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Descriptif des risques concernant l’hexachlorobutadiène 

À sa huitième réunion, le Comité d’étude des polluants organiques persistants a adopté un 
descriptif des risques concernant l’hexachlorobutadiène, sur base du projet de descriptif des risques 
figurant dans le document UNEP/POPS/POPRC.8/3. Le texte du descriptif des risques, tel qu’il a été 
modifié, figure en annexe au présent additif. Il n’a pas été revu par les services d’édition. 
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Résumé 

1. L’hexachlorobutadiène (HCBD) est un hydrocarbure aliphatique halogéné, principalement 
obtenu comme sous-produit de la fabrication des hydrocarbures chlorés. Le HCBD a fait l’objet de 
nombreuses utilisations, notamment en tant qu’intermédiaire dans la production chimique, liquide 
caloporteur pour transformateurs, fluide hydraulique, ou pesticide pour la viticulture. Son utilisation et 
sa production ont cessé dans les pays membres de la CEE-ONU mais on ne dispose actuellement 
d’aucune information concernant ses applications actuelles en dehors de ces pays. La substance est 
toujours rejetée non intentionnellement par l’industrie, y compris dans le cadre de la gestion des 
déchets. 

2. Le HCBD est un composé lipophile présentant une tension de vapeur élevée et une constante de 
la loi de Henry qui indique une volatilisation à partir des surfaces humides et de l’eau. Les modèles 
montrent qu’une fraction significative du HCBD rejeté dans l’eau se retrouvera dans l’atmosphère et 
que quasiment toutes les émissions de HCBD dans l’air resteront dans l’atmosphère.  

3. Selon les critères établis par la Convention de Stockholm pour la propagation atmosphérique à 
longue distance d’un produit chimique, la demi-période de vie de celui-ci dans l’air devrait être 
supérieure à deux jours (Annexe D, critère d) iii)). Les valeurs pronostiquées, supérieures à un an, de 
la demi-vie atmosphérique du HCBD dépassent systématiquement ce seuil. Avec une distance de 
propagation atmosphérique de plus de 8 700 km, le HCBD possède un potentiel élevé de pollution des 
régions reculées. Cette hypothèse est appuyée par des traces de HCBD trouvées dans des échantillons 
biotiques et abiotiques prélevés loin des régions où ce produit chimique a été utilisé. 

4. Plusieurs faisceaux de preuves laissent conclure que le HCBD persiste dans l’environnement. 
Le HCBD ne s’hydrolyse pas en raison de l’absence de groupes fonctionnels hydrolysables. Les 
données concernant la photolyse sont limitées. La volatilisation est considérée comme une des 
principales voies de dissipation à partir de l’eau et du sol vers l’air. L’adsorption sur de la matière 
organique dans le sol et les sédiments réduit la biodisponibilité et, par conséquent, la propension à la 
biodégradation. Il y a lieu de penser que le HCBD n’est pas facilement biodégradable et pourrait ne 
pas se dégrader en anaérobiose dans le sol. Toutefois, dans une étude en réacteur, les niveaux de 
HCBD ont été réduits uniquement en anaérobiose. Il a été montré que le HCBD adsorbé sur des 
sédiments n’est pas biodisponible, ce qui entraîne une persistance à long terme dans l’environnement. 
Les résultats concernant les voies de dégradation sont quelque peu contradictoires.  

5. Dans l’eau, les demi-vies estimées vont de 3 jours à 12 mois, dépassant le seuil de persistance 
de deux mois, bien que certains éléments indiquent qu’une dégradation plus rapide pourrait se produire 
dans des conditions favorables. Dans le sol, les demi-vies estimées varient dans une fourchette allant 
de 4 à 26 semaines qui touche le seuil de persistance de six mois. Aucune donnée concernant les demi-
vies dans les sédiments n’est disponible, alors que les sédiments sont des puits pour le HCBD. Les 
valeurs de la demi-vie atmosphérique sont de manière systématique largement supérieures à 
deux jours, preuve que le HCBD persiste dans l’air. Les données de surveillance provenant de régions 
reculées corroborent la persistance du HCBD dans l’environnement.  

