles de dicofol dans les masses d’eau superficielle de 0,01 µg/l, soit supérieures à la 
moyenne annuelle fixée par la norme de qualité environnementale de l’Union européenne pour le 
dicofol (0,0013 µg/l) en application de la Directive 2013/39/CE13. 

78. Bishnu et al. (2009) ont détecté une concentration moyenne de 3,6 µg/l (fourchette de 
0,9 à 5,8 µg/l) de dicofol dans les masses d’eau situées sur des plantations de thé dans la région de 
Doars au Bengale occidental (Inde), en avril. Dans une étude du South Florida Water Management 
District menée sur des prélèvements d’eau de surface effectués sur 27 sites entre 1988 et 1993, on ne 
détectait de dicofol (à des concentrations supérieures à des limites de détection allant généralement de 
2 à 180 µg/l) dans aucun des prélèvements (U.S. EPA, 1998). D’après Domagalski (1996, cité dans 
U.S. EPA, 2009), dans une analyse de prélèvements d’eau provenant du fleuve San Joaquin 
(Californie) et de ses affluents, les concentrations étaient inférieures au seuil de détection dans tous les 
prélèvements recueillis de mars à juin 1993, mais dépassaient ce seuil (0,05 μg/l) et atteignaient des 
valeurs maximales de 2,5 μg/l dans les 33 prélèvements effectués de juin à septembre. Sur la 
période 1990-2006, 618 prélèvements d’eau superficielle ont été analysés dans la base de données du 
California Department of Pesticide Regulation (CDPR) et du dicofol a été détecté dans 11 (1,8 %) 
d’entre eux à une concentration maximale de 0,27 μg/l (U.S. EPA, 2009). La Pesticides in Ground 
Water Data Base (U.S. EPA, 1992, cité dans U.S. EPA, 2009) n’a montré aucune présence de dicofol 

                                                        
13 http://eur-lex.europa.eu/legal-content/FR/ALL/?uri=CELEX:32013L0039 
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dans les quelques prélèvements effectués dans plusieurs États dont la Californie (1 634 puits entre 
1979 et 1991). 

79. Syed et Malik (2011) ont détecté une concentration moyenne de 10,75 ng/g de dicofol dans les 
sols superficiels entourant un site industriel au Pakistan dans 69 % des 36 prélèvements, mais on 
ignore dans quelle mesure ces teneurs sont imputables aux procédés de production industriels (y 
compris l’élimination des déchets) ou à l’utilisation agricole dans cette région. 

80. Weaver et al. (2012) ont trouvé le dicofol dans des sols superficiels (un prélèvement analysé 
contenait 18 µg/kg de dicofol) de la Namoi Valley (Australie). Le dicofol atteignait jusqu’à 53,2 pg/m3 
dans l’air urbain en Espagne (Coscolla et al., 2011).  

81. Des teneurs en dicofol (concentrations moyennes maximales) ont été données par l’U.S. EPA 
(2009) pour les petits mammifères (jusqu’à 1,4 µg/g, Floride), les invertébrés terrestres (jusqu’à 
3,9 µg/g, Californie) et les reptiles/amphibiens (jusqu’à 3,8 µg/g, Floride) de zones cultivées où du 
dicofol a historiquement été utilisé. Dans les régions non cultivées, les concentrations moyennes 
maximales de dicofol s’élevaient à 0,3 µg/g pour les petits mammifères, 0,76 µg/g pour les invertébrés 
terrestres, 0,38 µg/g pour les reptiles/amphibiens, 0,9 µg/g pour les oiseaux et 0,26 µg/g pour les 
poissons. On ne disposait pas de données empiriques pour l’exposition des animaux aquatiques aux 
principaux produits de dégradation du dicofol (DCBP, FW-152, DCBH, OH-DCBP et CBA) seuls, 
c’est-à-dire indépendamment de l’exposition au dicofol parent (U.S. EPA, 2009). L’U.S. EPA (2009) 
s’est donc appuyée sur un modèle de relations quantitatives structure-activité (ECOSAR) pour prédire 
la toxicité relative de ces produits de dégradation sur les poissons et les invertébrés. À New York, on 
trouvait 1 à 2 µg/g de dicofol dans les vers de terre (U.S. EPA, 2009). Dans les œufs de treize espèces 
d’oiseaux prélevés en Californie, en Floride et à New York, la teneur moyenne annuelle de dicofol, de 
p,p’-FW 152 et de p,p’-DCBP était comprise dans une fourchette de 0,003 à 0,46, 0,002 à 0,218, et 
0,004 à 0,165 µg/g, respectivement (U.S. EPA, 2009). On trouvera les concentrations de dicofol 
relevées par Malik et al. (2011) dans les œufs de héron garde-bœufs, les prélèvements de proie et les 
sédiments au Pakistan à la section 2.2.2. Le dicofol était en outre fréquemment détecté dans les 
prélèvements de foie de six espèces d’oiseaux prédateurs des Îles Canaries (Espagne) à des 
concentrations comprises entre 0,001 et 0,0095 µg/g p.h. (Luzardo et al., 2014).  

82. Dans les échantillons d’aliments pour animaux prélevés en Inde, on trouvait le dicofol à des 
concentrations moyennes comprises entre 0,03 et 0,34 µg/g (Nag et Raikwar, 2011). Il a été montré 
que le dicofol s’accumule dans la graisse et le lait de vache (Shaffer, 1987, non publié) de sorte que 
l’on trouvait 0,5 µg/g de p,p’-dicofol dans la graisse après 29 jours et 10 µg/g dans l’alimentation. Le 
dicofol n’a été trouvé dans aucun des prélèvements analysés pour le puffin fuligineux en  
Nouvelle-Zélande, (Bekhit et al., 2011). Toutefois, même si l’on n’observait pas de DCBP, il se 
pourrait que les mesures de dicofol soient sous-estimées en raison de la décomposition du dicofol en 
DCBP pendant l’analyse. 

  DDT et composés apparentés provenant de la production et de l’utilisation de dicofol 

83. Le dicofol peut contenir du DDT et des composés apparentés en fonction de sa méthode de 
production (UNEP/POP/POPRC.10/4). Le rapport o,p’-DDT/p,p’-DDT peut signifier que le dicofol 
est la source du DDT (utilisation de dicofol ou DDT). S’agissant de la ΣDDT provenant du DDT 
technique, un rapport de 0,2 à 0,3 est classique, tandis qu’un rapport supérieur ou égal à 1,3 (rapport 
moyen = 7) signifie que le dicofol technique est la source (Qiu et al., 2005; Qiu et Zhu, 2010). La 
discussion ci-après concerne les données relatives à l’utilisation de dicofol technique. 

84. Le rapport o,p’-/ p,p’-DDT a servi dans la littérature à distinguer le DDT du dicofol comme 
source de la ΣDDT. Mais pour estimer la source d’émission à partir des rapports des isomères, il faut 
également prendre en compte le devenir dans l’environnement des deux isomères (par exemple, 
volatilité différente du sol dans l’air, stabilité dans le sol, flux air/eau et bioaccumulation). Toutefois, 
d’après Ricking et Schwarzbauer (2012), il n’a pas été possible à ce jour de suivre avec précision le 
devenir dans l’environnement de la ΣDDT à partir de la composition isomérique, de sorte que cette 
méthode n’a pas été bien établie dans le domaine de la chimie environnementale. S’agissant du rapport 
o,p’-/ p,p’-DDT, la solubilité dans l’eau 4,7 fois supérieure et la pression de vapeur 7,5 fois plus 
élevée de l’isomère o,p’ par rapport à l’isomère p,p’ (Ricking et Schwarzbauer, 2012) doit être 
examinée quant à sa signification pour le devenir et les concentrations présentes dans l’environnement. 
Concernant la demi-vie des isomères, d’autres études sont nécessaires (Qiu et al., 2005). Martin et al. 
(1993, dans Li et al., 2006) signalent une métabolisation plus rapide de l’o,p’-DDT dans 
l’environnement. Bidleman et al. (2013) ont mentionné une proportion décroissante de p,p’-DDT par 
rapport à l’o,p’-DDT dans l’air de la station arctique norvégienne du Mont Zeppelin à partir de 1994-
2006 (que l’on n’observe pas à la station arctique canadienne Alert). Concernant les résultats du Mont 
Zeppelin, les auteurs ont avancé un transport atmosphérique accru du DDT de type dicofol par rapport 
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au DDT technique dans le temps ou une dégradation préférentielle du p,p’-DDT par rapport à l’o,p’-
DDT dans les milieux sources d’émissions à partir du sol. Les corrélations entre sources doivent donc 
être interprétées prudemment. Dans une étude réalisée en Inde, Eng et al. (2016) ont montré que les 
isomères de DDT relevés dans la « zone proche » étaient imputables à des utilisations récentes de 
DDT et non de dicofol. On ne peut toutefois pas négliger le fait que le dicofol est l’une des sources de 
la pollution actuelle au DDT. 

85. Une étude de Liu et al. (2015) a examiné la contamination du sol de sites de production de 
DDT et de dicofol en Chine. Pour les sites étudiés, des carottes de sol ont été prélevées et analysées à 
la recherche de DDT et de dicofol. Les concentrations dans le sol du site de production de dicofol se 
situaient entre 0,6 et 6 071 mg/kg de DDT et 0,5 et 1 400 mg/kg de dicofol. Elles étaient inférieures 
dans le sol du site de production de DDT, atteignant entre 0,01 et 664 mg/kg de DDT et moins de 
0,1 mg/kg de dicofol. 

86. Les auteurs ont avancé le dicofol comme source de la ΣDDT pour des sédiments provenant de 
l’estuaire du fleuve Yangtsé et de la Chine orientale adjacente (Zhou et al., 2014), où le rapport des 
isomères était de 0,26 à 2,84 (moyenne de 1,2), et pour des sédiments superficiels au Pakistan 
(Syed et al., 2014), où un rapport des isomères de 1,4 a été calculé. De même, des prélèvements 
effectués sur une population eurasienne de hiboux grand-duc du sud-est de l’Espagne (Gomez-
Ramirez et al., 2012) ont donné des rapports des isomères de 1,02, 1,3 et 0,75. Dans une étude sur des 
moules recueillies dans un estuaire espagnol (Suarez et al., 2013), un rapport des isomères compris 
entre 0,07 et 1,58 a été déterminé à partir de 36 prélèvements, dont deux affichant des rapports des 
isomères de 2,41 et 10,53, supérieurs à ceux de la série de données de base. 

87. Dans des régions plus reculées, une ΣDDT susceptible de provenir de l’exposition au dicofol a 
été trouvée dans l’air d’une montagne du plateau tibétain chinois (Zhu et al., 2014), où les résultats 
laissent penser que les niveaux de DDT présents dans l’environnement sont imputables à la fois à 
l’utilisation de DDT technique et de dicofol. L’analyse d’une base de données exhaustive sur les 
concentrations de pesticides organochlorés mesurées à la station de surveillance de l’Arctique 
norvégien de Svalbard ont montré une tendance croissante des rapports o,p’-DDT/p,p’-DDT dans 
l’atmosphère arctique, qui pouvait signifier que l’utilisation du DDT technique a été remplacée par 
l’utilisation du dicofol (Becker et al., 2012). 

88. À l’inverse, il existe également des études avançant que le rapport des résidus de DDT montre 
que la source serait le DDT technique plutôt que le dicofol (Qu et al., 2015; Yu et al., 2014; 
Ding et al., 2009). Les résultats de surveillance de la côté portugaise n’ont montré aucune 
prédominance de l’o,p’-DDT, ce qui a conduit Mizukawa et al. (2013) à estimer qu’il n’existait pas de 
pollution au DDT imputable au dicofol dans cette région. Le rapport o,p′-DDT/p,p′-DDT dans les 
poissons marins de la mer de Chine méridionale était inférieur à 1, traduisant ainsi que le dicofol 
n’était probablement pas la source du DDT (Hao et al., 2014). Le rapport des isomères provenant de la 
surveillance du sol, des lichens, des aiguilles de conifères et des écorces du sud-est du plateau tibétain 
laissait penser à du DDT technique plutôt que du dicofol (Yang et al., 2013), tandis que les 
prélèvements effectuées en mer de Kara (Arctique russe) provenant peut-être de l’Ob et du Ienisseï 
indiquaient également du DDT technique seul (Carroll et al., 2008). Dans leur récente étude de mesure 
du dicofol (sous forme de DCBP) dans l’air sur plusieurs sites en Inde, Eng et al. (2006) ont également 
calculé le rapport des isomères o,p′-DDT/p,p′-DDT. Ils trouvaient un rapport de 0,3 et avançaient donc 
que la source du DDT détecté dans les prélèvements n’était pas liée à l’usage de dicofol, mais à 
l’utilisation supplémentaire actuelle de DDT technique (Eng et al., 2006). 

 2.3.2 Exposition humaine 

89. Le dicofol a été mesuré dans le lait maternel en Chine (moyenne géométrique = 9,63 ng/g de 
lipides; max = 64 ng/g de lipides), en Corée (moyenne = 1,87 ng/g de lipides; max =2,96 ng/g de 
lipides) et au Japon (moyenne = 0,32 ng/g de lipides; max = 2,65 ng/g de lipides) (Fujii et al., 2011), 
ainsi que dans les tissus adipeux de 75 à 95 % des personnes testées dans trois régions de Chine, où la 
valeur maximale atteignait 559 ng/g de lipides et les moyennes 9,06, 2,91, et 4,82 ng/g de lipides 
(Wang et al., 2011). Il a été suggéré que le rapport o,p’-DDT/p,p’-DDT élevé dans le lait maternel en 
Chine provenait de l’exposition au dicofol (Haraguchi et al., 2009; Wang et al., 2014). En Espagne, le 
dicofol était détecté dans 27,8 % des 18 prélèvements de colostrum à des concentrations comprises 
entre 0,12 et 0,59 µg/l (médiane = 0,35 µg/l), mais pas dans 13 grands prélèvements de lait maternel 
provenant des Îles Canaries (Luzardo et al., 2013b).  

90. Chen et al. (2014) ont analysé 10 prélèvements de lait maternel recueillis auprès de donneuses 
anonymes sur la période 2010-2011, 10 de lait de vache et 10 de lait maternisé acheté dans des 
magasins locaux aux États-Unis. Le p,p’-dicofol était détecté dans tous les prélèvements analysés, à 
des concentrations comprises entre 0,033 et 0,230 ng/ml (médiane = 0,091 ng/ml) dans le lait de 



UNEP/POPS/POPRC.12/11/Add.1 

25 

vache, 0,029 et 1,115 ng/ml (médiane = 0,109 ng/ml) dans le lait maternel, et 0,029 et 0,096 ng/ml 
(médiane = 0,047 ng/ml) dans le lait maternisé.  

91. La concentration de résidus organochlorés a été mesurée dans le lait pasteurisé provenant du 
Mato Grosso do Sul (Brésil). Le dicofol était détecté dans 14 % des 100 prélèvements composites 
analysés à des concentrations comprises entre 2,75 et 9,61 ng/g de lipides et à une concentration 
moyenne de 5,11 ng/g de lipides (Avancini et al., 2013). 

92. Luzardo et al. (2013a) ont étudié la présence de composés organochlorés dans les œufs produits 
localement provenant de différents sites de production (classique, à l’air libre et biologique; n = 12 
dans les trois cas) prélevés en 2012 dans des supermarchés et des magasins bio des Îles Canaries 
(Espagne). Tous les prélèvements analysés contenaient des concentrations faibles mais quantifiables 
de pesticides organochlorés en se basant sur les limites de détection (0,15 ppb / 0,15 µg/kg). Le dicofol 
était présent dans 75 % des œufs issus de la production classique (fourchette = n.d.-8,42 ng/g de 
lipides; médiane = 0,93 ng/g de lipides), 41,7 % des œufs de la production à l’air libre (n.d.-1,08 ng/g 
de lipides; 0,57 ng/g de lipides), et 58,3 % des œufs de la production biologique (n.d.-2,31 ng/g de 
lipides; 1,07 ng/g de lipides). 

93. Wang et al. (2013) ont analysé les résidus de 33 pesticides dans des légumes des marchés 
(n = 285) de la province de Shaanxi (Chine) par chromatographie en phase gazeuse et à l’aide d’un 
détecteur à capture d’électrons en appliquant une méthode multi-résidus. Le dicofol était détecté dans 
1,05 % des prélèvements de poivron vert et de ciboulette. Au Bangladesh, la présence de 19 pesticides 
agricole a été analysée dans 210 prélèvements de 8 types de légumes recueillis sur la période 2009-
2012. Le dicofol n’était détecté que dans un prélèvement (concombre) à une concentration de 
0,14 mg/kg p.h. (Chowdhury et al., 2013). Yan et al. (2014) ont relevé la présence de dicofol dans 
quatre des neuf prélèvements de céleri provenant des marchés locaux de Baoding (Corée), à des 
concentrations de 3,6, 2,5, 2,5 et 3,4 ng/g p.h.. 

94. D’après l’EFSA (2011), on ne disposait pas de méthodes d’analyses appropriées pour la 
détection du dicofol, ce qui pouvait conduire à sous-estimer les quantités de résidus signalées. Elle a 
proposé de mesurer par exemple, l’o,p’-dicofol, le p,p’-dicofol et la DCBP associée dans les produits 
végétaux et la somme des isomères o,p’- et p,p’-dicofol ainsi que le FW-152 dans le lait des 
ruminants. Les laboratoires européens ont publié une nouvelle méthode d’analyse pour les résidus de 
pesticides en 2013 (EURL-SRM, 2013). Les données signalées avant 2011 seraient donc peut-être 
moins sensibles et les résultats négatifs ne signifieraient peut-être pas l’absence d’exposition. Dans les 
biens transformés, le principal produit de dégradation semblait être la DCBP associée, mais on ne peut 
exclure la formation de chloroforme dans des conditions d’ébullition et de stérilisation (EFSA, 2011). 

95. Le rapport 2013 de l’Union européenne sur les résidus de pesticides dans l’alimentation élaboré 
par l’EFSA relevait la présence de dicofol dans 0,15 % des prélèvements. On trouvait les 
concentrations moyennes maximales, soit 0,02 mg/kg p.h., dans les mandarines et les concentrations 
maximales, soit 0,04 mg/kg p.h., dans les fraises (EFSA, 2015).  

96. Lozowicka (2015a) a étudié 696 prélèvements de pommes polonaises sur la période 2005-2013 
(182 pour les pesticides). Le dicofol était détecté dans 4 prélèvements et la médiane des quatre teneurs 
en résidus (supérieures au seuil de quantification) était 300 % supérieure au niveau maximal de résidus 
autorisé. La valeur mesurée la plus élevée atteignait 0,156 mg/kg p.h. (EFSA, 2013). 

  Exposition du consommateur et évaluation des risques 

97. En 2011, l’EFSA a examiné les niveaux maximaux de résidus pour le dicofol (EFSA, 2011). 
Cette substance n’étant plus autorisée dans l’Union européenne, seules les limites du Codex ont été 
prises en compte dans les calculs de l’exposition du consommateur. En s’appuyant sur les valeurs de 
références toxicologiques, l’exposition chronique la plus élevée a été calculée chez les enfants 
néerlandais et représentait 1 379 % de la dose journalière admissible (DJA = 0,002 mg/kg p.c.). Un 
dépassement de la dose de référence aigüe (DRfA = 0,15 mg/kg p.c.) a également été constaté pour les 
limites du Codex existantes dans les oranges, les pamplemousses, les mandarines, le raisin de table, les 
citrons et les pêches. En éliminant des calculs les limites du Codex pour ces produits et celles pour 
lesquelles les données à l’appui étaient insuffisantes, l’exposition chronique la plus élevée représentait 
tout de même 258,1 % de la DJA pour la population française. Si l’on ne considérait que les limites du 
Codex pour le thé (50 mg/kg), l’exposition chronique la plus élevée chutait à 95,7 % de la DJA pour la 
population adulte irlandaise et l’exposition aigüe la plus élevée calculée ensuite pour le thé 
représentait 30,7 % de la DRfA. Il était précisé que les limites du Codex prises en compte pour 
l’évaluation des risques pour le consommateur étaient en fait basées sur des utilisations européennes 
du dicofol désormais interdites, à l’exception du thé, pour lequel le déclarant avait présenté une 
demande spécifique (EFSA, 2011). Au Brésil, le profil des consommateurs établi par le gouvernement 
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(POF/IGBE, 2009 - Institut brésilien de géographie et de statistique) montrait que l’exposition 
médiane de la population atteignait 249 % de la DJA, l’exposition la plus élevée de 397 % de la DJA 
étant enregistrée à Rio Grande (Brésil, 2016). 