6. Le potentiel de bioconcentration du HCBD dans les organismes aquatiques est confirmé par des 
données expérimentales. Dans la littérature scientifique, les valeurs du facteur de bioconcentration se 
situent entre 1 et 19 000 l/kg pour les poissons, les crustacés, les mollusques et les algues. Cette large 
fourchette s’explique par les différences au niveau du métabolisme des espèces et des concentrations 
d’exposition. Des valeurs se situant entre 6 480 et 7 410 l/kg ont été calculées pour la carpe et le tête 
de boule. L’évaluation du facteur de bioaccumulation a donné des valeurs comprises entre 9 260 et 
250 000 l/kg pour les crustacés et une valeur de 17 360 l/kg pour les poissons. Les données 
expérimentales et calculées concernant la bioamplification du HCBD sont limitées et équivoques. Les 
valeurs mesurées du facteur de bioconcentration et du facteur de bioaccumulation étant supérieures à 
5 000 l/kg, il est conclu que le HCBD peut se bioaccumuler. 

7. Le HCBD se rencontre à des concentrations détectables dans des milieux abiotiques et 
biotiques, même dans les régions reculées comme l’Arctique. On en a trouvé dans des eaux de surface, 
dans des eaux de boisson, dans l’air ambiant ainsi que dans des organismes aquatiques et terrestres. 
Les taux de HCBD de l’eau et des poissons des fleuves européens (Rhin, Elbe) ont baissé de manière 
significative au cours des dernières décennies. En raison du manque de données, il est difficile 
d’identifier une tendance temporelle pour les régions reculées. Les données récentes (15 dernières 
années) sur la contamination du biote sont très rares, mais la présence de concentrations allant jusqu’à 
278 µg/kg dans la graisse des bélougas et comprises entre 1 et 9 µg/kg dans les tissus adipeux de 
l’ours polaire a été signalée respectivement en 2003 et à partir de 2002. 
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8. Des données expérimentales sur des espèces aquatiques ont révélé des valeurs de la CE50 et de 
la concentration sans effet observé (CSEO) de l’ordre du microgramme par litre qui montrent que le 
HCBD est très toxique pour les organismes aquatiques.  

9. Le HCBD est toxique après une exposition répétée et chronique à de faibles doses (0,2 mg/kg). 
Il s’attaque surtout aux reins mais chez les sujets exposés par voie alimentaire pendant toute leur vie, 
sa biotransformation en composés réactifs le rend également toxique pour d’autres organes, 
génotoxique et cancérogène. Il a été montré qu’une exposition au HCBD et à des produits chimiques 
possédant un mode d’action similaire entraînait une additivité des effets toxiques. Des études menées 
sur des rongeurs de laboratoire indiquent la possibilité d’une différence entre les sexes au niveau de la 
sensibilité, qui est plus élevée chez les femelles et l’est encore plus lorsqu’elles sont très jeunes. 
Aucune étude concernant les effets sur le système immunitaire n’est disponible. On sait qu’à certains 
endroits, le HCBD est présent dans les eaux souterraines et l’eau de boisson mais le degré 
d’incertitude inhérent aux estimations concernant l’ingestion de HCBD par voie alimentaire serait 
relativement élevé parce que les données de surveillance disponibles sont limitées. Les preuves de 
cancer observées chez les animaux suffisent pour susciter des préoccupations concernant les 
populations susceptibles d’être exposées pendant de longues périodes à de faibles niveaux de HCBD. 