98. Diop et al. (2016) ont fourni les détails d’une campagne menée sur des fruits et légumes frais 
au Sénégal, où 175 prélèvements ont été recueillis dans des exploitations agricoles utilisant des 
pesticides, notamment du dicofol. Les résultats montraient que le dicofol était le pesticide le plus 
prévalent détecté et se trouvait dans 35 % des prélèvements. Diop et al. (2016) se demandaient 
toutefois si les agriculteurs appliquaient les meilleures pratiques en matière d’utilisation des pesticides. 
Une autre étude de Lozowicka et al. (2015b) a évalué la présence de pesticides dans les concombres et 
les tomates au Kazakhstan à partir de 82 prélèvements. On trouvait des concentrations de dicofol 
comprises entre 0,06 et 0,08 mg/kg.  

  Résumé de l’exposition humaine  

99. Vu l’instabilité chimique du dicofol en solution et les limites des méthodes d’analyse, les 
valeurs mesurées pour le dicofol pourraient être sous-estimées. Toutefois, le dicofol et/ou ses 
métabolites ont été détectés dans le lait, le lait maternisé, les œufs, les fruits, les légumes, le lait 
maternel, le colostrum et le sang. Les calculs d’exposition basés sur les limites du Codex ont montré 
des dépassements atteignant jusqu’à 1379 % de la dose journalière tolérée pour le groupe de la 
population le plus exposé. 

 2.4 Évaluation des dangers du point de vue des effets préoccupants 
  Effets nocifs sur les organismes aquatiques 

100. Selon la définition du Système général harmonisé de classification et d’étiquetage des produits 
chimiques (SHG), le dicofol est très toxique pour les animaux aquatiques 
(UNEP/POPS/POPRC.10/10). Le règlement de l’Union européenne relatif à la classification, à 
l’étiquetage et à l’emballage des substances et des mélanges (Règlement (UE) n° 1272/2008) le classe 
dans les catégories Aquatic Acute 1 et Aquatic Chronic 1. D’après l’OSPAR (2002), la plus faible 
CL50 est de 0,012 mg/l chez les poissons et de 0,08 mg/l chez les crustacés et la concentration sans 
effet observé (CSEO) déterminée lors d’un essai d’exposition chronique de 300 jours sur des poissons 
était de 0,0045 mg/l. L’U.S. EPA (1998) cite des effets sur la physiologie reproductive de la  
tête-de-boule dès 0,0055 mg/l. 

101. Le dicofol est extrêmement toxique à très toxique pour les poissons et les invertébrés d’eau 
douce en cas d’exposition aigüe (Informations demandées à l’Annexe E, États-Unis d’Amérique, 
2015). Les CL50 sont comprises entre environ 0,05 et 0,6 mg/l pour sept espèces de poissons et une 
CE50 de 0,14 mg/l a été observée pour les invertébrés (Daphnia magna) (U.S. EPA, 2009). 
L’exposition chronique d’animaux d’eau douce entraînait des effets nocifs sur la croissance et la 
reproduction chez de multiples espèces de poissons, associée une concentration sans effet nocif 
observé (CSENO) d’environ 0,004 mg/l (CSEO95 jours = 0,0044 mg/l), et sur la survie chez les 
amphipodes, associée une CSENO de 0,019 mg/l (U.S. EPA, 2009). Pour les rotifères, la CSEO11 jours 
s’élevait à 0,2 mg/l pour le taux de croissance et à 0,1 mg/l et 0,2 mg/l pour la densité de population 
maximale corrélée à la densité de nourriture pour les quantités de nourriture minimale et maximale, 
respectivement (Xu et al., 2014).  

102. Dans une analyse comparative des tests de micronoyaux érythrocytaires effectués chez les 
poissons et chez la souris (Grisolia, 2002), l’injection de la préparation de dicofol Kelthane 480 CE 
induisait un accroissement significatif de la fréquence des micronoyaux chez le Tilapia rendalli (à 
partir de 25 mg/kg), mais pas chez la souris (jusqu’à 200 mg/kg). 

103. S’agissant de la toxicité aigüe des métabolites du dicofol, les CL50, 96 heures pour la truite  
arc-en-ciel étaient supérieures à 2,29 et 0,24 mg/l pour la p,p’-DCBP et le p,p’-FW-152, 
respectivement (Espagne, 2006). La CL50, 96 heures du p,p’-FW-152 se situe dans la fourchette observée 
pour le dicofol.  

  Effets nocifs sur les organismes terrestres 

104. Chez les espèces terrestres, le dicofol induisait des effets chroniques. Des études par voie 
alimentaire chez le rat ont montré une altération de la motilité des spermatozoïdes et des effets sur les 
taux d’hormones, ainsi que des problèmes pour les follicules ovariens en développement, avec une 
DSENO de 0,4 mg/kg p.c./jour (IPCS Inchem, 1992). Jadaramkunti (1999) a détecté une altération du 
cycle œstral chez le rat albinos à des doses orales de dicofol supérieures à 30 mg/kg p.c./jour. Le 
dicofol est classé comme pratiquement non toxique pour l’abeille adulte en se basant sur une 
exposition aigüe (DL50 >0,05 mg/abeille) (U.S. EPA, 2009). Toutefois, des effets comportementaux 
dépendant de la tâche ont été observés pour ce qui est de l’apprentissage chez des abeilles exposées à 
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des concentrations sublétales de dicofol (Stone et al., 1997). Chez les vers de terre (Eisenia foetida), la 
CL50 était supérieure à 354 mg/kg p.s. (UNEP/POPS/POPRC.8/INF/13).  

105. Wiemeyer et al. (2001) donnent des détails d’une étude menée sur des crécerelles d’Amérique 
(Falco sparverius) à partir de Kelthane commercial. Des doses de 1,3, 10 et 30 µg/g p.h. ont été 
administrées par voie alimentaire aux oiseaux et des analyses ont été effectuées sur des œufs et des 
carcasses. Les concentrations de dicofol et de DCBP augmentaient dans les carcasses et les œufs avec 
la dose. La concentration minimale avec effet observé par voie alimentaire provoquant un 
amincissement de la coquille des œufs était de 3 µg/g p.h., tandis qu’on n’observait aucun effet à 
1 µg/g p.h.. Une étude des effets reproductifs et morphologiques de l’o,p’-dicofol réalisée par 
MacLellan et al. (1996) sur deux générations de crécerelles d’Amérique en captivité exposées à des 
doses de 5 et 20 mg/kg p.c. montrait un amincissement significatif de la coquille des œufs à 20 mg/kg. 
Les embryons mâles provenant de femelles ayant reçu des doses de 5 et 20 mg/kg p.c. présentaient des 
gonades significativement (p <0,05) différentes de celles des oisillons témoins, ce qui montrait une 
féminisation du fait de la présence de cellules germinales primordiales. L’U.S. EPA (2009) a évalué 
les effets du dicofol sur plusieurs espèces aviaires, dont la crécerelle d’Amérique (Falco sparverius), 
le hibou moyen-duc (Otus asio), le canard colvert (Anas platyrhynchos), la tourterelle (Streptopelia 
risoria) et le colin de Virginie (Colinus virgianus). À l’exception du colin de Virginie, des effets ont 
été observés dans tous les cas, la crécerelle d’Amérique étant l’espèce la plus sensible. D’après cette 
étude de l’U.S. EPA (2009), la concentration minimale avec effet nocif observé (CMENO) était de 
3 mg/kg de nourriture et la CSENO de 1 mg/kg de nourriture en se basant sur l’amincissement de la 
coquille des œufs. Selon le document de l’OSPAR (2002) sur le dicofol, les caractéristiques et 
l’ampleur des effets amincissants du dicofol (0,0334 mg/g, <0,1 % ΣDDT) sur la coquille des œufs 
étaient similaires à celles observées avec le p,p’-DDE. Schwarzbach et al. (1988, cités dans OSPAR, 
2002) ont montré que le dicofol ne se métabolisait pas en DDE chez la tourterelle et en ont conclu que 
l’effet nocif (amincissement progressif de la coquille des œufs avec un temps d’exposition croissant) 
était dû au dicofol proprement dit. À l’inverse des résultats ci-dessus, Frank et al. (1986, cités dans 
U.S. EPA, 1998) n’ont signalé aucun effet significatif du dicofol sur le nombre d’œufs pondus, les 
œufs cassés, l’épaisseur de la coquille, les couvées, les embryons viables, les œufs parvenant à 
l’éclosion et les survivants à 14 jours, dans une étude sur une génération (exposition pendant 
19 semaines) de colins de Virginie exposés à des concentrations alimentaires de dicofol de 30 et 
120 mg/kg. Vu que l’étude date de 1986, il est possible que les préparations de dicofol utilisées aient 
contenu davantage d’impuretés de DDT que les préparations modernes. L’Espagne (2006) a conclu 
que pour les études de reproduction sur deux générations menées sur le colin de Virginie et le canard 
colvert, ce dernier était l’espèce la plus sensible et les effets sur la qualité de la coquille des œufs 
étaient le paramètre le plus sensible. La CSEO pour le canard colvert exposé au dicofol était donc de 
2,5 mg s.a./kg de nourriture, soit l’équivalent d’une dose alimentaire de 0,26 mg s.a./kg p.c./jour 
(Espagne, 2006). 

106. Dans des foies embryonnaires de Gallus domesticus, une préparation de dicofol (Colonel-S® 
18,5 %), appliquée dans une solution où les œufs étaient immergés pendant 60 minutes aux jours 0 et 4 
de l’incubation à des concentrations de 250, 500 et 1 000 mg/l, induisait de graves altérations 
biochimiques et histologiques (par exemple, importantes dégénérescence et nécrose cellulaires avec 
élargissement des sinusoïdes sanguines, vacuolisation cytoplasmique et infiltration de leucocytes avec 
congestion ou dilation des veines centrales, baisse des taux de protéines totales, de glycogène et de 
glutathione et hausse de l’activité alcaline phosphatase) (Bhaskar et al., 2014). Le taux de survie des 
embryons diminuait et le nombre de malformations augmentait sous l’effet d’une préparation de 
dicofol (18,5 % EC), appliquée à des concentrations de 250, 500 et 1 000 mg/l (Nitu et al., 2012). 
Dans ces deux études, les concentrations choisies se fondaient sur le taux d’application recommandé 
(500 mg/l) pour les produits phytopharmaceutiques et montraient les effets nocifs d’une courte 
exposition des œufs au dicofol, même s’il est peu probable que ce scénario d’exposition (immersion 
pendant 60 minutes dans une solution de dicofol) se produise au cours d’une pulvérisation excessive 
directe sur le terrain. Une exposition in ovo au dicofol altérait la reproduction des cailles du Japon, 
principalement du fait de l’amincissement de la coquille des œufs à des doses de 0,0003, 0,001 et 
0,003 mg/g d’œuf (Kamata et al., 2010). 

107. D’après l’évaluation des risques liés à l’utilisation du dicofol de l’U.S. EPA (2009), il existe 
des risques pour les invertébrés aquatiques, les poissons, les amphibiens en phase aquatique, les 
amphibiens en phase terrestre et les mammifères. Un risque découlant d’un effet indirect lié aux 
incidences sur l’habitat a été identifié pour la grenouille à pattes rouges (Rana aurora draytonii), 
classée espèce menacée dans l’État de Californie. 
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  Résumé des effets écotoxicologiques  

108. Le dicofol est très toxique pour les animaux aquatiques (CSEOpoisson = 0,0044 mg/l) [et peut 
gravement nuire à la reproduction des oiseaux (par exemple, amincissement de la coquille des œufs et 
féminisation des embryons mâles)]. Les métabolites p,p’-DCBP et p,p’-FW-152 sont toxiques ou très 
toxiques pour les poissons (CL50, 96 heures, poisson = >2,29 et 0,24 mg/l, respectivement). Des effets 
endocriniens ont été observés dans une vaste série d’essais sur les cellules de différentes espèces 
animales. 

  Effets nocifs sur la santé humaine 

109. La toxicité du dicofol a été évaluée par l’OMS (1996, 2009), l’U.S. EPA (1998), le CIRC 
(1998), l’Union européenne dans le cadre de l’évaluation des substances actives présentes dans les 
produits phytopharmaceutiques (2006) et la JMPR (2011). Une dose journalière admissible (DJA) de 
0,002 mg/kg a été calculée (JMPR, 2011). Une dose de référence chronique de 0,0004 mg/kg p.c./jour 
a été fixée par l’U.S. EPA (1998). Une dose de référence aigüe de 0,15 mg/kg a été établie par 
l’Espagne en se basant sur la neurotoxicité chez le rat (Espagne, 2006; EFSA, 2011). L’U.S. EPA 
(1998) a déterminé une dose de référence aigüe de 005 mg/kg p.c.. Plusieurs études de toxicité ont été 
publiées avant 1980 et réalisées à partir d’une préparation de dicofol qui présentait un degré de pureté 
moindre (inférieur à 95 %, contenant plus de 0,1 % d’impuretés apparentées au DDT) et n’est donc 
peut-être plus commercialisée aujourd’hui (OMS, 1996). Toutefois, comme décrit à la section 2.1.1, 
cela ne vaut peut-être pas pour tous les pays. Le DDT comme contaminant pourrait avoir contribué 
aux effets observés dans les études plus anciennes. 

110. Classification et étiquetage : Le dicofol est classé en termes de dangers pour la santé humaine 
dans le Système général harmonisé dans les catégories toxicité aigüe 4 : H302 (nocif en cas 
d’ingestion); toxicité aigüe 4 : H332 (nocif par inhalation); corrosion/irritation cutanées 2 : H315 
(provoque une irritation cutanée); et sensibilisation cutanée 1 : H317 (peut provoquer une allergie 
cutanée) (CE, 2015). 

111. Les principaux effets nocifs observés dans les études alimentaires à court terme réalisées sur 
des rongeurs de laboratoire touchaient le foie, les glandes surrénaliennes et la thyroïde. La DSENO 
était de 0,07 mg/kg p.c./jour chez le rat et de 1,6 mg/kg p.c./jour chez la souris. Chez le chien, les 
organes cibles de la toxicité du dicofol étaient les glandes surrénaliennes, le foie, le cœur et les 
testicules. La DSENO dans une étude de trois mois chez le chien était de 0,29 mg/kg p.c./jour. La 
réponse du cortisol à l’ACTH était réduite; la DMENO pour ces effets (baisse de la sécrétion de 
cortisol et de l’oligospermatogénèse) était de 3,3 mg/kg p.c./jour (OMS, 1996). Une étude alimentaire 
d’un an chez le chien montrait une DSENO de 0,12/0,13 mg/kg p.c./jour (mâles/femelles) en se basant 
sur l’inhibition de la sécrétion de cortisol en réponse à l’ACTH observée à 0,82 mg/kg p.c./jour. 
L’application cutanée lors d’essais à court terme a donné une DSENO de 4 mg/kg p.c./jour (perte de 
masse corporelle) chez le lapin (4 semaines/6 heures/jour, 5 jours/semaine) et de 4 mg/kg 
(hypertrophie du foie) chez le rat (13 semaines/6 heures/jour, 5 jours/semaine) (U.S. EPA, 1998). 

112. Jadaramkunti et al. (2002) ont signalé une toxicité sur les testicules et les organes reproducteurs 
secondaires chez le rat à des doses de 400 mg/kg d’une préparation de dicofol administrée par gavage 
pendant 30 jours. Chan et al. (2009) ont examiné la capacité du dicofol à provoquer une induction du 
cytochrome P450 en administrant à des rats Wistar mâles âgés de 6 semaines des doses de 1, 10 et 
25 mg/kg de cette substance par voie intrapéritonéale pendant quatre jours. Les résultats de cette étude 
ont montré que le dicofol provoque une induction des CYP1A1, CYP2B, CYP2E1 et CYP3A 
hépatiques et un accroissement du métabolisme du phénobarbital et de la toxicité du CCL4 chez le rat 
à 10 et 25 mg/kg p.c. variables selon la dose.  

113. La génotoxicité du dicofol a été étudiée au cours d’une série d’essais in vitro et in vivo. Les 
résultats des essais de mutagénicité étaient négatifs, mais des limites liées aux résultats négatifs du 
témoin positif et à la pureté de la substance analysée ont été signalées. Les résultats des essais 
d’aberrations chromosomiques et de synthèse non programmée d’ADN in vitro et in vivo étaient 
également négatifs (OMS, 1996 et 2006). D’après les données d’essai du Programme national de 
toxicologie des États-Unis (NTP), sur des doses alimentaires de dicofol sur un cycle de deux ans, les 
tests de lymphomes chez la souris étaient positifs (NTP, 2015). 