10. Sur la base des données disponibles, le HCBD est persistent, bioaccumulable, très toxique pour 
les organismes aquatiques et toxique pour les oiseaux. La comparaison des données sur les effets et 
des données de surveillance des eaux et sédiments en milieu marin et dulçaquatique indique que le 
risque d’effets nocifs importants du HCBD sur les organismes aquatiques et vivant dans les sédiments 
est faible mais ne peut pas être exclu. En effet, dans l’approche traditionnelle de l’évaluation des 
risques, il est impossible d’estimer avec suffisamment de précision le niveau d’incertitude du calcul 
des risques à long terme. En outre, il convient également de prendre en considération le fait que les 
animaux de l’Arctique et les grands prédateurs sont exposés à un mélange de métaux lourds et de 
substances organiques persistantes.  

11. Du fait de sa propagation à longue distance dans l’environnement, le HCBD est susceptible 
d’avoir des effets nocifs importants sur la santé humaine et l’environnement qui justifient l’adoption 
de mesures au niveau mondial.  

1. Introduction 

12. Le 10 mai 2011, l’Union européenne et ses États membres ont soumis une proposition visant à 
inscrire l’hexachlorobutadiène (HCBD) à l’Annexe A, B ou C de la Convention de Stockholm 
(UNEP/POPS/POPRC.7/3) ainsi qu’un dossier détaillé étayant cette proposition 
(UNEP/POPS/POPRC.7/INF/4). 

13. Le HCBD est un composé aliphatique halogéné, principalement obtenu comme sous-produit de 
la fabrication des composés aliphatiques chlorés (principalement le tri- et le tétrachloroéthène et le 
tétrachlorométhane). Il a également été utilisé comme fumigant pesticide. 

1.1 Identité chimique 

Nom et numéro de registre 

Nom usuel :  Hexachlorobutadiène 
Appellation UICPA : 1,1,2,3,4,4-hexachlorobuta-1,3-diène
Synonymes : HCBD; perchloro-1, 3-butadine; perchlorobutadiène; 1,3-

hexachlorobutadine; 1,3-butadiène, 1,1,2,3,4,4-hexachloro-; 1,3-
butadiène, hexachloro-; hexachlorobuta-1,3-diène;1,2,3 

Numéro CAS : 87-68-3 
Appellations 
commerciales usuelles : 

C-46, Dolen-pur, GP40-66 :120, UN2279, 4  

 

Structures 

Formule moléculaire1 : C4Cl6, Cl2C=CClClC=CCl2 

Masse molaire : 260,76 g/mol 

                                                 
1  Mackay et al. (2006). 
2  UNEP/POPS/POPRC.7/INF/4. 
3  ACToR (2012). 
4  PICS (1994). 
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Figure 1.1-1 : Structure chimique 
 

 
 
Propriétés physico-chimiques 

14. Le HCBD présente une faible solubilité dans l’eau et une tension de vapeur assez élevée en 
comparaison avec d’autres polluants organiques persistants inscrits 
(UNEP/POPS/POPRC.2/14/Add.2). Le HCBD est une substance lipophile, son log Koe étant proche 
de 5 (cf. tableau 1.1-1). Il peut se volatiliser à partir des surfaces humides et de l’eau du fait de sa 
constante de la loi de Henry (HSDB, 2012). Selon le PICS (1994), le HCBD a une odeur rappelant la 
térébenthine. Une série de propriétés physico-chimiques (la plupart des valeurs ont été déterminées de 
façon expérimentale) sont fournies dans le tableau 1.1-1.  

Tableau 1.1-1 : Propriétés physico-chimiques du HCBD 

Point de fusion (°C) -21 
Point d’ébullition (°C) 2155

Densité (g/cm3 à 20°C) 1,686 
Solubilité dans l’eau (mg/l à 25°C) 3,2 mg/l7  
Tension de vapeur (Pa à 20°C et 100°C) 208et 29269  
Constante de la loi de Henry (Pa m3 /mol) 1044 (expérimental), 2604 (calculé)10 
Log Koe 4,7811; 4,912

Log Koa à 10°C 6,513

Log Kco Fourchette estimée : 3,7 à 5,414 
Aspect physique Liquide 

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

15. À sa septième réunion qui s’est tenue à Genève, le Comité d’étude des polluants organiques 
persistants a évalué la proposition concernant le HCBD (UNEP/POPS/POPRC.7/3) conformément aux 
exigences de l’Annexe D de la Convention de Stockholm. Dans sa décision POPRC-7/3, le Comité est 
arrivé à la conclusion que la proposition concernant le HCBD répondait aux critères de sélection 
spécifiés à l’Annexe D. Le Comité a également 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. 

1.3 Sources des données 

16. Le projet de descriptif des risques est basé sur les données obtenues des sources suivantes : 

a) Proposition soumise par la Communauté européenne et ceux de ses États membres qui 
sont Parties à la Convention (UNEP/POPS/POPRC.7/3, UNEP/POPS/POPRC.7/INF/4) (2011). 

b) Décision POPRC-7/3 du Comité d’étude des polluants organiques persistants (2011). 

                                                 
5  Horvath (1982), Lide (2003), cités dans Mackay et al. (2006). 
6  Horvath (1982) cité dans Mackay et al. (2006). 
7  Shake flask-HPLC, Banerjee et al. (1980) cités dans SRC PhysProp Database (2012). 
8  Person and McConell (1975) cités dans Mackay et al. (2006). 
9  Environnement Canada (1999). 
10  Warner et al. (1987) cités dans Mackay et al. (2006). 
11  Shake flask-HPLC Banerjee et al. (1980), Sangster (1993), Hansch et al. (1995), cités (et valeur 
recommandée) dans Mackay et al. (2006). 
12  Shake-flask-GC, both phases, Chiou (1985), cités dans Mackay et al. (2006). 
13  Vulykh et al. (2005). 
14  HSDB (2012). 
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c) Informations communiquées par les Parties et les observateurs ci-après, conformément à 
l’Annexe E de la Convention : Allemagne, Azerbaïdjan, Bulgarie, Cameroun, Canada, Chine, 
Costa Rica, Estonie, États-Unis d’Amérique, Guatemala, Japon, Kiribati, Lettonie, Mexique, Monaco, 
Myanmar, Norvège, Pays-Bas, Pologne, Roumanie, Sao Tomé-et-Principe, Thaïlande, Réseau 
international pour l’élimination des POPS (IPEN) & Alaska Community Action on Toxics, Conseil 
mondial du chlore (CMC).  

d) Ces informations sont disponibles sur le site Internet de la Convention. 
(http://chm.pops.int/Convention/POPsReviewCommittee/POPRCMeetings/POPRC7/POPRC7Followu
p/HCBDAnnexEinformation/tabid/2465/Default.aspx ). 

e) International Programme on Chemical Safety, Hexachlorobutadiene, Environmental 
Health Criteria 156, World Health Organization. Geneva (1994). 
http://www.inchem.org/documents/ehc/ehc/ehc156.htm 

f) Toxicological profile for hexachlorobutadiene, United States of America Department of 
Health and Human Services, Public Health Service, Agency for Toxic Substances and Disease Registry 
(1994). http://www.atsdr.cdc.gov/toxprofiles/tp.asp?id=865&tid=168  

g) Centre international de recherche sur le cancer, CIRC Monographies du CIRC sur 
l’évaluation des risques de cancérogénicité pour l’homme, volume 73, Organisation mondiale de la 
Santé. Genève (1999). http://monographs.iarc.fr/ENG/Monographs/vol73/volume73.pdf 

h) Environnement Canada (1999). Liste des substances d’intérêt prioritaire – Rapport 
d’évaluation, Hexachlorobutadiène, ISBN 0-662-29297-9. 

i) Euro Chlor Risk Assessment for the Marine Environment OSPARCOM Region - North 
Sea : Hexachlorobutadiene (2002). 