114. Le dicofol était cytotoxique pour les cellules lymphoïdes humaines à une concentration de 10-4 
à 10-6 M (molaire). Dans les cultures incubées avec 10-4 M de dicofol, les métaphases M1 atteignaient 
jusqu’à 13 % contre moins de 1 % dans le groupe témoin, ce qui montrait l’existence d’un effet sur la 
cinétique du cycle cellulaire. Une augmentation statistiquement significative de la fréquence des 
échanges de chromatides sœurs a été observée dans les cellules exposées à 10-5 et 10-6 M de dicofol 
(Sobti et al., 1983).  
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115. Les rapports de l’Union européenne, des États-Unis d’Amérique et du CIRC confirment que les 
études de cancérogénicité alimentaire réalisées avec le dicofol sont négatives chez le rat, mais 
positives chez la souris mâle à la dose la plus élevée (Espagne, 2006; U.S. EPA, 1998; CIRC, 1998). 
Un essai biologique de l’éventuelle cancérogénicité effectué par l’Institut national du cancer des  
États-Unis a montré une augmentation statistiquement significative des carcinomes hépatocellulaires 
chez les souris mâles ayant reçu du dicofol et conduit l’Institut à conclure que le dicofol était 
cancérogène chez la souris mâle (NTP, 1978). On observait des adénomes et des carcinomes 
hépatocellulaires chez les mâles ayant reçu des doses de 39,6 et 79,2 mg/kg p.c./jour pendant 
45 semaines. On ne relevait aucune tumeur chez les femelles ayant reçu des doses de 18,3 ou 
36,5 mg/kg/jour (NTP, 1978; U.S. EPA, 1998). Ces résultats ont à ce jour donné lieu à : aucune 
classification selon le SGH dans l’Union européenne; une classification au groupe C (potentiellement 
cancérogène pour l’être humain) aux États-Unis; et une conclusion du CIRC que les données 
disponibles étaient insuffisantes pour évaluer la cancérogénicité du dicofol chez l’être humain. Les 
études à long terme chez le rat ont permis d’établir une DSENO de 5 ppm à 0,22 mg/kg p.c./jour chez 
les mâles et à 0,27 mg/kg p.c. chez les femelles, en se basant sur la baisse des quantités de nourriture 
consommées, de la prise de poids et des taux de triglycérides et la hausse de l’activité oxydase à 
fonction mixte hépatique, constatées à 12 mois ou avant. Des altérations histologiques ont été 
observées dans le foie (hypertrophie centrolobulaire des hépatocytes, vacuolisation et zones de 
nécroses chez les mâles et les femelles à 50 et 250 ppm) et dans les glandes surrénaliennes 
(vacuolisation des cellules corticales chez les mâles et les femelles à 250 ppm) (U.S. EPA, 1998). La 
toxicité pour la reproduction a été évaluée chez le rat et chez le lapin. Dans une étude de reproduction 
sur deux générations chez le rat, une DSENO de 0,4 mg/kg/jour a été établie en se basant sur la 
vacuolisation ovarienne observée chez la génération F1 à 1,9/2,1 mg/kg/jour chez le mâle/la femelle; 
la DSENO pour la descendance était de 1,9 mg/kg p.c./jour d’après la diminution de la viabilité à 
9,5/10,5 mg/kg p.c. chez le mâle/la femelle. La DSENO pour la toxicité parentale était de 
0,4 mg/kg/jour et la DMENO d’après l’hypertrophie du foie chez les deux générations était de 
1,9/2,1 mg/kg/jour chez le mâle/la femelle. Dans une étude de toxicité postnatale sur une génération 
chez le rat, une DSENO de 1,7/2,0 mg/kg p.c./jour chez le mâle/la femelle pour les parents et la 
descendance a été calculée, en se basant sur la pathologie hépatique observée à la DMENO de 
8,7/9,8 mg/kg p.c./jour chez le mâle/la femelle. Dans une étude chez le lapin, on observait une 
DMENO de 4 mg/kg p.c./jour pour la toxicité maternelle et pour la toxicité pour le développement et 
une CMENO de 40 mg/kg/jour d’après l’augmentation du nombre d’avortements. Une étude de la 
toxicité pour le développement chez le rat a établi une DSENO maternelle de 0,25 mg/kg p.c./jour et 
on observait des effets maternels à 2,5 mg/kg p.c./jour, mais aucune toxicité pour le développement à 
la dose la plus élevée de 25 mg/kg p.c./jour (U.S. EPA, 1998). On n’observait aucun effet toxique chez 
la descendance aux doses non toxiques pour la mère qui indiquerait une toxicité pour la reproduction. 
L’exposition à 2,5 mg/kg de dicofol pendant 8 semaines réduisait significativement la motilité des 
spermatozoïdes chez le rat Lewis mâle. La morphologie des spermatozoïdes, la production journalière 
de sperme, le temps de transit épididymaire, les taux d’hormones et l’évaluation histopathologique des 
testicules et de l’épididyme ne présentaient aucune modification significative. Un mélange de dicofol 
et d’autres pesticides à leur DSEO modifiait également la motilité des spermatozoïdes (Perobelli et al., 
2010).  

116. Shahani et al. (2013) ont étudié la tératogénicité de l’insecticide Colonel-S, une préparation 
commerciale contenant 18,5 % de dicofol, chez la souris Swiss albinos. Cette préparation était 
administrée par voie orale à des doses faible et forte (soit des concentrations de 4 et 16 mg/kg p.c. de 
dicofol, respectivement) à des femelles gestantes pendant toute la période d’organogénèse (du 5e au 
14e jour). Les souris étaient euthanasiées le 18e jour de la gestation afin d’examiner les modifications 
tératogènes dans les utérus. Une toxicité maternelle a été observée d’après la diminution de la prise de 
poids maternelle. Une diminution de la taille des portées vivantes et une augmentation de la proportion 
de fœtus résorbés a été montrée (faible dose : 52,48 %, forte dose : 40,74 %). Dans le groupe exposé à 
la forte dose, la proportion de fœtus vivants était considérablement réduite. Toutefois, les souris du 
groupe exposé à la faible dose ne montraient aucune altération significative. Les auteurs en ont donc 
conclu que la préparation testée présentait une toxicité pour le développement variable selon la dose.  

117. Liu et al. (2012b) ont étudié l’interaction du dicofol avec la protéine globulaire trypsine en 
milieu aqueux. Le dicofol formait spontanément un complexe avec la trypsine, principalement par 
liaison hydrogène avec un site de liaison. La modification de la conformation de la trypsine a été 
prouvée. Les résultats montraient que le dicofol pouvait agir sur la structure ainsi que sur l’activité de 
la trypsine et que ces effets croissaient avec la concentration de dicofol (dans une fourchette de 2 à 
10.10-5 mol/l). Le dicofol présente donc des effets nocifs sur la conformation des protéines et perturbe 
leur fonction physiologique in vitro.  
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118. Liu et al. (2012a) ont étudié trois aspects de l’interaction entre le dicofol et la protéase α-
chymotrypsine (α-CT) sérique en milieu aqueux, à savoir les modifications conformationnelles, les 
mécanismes d’interaction et les modifications fonctionnelles. Le dicofol se liait à l’α-CT et formait un 
complexe stable entraînant un déploiement de la structure protéique et une exposition accrue des 
groupes chromophores situés dans la région hydrophobe interne. L’exposition au dicofol peut donc 
provoquer des modifications conformationnelles de l’α-CT susceptibles de perturber la fonction et 
l’activité enzymatiques. Les effets croissaient avec la concentration de dicofol (dans une fourchette de 
concentration de 1 à 5.10-5 mol/l).  

119. D’après une recherche de cancérigènes non génotoxiques, le dicofol stimulait significativement 
la protéine kinase C (PKC) phospholipidodépendante en l’absence de calcium à des concentrations de 
100 à 1 000 µM. La PKC joue un rôle central dans les voies de transduction des signaux cellulaires et 
peut donc servir de marqueur susceptible d’être affecté par des substances cancérigènes obéissant à 
des modes d’action non génotoxiques (Rotenberg, 1991). Le dicofol était un puissant inhibiteur de la 
communication intercellulaire par jonction lacunaire dans les tests in vitro (Flodström, 1990). D’après 
l’OMS, il induisait l’activité de l’oxydase à fonction mixte hépatique chez le rat et se classait après 
l’heptachlore, le DDT, le chlorfenson et la dieldrine (OMS, 1996). 

120. La neurotoxicité a été évaluée au cours d’une étude aigüe et d’une étude subchronique chez le 
rat. L’étude aigüe a permis d’établir une DSENO de 15 mg/kg p.c. et une DMENO de 75 mg/kg/jour, 
d’après le poids corporel et la baisse des quantités de nourriture consommées. À la plus forte dose de 
350 mg/kg, on observait une augmentation du nombre de cas d’ataxie et de réceptions 
non coordonnées chez la femelle. L’étude subchronique a permis de déterminer une DSENO de 
0,3 mg/kg p.c./jour et une DMENO de 5,6 mg/kg p.c./jour, d’après la baisse de l’activité motrice et 
l’augmentation de la masse hépatique. On observait une diminution significative de la masse cérébrale 
chez le mâle à 27,8 mg/kg p.c./jour (U.S. EPA, 1998). 

  Études épidémiologiques 

121. Settimi et al. (2003) ont examiné le lien entre différents types de pesticides et le cancer de la 
prostate au cours d’une étude cas-témoin. Ils ont relevé des risques accrus chez les agriculteurs 
exposés aux insecticides et acaricides organochlorés (RR = 2,5, IC95 % = 1,4-4,2), et plus 
spécifiquement aux composés de DDT souvent utilisés aujourd’hui (RR = 2,1, IC95 % = 1,2-3,8), et au 
dicofol associé au tétradifon (RR = 2,8, IC95 % = 1,5-5,0), dont les effets ne pouvaient être 
correctement séparés. Un risque relatif (RR) supérieur à 1 signifie généralement que l’exposition 
associée entraîne des risques accrus. En attendant la confirmation d’autres études sur le lien entre le 
cancer de la prostate et l’exposition passée au DDT et au dicofol, on peut considérer ces résultats 
comme des artéfacts statistiques découlant de comparaisons multiples. Néanmoins, ces types 
d’exposition pourraient contribuer au surcroît de cancers de la prostate fréquemment constatés chez les 
agriculteurs, en particulier vu certains mécanismes d’action spécifiques signalés pour le DDT. 

122. Reynolds et al. (2005a) ont examiné les cancers chez les jeunes enfants et si les mères 
résidaient à proximité de sites d’application agricole de pesticides au moment de la naissance, au cours 
d’une étude de population cas-témoin chez des enfants californiens de 0 à 4 ans nés entre 1990 et 
1997. Les deux pesticides étudiés étaient associés à un risque accru de leucémie par rapport aux 
catégories les plus fortes et les plus faibles dont le dicofol (RR1

er
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e
 centile = 0,75 (IC = 0,36-1,55); 

RR≥ 50
e
 centile = 1,83 (IC = 1,05-3,22)). Les auteurs observaient un risque accru de leucémie dans les 

zones où l’utilisation de dicofol était la plus élevée, mais signalaient certaines limites de cette étude : 
par exemple, la plupart des enfants inclus dans l’étude vivaient dans des zones où l’utilisation agricole 
de pesticides était nulle ou faible, de sorte que les risques relatifs pour les catégories d’exposition la 
plus forte se fondaient sur un faible nombre de cas.  

123. Reynolds et al. (2005b) ont également évalué le lien entre les taux de malignités 
lymphoprolifératives chez les enfants de régions de Californie où l’utilisation agricole de pesticides est 
intensive, au cours d’une étude cas-témoin. Sept pesticides les plus toxiques et les plus utilisés (dont le 
dicofol) ont été analysés séparément. Au sein de la population étudiée, le nombre d’enfants atteints de 
la maladie d’Hodgkin (n = 258) était légèrement accru dans les régions où l’utilisation de dicofol était 
la plus élevée (RR1

er
-74e centile = 0,77 (IC = 0,41-1,45); RR≥74e centile = 1,43 (IC = 0,70-2,95). Les auteurs 

signalaient également des limites : par exemple, la question de savoir si la proximité convenait comme 
indicateur de l’exposition et le fait que le faible nombre cas expliquait peut-être l’absence de lien 
statistiquement significatif. 