j) NITE - Incorporated Administrative Agency, National Institute of Technology and 
Evaluation, Japan. Chemical Management Field. Information about the status of the implementation of 
GHS in Japan. Results of the GHS Classification. HCBD : ID 1012. 
http://www.safe.nite.go.jp/english/ghs_index.html 

k) US EPA, Health Effects Support Document for Hexachlorobutadiene,  
EPA 822-R-03-002, United States Environment Protection Agency (2003). 
http://www.epa.gov/ogwdw/ccl/pdfs/reg_determine1/support_cc1_hexachlorobutadiene_healtheffects.
pdf 

l) California EPA, Evidence on the carcinogenicity of 1,3-hexachlorobutadiene 
(décembre 2000). Reproductive and Cancer Hazard Assessment Section. Office of Environmental 
Health Hazard Assessment. California Environmental Protection Agency. 
http://ntp.niehs.nih.gov/ntp/htdocs/Chem_Background/ExSumPDF/Hexachlorobutadiene.pdf 

17. En plus de ces sources d’information, une recherche documentaire s’appuyant sur des bases de 
données publiques et axée sur des publications scientifiques récentes a été réalisée. Les bases de 
données suivantes ont été utilisées : ACToR database (http://www.epa.gov/actor/ ), Pubmed 
(http://www.ncbi.nlm.nih.gov/entrez/query.fcgi?DB=pubmed ), SRC databases 
(http://www.srcinc.com/what-we-do/free-demos.aspx), OECD eChemPortal 
(http://www.echemportal.org/echemportal/ index?pageID=0&request_locale=en), TOXNET 
(http://toxnet.nlm.nih.gov/), The Carcinogenic Potency Database 
(http://potency.berkeley.edu/cpdb.html), NITE DataBase (http://www.safe.nite.go.jp/english/db.html), 
GESTIS (http://www.dguv.de/ifa/en/gestis/stoffdb/index.jsp), WHOLIS WHO (http://dosei.who.int), 
IPCS Inchem (http://www.inchem.org/), PAN pesticide database (http://www.pesticideinfo.org/), 
Google scientific search (http://scholar.google.com), Scirus publication search 
(http://www.scirus.com). 

18. En général, les termes de recherche comprennent le nom chimique ou le numéro CAS et/ou une 
combinaison de termes techniques en raison de la multiplicité des entrées. Pour les mêmes raisons, les 
articles scientifiques récents ont également été choisis en priorité. Les rapports mentionnés ci-dessus 
contenaient différentes références qui n’ont pas été spécifiquement citées dans le présent projet de 
descriptif des risques, sauf indication contraire.  

1.4  Statut de la substance chimique au regard des conventions internationales  

19. Le HCBD est visé par un certain nombre de traités et réglementations internationaux : 

a) En décembre 2009, il a été proposé, dans la décision 2009/1, de modifier l’Annexe I 
(interdiction de production et d’utilisation du HCBD) du Protocole à la Convention sur la pollution 
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atmosphérique transfrontière à longue distance relatif aux polluants organiques persistants de la CEE-
ONU. La modification entrera en vigueur lorsque deux tiers des Parties auront adopté cette dernière. 

b) La CEE-ONU (Commission Économique pour l’Europe des Nations Unies) a inscrit le 
HCBD à l’Annexe II du Protocole sur les registres des rejets et transferts de polluants se rapportant à la 
Convention d’Aarhus sur l’accès à l’information, la participation du public au processus décisionnel et 
l’accès à la justice en matière d’environnement. 