124. Roberts et al. (2007) ont évalué l’hypothèse du lien entre le fait que les mères résidaient à 
proximité de sites d’application agricole de pesticides pendant la gestation et l’apparition de troubles 
du spectre autistique (TSA), au cours d’une étude cas-témoin chez l’enfant. Les comparaisons entre les 
enfants dont les mères vivaient à moins de 500 mètres des sites où l’utilisation de pesticides 
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organochlorés (endosulfan et dicofol) se situait dans le plus haut quartile non nul et ceux dont les 
mères ne vivaient pas à proximité des sites, effectuées à l’aide de modèles a posteriori multivariables, 
faisaient apparaître un risque relatif de TSA de 6,1 (IC95 % = 2,4-15,3). Le risque de TSA croissait avec 
la proportion de pesticides organochlorés appliquée et décroissait avec la distance des sites. Les 
auteurs notaient que ce résultat n’était pas statistiquement significatif et se fondait sur un nombre de 
cas relativement faible. Ils notaient également que le risque relatif de leucémie n’augmentait pas. 
Même en tenant compte du fait que la proportion de mères vivant à proximité d’un site d’application 
de pesticides pendant la période concernée était faible dans l’étude, la possibilité d’un lien entre 
l’exposition gestationnelle au dicofol et les TSA est préoccupante.  

125. Selon une étude récente, les troubles du spectre autistique pourraient, du moins chez certains 
enfants, avoir pour origine des interactions complexes entre des facteurs génétiques et des produits 
toxiques présents dans l’environnement, notamment des pesticides organochlorés, qui peuvent agir de 
façon synergique ou parallèle durant les étapes critiques du développement du système nerveux, 
augmentant ainsi la probabilité d’apparition de tels troubles (Rossignol et al., 2014). 

  Neurotoxicité chez l’être humain 

126. Plusieurs rapports d’incidents concernant une exposition accidentelle au dicofol décrivent des 
effets tels que nausées, vertiges, faiblesse et vomissements. Un cas d’intoxication d’un garçon de 
12 ans, accidentellement exposé au dicofol après être tombé dans une flaque formée par le 
déversement d’une préparation de dicofol non diluée, a été publié. Les premiers symptômes ont été des 
nausées, des vertiges, une désorientation, une confusion, une léthargie et des maux de tête. Le sujet 
présentait un nystagmus horizontal et une altération de l’équilibre. Ces symptômes avaient disparu au 
bout de trois semaines. Huit mois après l’exposition, on observait une altération de certaines fonctions 
cognitives, notamment l’attention auditive, la mémoire immédiate et la capacité d’inhibition sélective 
de certaines réponses inappropriées (Lessenger et Riley, 1991). 

  Immunotoxicité 

127. Ohnishi et al. (2008) ont examiné le Kelthane, une préparation commerciale de dicofol, au 
cours d’une étude sur une lignée de macrophages de souris afin d’évaluer l’influence sur la fonction 
immunitaire innée de ces cellules. Les auteurs ont pu démontrer que l’activation du promoteur 
interféron IFN-ß par le lipopolysaccharide était inhibée. Ce résultat signifie que le dicofol pourrait 
influer sur le développement de maladies infectieuses. 

  Perturbation endocrinienne 

128. Le dicofol a été identifié comme une substance manifestant au moins quelques signes in vitro 
d’une activité biologique s’apparentant à une perturbation endocrinienne (CE, 2015). Des effets sur la 
vacuolisation ovarienne étaient détectés à 2,1 mg/kg/jour dans une étude sur deux générations chez le 
rat (U.S. EPA, 1998). Une perturbation endocrinienne était également observée dans une série de tests 
in vitro sur différentes lignées cellulaires provenant de diverses espèces. D’après l’OMS, les effets de 
perturbation endocrinienne sont liés au système endocrinien et ne dépendent pas nécessairement de 
l’espèce. Les effets observés chez les animaux sauvages ou expérimentaux pourraient également se 
manifester chez les êtres humains s’ils sont exposés à des perturbateurs endocriniens à un moment où 
ils sont vulnérables et à des concentrations provoquant des altérations de la régulation endocrinienne. 
Les effets sur les premiers stades du développement tant chez l’être humain que chez la faune sauvage 
sont particulièrement préoccupants, car ils sont souvent irréversibles et pourraient n’apparaître que 
plus tard au cours de la vie (OMS, 2012). 

129. Dans son examen de la nécessité d’étudier la neurotoxicité postnatale du dicofol sur le 
développement, l’U.S. EPA note dans sa décision de 1998 relative à l’éligibilité au renouvellement de 
l’homologation du dicofol que « la toxicité endocrinienne (glandes surrénaliennes et thyroïde) était 
visible dans l’ensemble de la base de données ». Le dicofol a été inscrit à la première phase des 
ordonnances de dépistage du Programme de détection des perturbateurs endocriniens (EDSP) de 
l’U.S. EPA en 2009; toutefois, le déclarant a finalement décidé d’annuler l’homologation technique. 
L’ordonnance de dépistage émise par l’EDSP se fondait sur le potentiel d’exposition et ne préjugeait 
d’aucune conclusion sur l’éventuelle interaction endocrinienne (Informations demandées à 
l’Annexe E, États-Unis d’Amérique, 2015).  

130. La Commission OSPAR a inscrit le dicofol comme perturbateur endocrinien potentiel en 1998. 
En 2002, selon elle « il existait de nombreuses preuves des propriétés toxiques du dicofol et de ses 
effets en tant que perturbateur endocrinien ». La Commission OSPAR a émis l’avis que la présence de 
dicofol dans l’eau douce, même en très faibles quantités, pendant l’essentiel de la saison de croissance 
pourrait signifier des perturbations endocriniennes chez les organismes aquatiques.  
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131. Un déversement de Kelthane (dicofol) contenant du DDT à des concentrations atteignant 
jusqu’à 15 % et des métabolites du DDT - DDD, DDE et chloro-DDT - dans le lac Apopka en Floride 
a donné des indices à l’appui de la perturbation endocrinienne. Des études y ont été menées pendant 
deux décennies et ont permis d’identifier des effets de perturbation endocrinienne sur le 
développement reproductif des alligators du lac par rapport à un site de référence moins contaminé. 
Les observations sur les alligators comprenaient notamment un fort taux de mortalité embryonnaire et 
néonatale et un rapport œstradiol/testostérone accru chez les nouveaux-nés entraînant des différences 
histologiques dans les gonades. Les effets constatés n’ont pas pu être imputés au seul dicofol, mais 
plutôt à un mélange (Guillette et al., 1994; U.S. EPA, 1998). Une étude ultérieure sur le dicofol et 
d’autres substances chimiques trouvées dans le lac Apopka a permis de déterminer qu’un mélange de 
DDT, de produits de dégradation du DDT et de dicofol diminuait de 40 % la liaison au récepteur des 
œstrogènes chez l’alligator. Le dicofol seul réduisait de 40 % la liaison au récepteur de la progestérone 
chez l’alligator, ce qui montrait les éventuelles voies par lesquelles le dicofol, seul ou associé à 
d’autres substances chimiques présentes dans le lac Apopka, pourrait induire les effets de perturbation 
endocrinienne observés sur ce site (Vonier et al., 1996). 

132. La toxicité endocrinienne a également été observée chez le rat et chez le chien et touchait les 
glandes surrénaliennes, la thyroïde et les ovaires (U.S. EPA, 1998; Jadarmkunti et Kaliwal, 1999). Une 
augmentation de la masse utérine chez la souris a été signalée par Zhao et al. (2000), ainsi qu’une 
prolifération de la lignée de cellules mammaires cancéreuses MCF7 chez l’être humain (Du et Xu, 
2001).  

133. Chez la carpe, la glucuronidation de la testostérone dans les microsomes hépatiques était 
significativement inhibée par le dicofol (Lavado et al., 2004). On a en outre montré que la synthèse 
des hormones sexuelles dans les microsomes des poissons était influencée par le dicofol (Thibaut et 
Porte, 2004).  

134. Une série d’études in vitro sur des levures ou des lignées cellulaires de diverses origines (par 
exemple, être humain, hamster, alligator, grenouille, poisson, poule) ont montré que le dicofol peut se 
lier aux récepteurs des œstrogènes de diverses espèces et accroît l’activité transcriptionnelle. Son 
métabolite la DCBP présentait des propriétés anti-androgènes puissantes (Thiel et al., 2011). Dans un 
test de liaison compétitive, le p,p’-dicofol déplaçait jusqu’à 83 % du 17 ß-œstradiol du récepteur 
œstrogène alpha (ERα) chez l’alligator et se liait clairement à l’Erα chez l’être humain et déplaçait un 
maximum de 58 % du 17 ß-œstradiol (Rider et al., 2010). Plusieurs études ont également montré 
l’interaction du dicofol avec le récepteur de l’hormone thyroïdienne et ses effets. Le dicofol était un 
puissant inhibiteur du système d’absorption de la 3,5,3’-triiodothyronine (T3) sur la membrane 
plasmatique, qui bloquait plus de 80 % de l’absorption saturable initiale et diminuait significativement 
la réponse à la T3 (Shimada et Yamauchi, 2004). Il présentait un effet biphasique et non monotone sur 
l’hormone thyroïdienne se liant aux transthyrétines et inhibait la liaison de la T3 (Ishihara et al., 2003). 
Il présentait une forte activité d’antagoniste de la T3 (Sugiyama et al., 2005) et interférait relativement 
fortement avec le site de liaison à la T4 de la transthyrétine (van den Berg et al., 1991).On trouvera 
une vision d’ensemble des effets endocriniens dans un document d’information sur le descriptif des 
risques (voir POPRC.11/INF.15). 

  Résumé des effets nocifs sur la santé humaine 

135. Le dicofol est classé en termes de dangers pour la santé humaine dans le Système général 
harmonisé dans les catégories toxicité aigüe 4 : H302 (nocif en cas d’ingestion); toxicité aigüe 4 : 
H332 (nocif par inhalation); corrosion/irritation cutanées 2 : H315 (provoque une irritation cutanée); et 
sensibilisation cutanée 1 : H317 (peut provoquer une allergie cutanée). Les organes cibles dans les 
études de toxicité à court terme étaient le foie, les glandes surrénaliennes, la thyroïde, le cœur et les 
testicules, ainsi que le système nerveux. On observait des tumeurs chez les souris mâles ayant reçu des 
doses plus fortes (39,6 et 79,2 mg/kg p.c./jour). Le dicofol est classé dans le groupe C (potentiellement 
cancérogène pour l’être humain) aux États-Unis et le CIRC a conclu que les données disponibles sont 
insuffisantes pour évaluer sa cancérogénicité chez l’être humain, de sorte qu’il figure dans le groupe 3 
(inclassable quant à sa cancérogénicité pour l’être humain). Des études in vitro ont montré qu’il 
entraîne des perturbations endocriniennes et des effets toxiques sur le système endocrinien ont été 
observés in vivo. On constatait des effets toxiques pour la reproduction et pour le développement à des 
doses toxiques pour la mère. Une DSENO de 0,22 mg/kg p.c. a été établie d’après les effets 
neurotoxiques observés dans une étude de toxicité de deux ans et une étude de cancérogénicité chez le 
rat, conduisant le JMPR à en déduire une DJA de 0,002 mg/kg. La DSENO de 0,12 mg/kg chez le 
chien, en se basant sur l’inhibition de la sécrétion de cortisol en réponse à l’ACTH chez les chiens des 
deux sexes, a permis à l’U.S. EPA de fixer une dose de référence chronique de 0,0004 mg/kg p.c./jour. 
Des tests in vitro montrent l’interférence avec, par exemple, la conformation et la fonction des 
protéines, la communication intercellulaire par jonction lacunaire et les réactions immunitaires. 
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Plusieurs études épidémiologiques ont noté une relation entre l’exposition au dicofol et le cancer de la 
prostate chez l’homme et la leucémie, la maladie de Hodgkin et les troubles autistiques chez l’enfant. 
Les limites de ces études ne permettent pas d’établir des liens causaux, mais elles illustrent la crainte 
que le dicofol puisse avoir des effets nocifs également chez l’être humain. La toxicité des mélanges de 
dicofol et d’autres composés organochlorés pourrait également s’avérer préoccupante. 

 3. Synthèse des informations 
136. L’utilisation mondiale de dicofol estimée a chuté de 3 350 tonnes en 2000 à 730 tonnes en 
2012. On estimait que 28 200 tonnes de dicofol ont été consommées dans le monde sur cette période. 
L’Asie était le principal consommateur avec 76,8 % (21 700 tonnes) du total. La Chine, de loin le plus 
gros consommateur sur cette période (19 500 tonnes), affichait une baisse de 75 % de son utilisation 
intérieure annuelle entre 2000 et 2012. En 2013, le dernier producteur de dicofol technique de ce pays 
a cessé d’en fabriquer. En Inde, la consommation annuelle de dicofol était passée de 145 tonnes à 
45 tonnes sur cette période. Une entreprise détenue par l’État indien produit toujours environ 
50 tonnes par an de dicofol en moyenne. Il existe des preuves que même si le dicofol est actuellement 
produit en système fermé, de mauvaises pratiques de production peuvent engendrer des rejets directs 
de DDT dans l’environnement, à l’instar de la présence de DDT comme contaminant dans le dicofol. 
La production et l’utilisation actuelles de dicofol peuvent être des sources de contamination par les 
PCDD/PCDF (voir section 2.1.3). 

137. L’o,p’-dicofol et le p,p’-dicofol s’hydrolysent de façon relativement rapide à pH neutre et 
alcalin, comme le montrent les données expérimentales. Toutefois, l’isomère dominant (p,p’-dicofol) 
possède une demi-vie de 85 jours à pH 5 qui témoigne de sa persistance dans des conditions acides. 
Les conditions de laboratoire fournissent des données utiles, mais il est important de tenir compte de la 
complexité du milieu naturel, qui est susceptible de modifier les résultats. La stabilité du dicofol par 
hydrolyse à pH 5 dans des conditions de laboratoire ne signifie pas nécessairement une persistance 
dans le milieu naturel, car d’autres processus pourraient survenir, tels qu’une biodégradation par les 
microorganismes dans le milieu environnemental. Toutefois, on ne peut de même pas conclure sur la 
seule base des taux d’hydrolyse rapides à pH alcalin qu’une substance n’est pas persistante selon 
l’ECHA, en raison là encore d’autres processus environnementaux, tels que la présence dans les 
masses d’eau de particules qui préservent la substance de l’hydrolyse (2014).  

138. La photodégradation ne devrait pas constituer une voie significative de dissipation du dicofol 
dans l’environnement. Le dicofol n’est pas aisément biodégradable dans des conditions acides. Il se 
dégrade rapidement dans les systèmes eau/sédiments de pH >7. Aucune donnée n’a été signalée pour 
les systèmes eau/sédiments de pH <7. Les données expérimentales montrent que la dégradation 
abiotique ou biotique est variable en fonction du pH du compartiment environnemental récepteur, les 
demi-vies de dégradation étant supérieures dans des conditions acides. Plusieurs études en laboratoire 
ont montré une faible minéralisation du dicofol. Dans des essais de simulation dans le sol en 
laboratoire, on observait des DT50 élevées >180 jours (n = 3) pour certains sols, mais les demi-vies de 
dégradation de 8,5 et 32 jours pour l’o,p’- et le p,p’-dicofol montrent que le dicofol ne devrait pas 
persister dans le sol. Dans des études en milieu réel sur la dissipation dans le sol réalisées en Floride et 
en Californie, les demi-vies de dissipation étaient de quelques jours à 72 jours et dans un cas de 
113 jours, en fonction des conditions environnementales spécifiques. D’après les données  
physico-chimiques, le potentiel d’évaporation ou de lessivage du dicofol est jugé faible. On ne 
disposait d’aucune étude en milieu réel sur d’autres sites ou dans des climats plus froids. 

139. Un organisme réglementaire a donné une estimation prudente de la persistance atteignant 
jusqu’à 313 jours pour le p,p’-dicofol et les principaux produits de dégradation et 32 jours pour 
l’isomère p,p’ seul dans le sol (pH 7,8). L’équipe spéciale sur les POP de la Commission économique 
des Nations Unies pour l’Europe a conclu que le dicofol est persistant dans l’eau à pH inférieur ou 
égal à 5 et satisfait au critère de valeur numérique indicative pour la persistance de la 
décision EB 1998/2 de l’Organe exécutif (CEE, 2009). On peut s’attendre à ce que le dicofol et/ou ses 
produits de dégradation persistent plus longtemps dans les écosystèmes aquatiques de pH inférieur à 6. 
Des données de surveillance récentes ont montré que le dicofol est suffisamment persistant pour être 
transporté par le biais des apports fluviaux jusqu’à l’océan et, d’aprèsdeux études, jusqu’à des régions 
éloignées. Les données issues des modèles montrent que la persistance du dicofol dans 
l’environnement est inférieure ou comparable à celle des substances de référence et des POP connus.  

140. Les valeurs de log Koe signalées pour le dicofol sont comprises entre 3,5 et 6,06. En se basant 
sur un examen préalable, une fourchette de 3,5 à 6,06 pour log Koe et de 8,9 à 10,02 pour log Koa 
montre un potentiel de bioaccumulation élevé du dicofol tant chez les organismes respirant de l’air que 
chez les organismes aquatiques.  
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141. Trois études en laboratoire chez le crapet arlequin et la carpe commune donnent des FBC de 
6 100, 8 200 et 10 000 (FBC à l’équilibre calculé de 25 000). Le métabolisme du dicofol était minimal 
chez le crapet arlequin et la demi-vie pour l’élimination était estimée à 33 jours. Dans un essai sur le 
cycle de vie complet, le FBC le plus élevé observé était de 43 000. Des données expérimentales ont 
montré une forte bioaccumulation (FBC de 10 000) dans les invertébrés exposés pendant 28 jours. 
D’après les études expérimentales chez des espèces de poisson, le dicofol présente un potentiel de 
bioaccumulation élevé (FBC >5 000). Les prévisions du modèle pour le dicofol montrent également 
une bioamplification dans les espèces terrestres, mais la transformation métabolique n’était pas prise 
en compte. De récentes données de surveillance montraient de fortes concentrations dans les œufs de 
héron par rapport aux proies, mais ces valeurs n’étaient pas corrigées en fonction des lipides de sorte 
que l’on ne peut en tirer aucune conclusion sur la bioamplification.  

142. Vu sa pression de vapeur et ses coefficients de partage, le dicofol rejeté dans l’air existera à la 
fois dans les phases gazeuse et particulaire dans l’atmosphère. L’oxydation atmosphérique par les 
radicaux hydroxyles est une voie d’élimination possible du dicofol dans l’atmosphère associée à des 
demi-vies de 3,1 à 4,7 jours. Les résultats du modèle pour la propagation à longue distance varient 
selon le modèle appliqué. Alors que le modèle MSCE montrait une distance de transport et une 
persistance dans l’environnement inférieures à celles de la substance de référence, le benzo[a]pyrène, 
l’outil de sélection de l’OCDE pour la propagation à longue distance donnait une distance de transport 
caractéristique et une efficacité du transfert comparables à celles des POP déjà recensés. L’évaluation 
par modélisation la plus récente montrait que le potentiel de contamination arctique du dicofol est 
comparable à celui des POP connus : le dicofol peut être transporté jusqu’à des régions reculées avec 
une efficacité modérée, mais donne lieu à un enrichissement calculé élevé dans l’environnement 
arctique. Les données de surveillance provenant des régions reculées sont limitées, mais le transport 
dans l’air (principalement en phase gazeuse ou particulaire) ou l’eau de mer jusqu’au Haut-Arctique a 
été démontré dans deux études. On ne trouvait aucune mesure sur les biotes des régions reculées. Il 
convient de noter que pour le chlordécone, substance inscrite à la Convention de Stockholm, 
l’évaluation de la propagation à longue distance se fondait sur les propriétés physico-chimiques et sur 
les données de modélisation (UNEP/POPS/POPRC.2/17/Add.2). La détermination analytique du 
dicofol est difficile, car il subit une dégradation thermique en DCBP pendant l’analyse. Cela pourrait 
expliquer pourquoi on dispose de moins de données de surveillance dans les régions reculées. 
Toutefois, il existe des données viables à l’échelle régionale (zones d’utilisation), ce qui pourrait 
indiquer que le manque de données de surveillance en provenance de régions reculées comme 
l’Arctique est peut-être dû en partie aux concentrations environnementales plus faibles. 

143. Les produits de dégradation peuvent être pris en compte dans le descriptif des risques 
concernant le dicofol. C’est le cas en pratique dans les évaluations des polluants organiques persistants 
du PNUE pour les PCP et le décaBDE. Les principaux produits de dégradation du dicofol plus 
persistants que ce dernier sont notamment la DCBP, le FW-152, le DCBH, l’OH-DCBP et le DCBA. 
La DCBP, le FW-152 et le DCBH s’accumulaient dans une étude eau/sédiment et peuvent être classés 
comme persistants dans les sédiments. Les valeurs de log Koe issues des modèles pour les métabolites 
sont inférieures au seuil de 5 fixé comme critère de sélection, mais vu les valeurs élevées de log Koa 
il pourrait y avoir une forte bioaccumulation dans les organismes terrestres (sans tenir compte du 
métabolisme). Le potentiel de bioaccumulation estimé pour le métabolite FW-152 donnait un FBC 
>5 000 pour les poissons. Les CL50 pour la toxicité aigüe de la p,p’-DCBP et du p,p’-FW-152 chez la 
truite arc-en-ciel sont >2,29 mg/l et 0,24 mg/l, ce qui signifie que le p,p’-FW-152 présente une toxicité 
élevée pour les poissons. Il a été observé que le métabolite p,p’-DCBP manifestait une forte activité 
anti-androgène dans des essais in vitro. 

144. Le dicofol est classé en termes de dangers pour l’environnement dans le Système général 
harmonisé dans les catégories toxicité aigüe pour le milieu aquatique H400 (très toxique pour les 
organismes aquatiques) et toxicité chronique pour le milieu aquatique H410 (très toxique pour les 
organismes aquatiques avec des effets durables). Les valeurs pour la toxicité aigüe du dicofol, de la 
p,p’-DCBP et du p,p’-FW-152 chez la truite arc-en-ciel (CL50, 96 heures) sont 0,053, >2,29 mg/l et 
0,24 mg/l. La plus faible concentration avec effet chronique (CSEO95 jours) chez les poissons était de 
0,0044 mg/l. Chez les espèces terrestres, le dicofol a une CSENO pour les effets chroniques chez les 
oiseaux et une DSENO chez les mammifères de 1 mg/kg et 0,4 mg/kg p.c./jour, respectivement. 

145. Le dicofol a été détecté dans des compartiments environnementaux tels que l’eau de mer, les 
eaux superficielles, l’air, les sédiments et le sol et dans divers biotes, notamment les poissons, les 
mollusques, les bovins et les oiseaux. Toutefois, vu les difficultés analytiques que pose la détection du 
dicofol (par exemple, dégradation thermique pendant l’analyse, dégradation en DCBP et incapacité à 
le distinguer d’autres sources de DCBP si l’on ne détecte que la DCBP, et dégradation à pH élevé) et 
le fait que ces problèmes n’ont peut-être pas été suffisamment pris en compte, les résultats doivent être 
évalués avec prudence et examiné dans le contexte de l’ensemble des données disponibles. Dans 
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plusieurs études, le dicofol est indirectement détecté par le biais du rapport o,p’-DDT/p,p’-DDT, mais 
il convient d’user avec précaution du rapport des isomères pour estimer leur source d’émission, en 
particulier dans les régions où l’on n’utilise pas le dicofol et dans les régions reculées. 

146. Des teneurs en dicofol dans les biotes de zones cultivées ont été données pour les petits 
mammifères (jusqu’à 1,4 mg/kg), les invertébrés terrestres (jusqu’à 3,9 mg/kg) et les 
reptiles/amphibiens (jusqu’à 3,8 mg/g). Dans les régions non cultivées, les valeurs détectées l’étaient 
dans les vers de terre (jusqu’à 2 mg/kg), les poissons (0,26 mg/kg), les oiseaux (0,9 mg/kg) et les œufs 
(moyenne annuelle = 0,03-0,46 mg/kg). Les concentrations de dicofol observées dans les poissons 
étaient nettement supérieures aux concentrations avec effet aigu et chronique calculées en laboratoire. 
D’après l’évaluation des risques liés à l’utilisation du dicofol de l’U.S. EPA (2009), il existe des 
risques pour les invertébrés aquatiques, les poissons, les amphibiens en phase aquatique, les 
amphibiens en phase terrestre et les mammifères. 

147. Les données disponibles montrent des interactions avec le système endocrinien, notamment une 
perturbation et une toxicité, qui ont été mises en évidence dans une multitude d’essais et de systèmes 
expérimentaux. En outre, les résultats des expériences chez l’animal font apparaître des effets nocifs 
pour les organes endocriniens et des déséquilibres hormonaux. Des mélanges de pesticides dont le 
dicofol, administrés à leurs DSENO et DMENO dans la nourriture de rats, entraînaient une altération 
de la motilité des spermatozoïdes (Perobelli et al., 2010). D’autres études sur le dicofol et/ou des 
préparations de dicofol administrées par voie orale ont montré des effets sur le cycle œstral 
(Jadaramkunti et al., 1999), les taux d’hormones et le développement des follicules ovariens 
(augmentation de la taille et/ou du nombre de vacuoles dans le cytoplasme des cellules stromales 
ovariennes) (U.S. EPA, 1998). Des preuves de la toxicité des mélanges ont également été apportées à 
la suite d’un déversement accidentel de Kelthane (préparation de dicofol contenant du DDT à des 
concentrations atteignant jusqu’à 15 % et des métabolites du DDT - DDD, DDE et chloro-DDT), qui 
avait induit des différences histologiques dans les gonades et un fort taux de mortalité embryonnaire et 
néonatale chez les alligators du lac contaminé. Une chute spectaculaire de la population d’alligators a 
été observée dans les années ayant suivi le déversement. La toxicité des mélanges de dicofol et des 
concentrations de ΣDDT présentes dans le dicofol commerciale pourraient donc s’avérer 
préoccupantes pour l’être humain et pour la faune sauvage.  

148. Les études de toxicité subchronique et chronique du dicofol ont montré des effets toxiques sur 
les organes cibles (foie, thyroïde, glandes surrénaliennes, cerveau, cœur, testicules) des mammifères à 
de faibles concentrations (DSENO = 0,22 mg/kg). Une neurotoxicité a été démontrée dans des études 
aigües et subchroniques. Une série d’études mécanistiques in vitro sur la perturbation endocrinienne, 
l’induction enzymatique, la communication intercellulaire, la transduction des signaux et la liaison des 
protéines apportent des preuves à l’appui de l’existence d’effets nocifs susceptibles de favoriser les 
tumeurs. L’évaluation des risques pour le consommateur liés aux fruits et légumes frais décrit 
plusieurs études où les DJA ont été dépassées (EFSA, 2011; Diop et al., 2016; Lozowicka et al., 2015a 
et 2015b). Plusieurs études épidémiologiques ont noté une relation entre l’exposition au dicofol et le 
cancer de la prostate chez l’homme et la leucémie, la maladie de Hodgkin et les troubles autistiques 
chez l’enfant. Les limites de ces études ne permettent pas d’établir des liens causaux, mais elles 
illustrent la crainte que le dicofol puisse avoir des effets nocifs également chez l’être humain.  

 4. Conclusion 
149. Le dicofol est strictement réglementé ou interdit dans de nombreux pays et son utilisation 
comme pesticide a en général sensiblement diminué au cours de la dernière décennie et était inférieure 
à 1 000 tonnes en 2012.  

150. Le dicofol et/ou ses produits de transformation peuvent être transportés dans l’atmosphère 
jusqu’à des régions éloignées des sources locales, notamment les régions arctiques et subarctiques, 
d’après la modélisation environnementales et les quelques données de surveillance. L’instabilité du 
dicofol en solution et les limites des méthodes d’analyse peuvent conduire à une sous-estimation des 
quantités détectées signalées. Le dicofol et ses produits de transformation sont persistants dans 
l’environnement et satisfont au critère de persistance de l’Annexe D (dans des conditions acides). De 
même, ses produits de transformation remplissent certains des critères de l’Annexe D pour la 
persistance, la bioaccumulation, la toxicité et la propagation à longue distance. Le dicofol satisfait au 
critère de bioaccumulation de l’Annexe D vu ses FBC élevés chez les espèces aquatiques. 

151. Le dicofol est toxique pour la reproduction des oiseaux et, comme ses métabolites, notamment 
le FW-1553, est très toxique pour le milieu aquatique. La neurotoxicité du dicofol pour les 
mammifères, qui affecte en outre la thyroïde, le foie et les glandes surrénaliennes a été démontrée. Il 
existe des preuves de sa présence dans les tissus humains, ce qui suscite des préoccupations 
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concernant ses effets nocifs pour l’homme. Une série de tests in vitro aurait mis en évidence des 
propriétés de perturbation endocrinienne et des preuves de toxicité. Des expériences sur des animaux 
ont fait apparaître des effets nocifs sur les organes endocriniens et le développement reproductif et des 
déséquilibres hormonaux. Une évaluation sommaire des risques se fondant sur des scénarios 
d’exposition dans divers pays montre l’existence d’un risque pour le consommateur (jusqu’à 1 379 % 
de la DJA). En outre, la toxicité des mélanges de dicofol, de DDT et d’autres composés organochlorés 
peut être préoccupante pour l’être humain et pour la faune sauvage.  

152. Vu ses propriétés intrinsèques, le dicofol est susceptible, du fait de sa propagation à longue 
distance dans l’environnement, d’avoir des effets nocifs importants sur l’environnement et pourrait 
occasionner des effets néfastes considérables sur la santé humaine justifiant l’adoption de mesures au 
niveau mondial. 
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