c) Le HCBD fait actuellement l’objet d’un examen par le Comité d’étude des produits 
chimiques en vue d’une inscription aux Annexes de la Convention de Rotterdam. Le processus 
d’examen a été déclenché par des notifications de mesure de réglementation finale visant à interdire ou 
à strictement réglementer le HCBD émanant du Canada et du Japon (http://www.pic.int) 
(Thaïlande, 2011) 

d) Dans la Stratégie binationale sur les produits toxiques dans les Grands Lacs établie par 
les États-Unis et le Canada dans le cadre de l’Accord relatif à la qualité de l’eau des Grands Lacs, le 
HCBD est considéré comme une substance de niveau II (US EPA, 2012b) 

e) Dans l’Union européenne, la décision n° 2455/2001/CE établissant une première liste 
des substances prioritaires de la directive 2000/60/CE établissant un cadre pour une politique 
communautaire de l’eau a inscrit le HCBD à son Annexe. En outre, le HCBD est considéré comme une 
substance dangereuse prioritaire et fait donc l’objet d’une suppression ou d’une élimination progressive 
des rejets, des émissions et des pertes. 

f) Le HCBD figure dans la Section B de la Liste des substances potentiellement 
préoccupantes établie par la Commission OSPAR pour la protection du milieu marin de l’Atlantique du 
nord-est. La Section B contient des substances qui, selon l’OSPAR, sont préoccupantes mais 
correctement gérées par des initiatives de la Commission européenne ou d’autres forums 
internationaux. 

g) Le HCBD a été évalué par le groupe de travail européen sur les PBT conformément au 
règlement (CEE) n° 793/93 du Conseil. Il a été conclu que le HCBD remplissait les critères PBT et 
vPvB ainsi que les critères de sélection POP15. 

2. Synthèse des informations concernant le descriptif des risques 

2.1 Sources 

2.1.1 Production, commerce, stocks 

20. À ce jour, le HCBD n’est plus produit de manière intentionnelle dans la région de la CEE-
ONU, notamment aux États-Unis d’Amérique (cessation vers 1970 : Mumma & Lawless, 1975), et au 
Canada (Lecloux, 2004). Sa production intentionnelle en Europe a cessé à la fin des années 70 
(Van Der Honing, 2007) et il n’a jamais été produit en tant que bien commercial aux États-Unis ou au 
Canada (Lecloux, 2004), du moins pas en quantités commerciales (ATSDR, 1994). Aucune donnée 
concernant la production intentionnelle en dehors de la région de la CEE-ONU n’est disponible 
(Lecloux, 2004). Toutefois, des données de surveillance provenant de Chine (Li et al., 2008) et de 
Taiwan (Juang et al., 2010) suggèrent que la production (en tant que sous-produit) s’est poursuivie, du 
moins jusqu’à récemment. La production mondiale de HCBD a été estimée à 10 000 tonnes en 1982, 
mais la quantité de HCBD obtenu comme sous-produit était bien plus élevée : 14 000 tonnes (1982) 
dans le seul pays des États-Unis (PICS, 1994, cité dans Lecloux, 2004). 

21. Le HCBD est toujours obtenu de manière non intentionnelle durant la production 
d’hydrocarbures chlorés, en particulier de perchloroéthylène, de trichloroéthylène et de tétrachlorure 
de carbone (également connus sous le nom de tétrachlorométhane, Halon 104, Fréon 10, etc.) (RIVM, 
2001, Lecloux, 2004). Il peut également se former lors de la production de chlorure de vinyle, de 
chlorure d’allyle et d’épichlorhydrine bien qu’un dossier préparé pour l’industrie européenne du chlore 
et de la soude considère ceci comme extrêmement peu probable d’un point de vue technologique 
(Lecloux, 2004). Dans la région de la CEE-ONU, on pense que la production combinée de 
perchloroéthylène et de tétrachlorométhane est la seule source restante de quantités notables de HCBD 
en tant que sous-produit, celui-ci étant généralement détruit ou recyclé au sein des unités de 
production (Lecloux, 2004). Toutefois, l’industrie européenne du chlore concède qu’une cessation 
totale des émissions industrielles de HCBD (et de HCB) n’est pas réaliste et pourrait conduire à des 
fermetures d’unités de production ainsi qu’à des pertes d’emplois importantes et une baisse de 

                                                 
15  http://esis.jrc.ec.europa.eu/doc/PBT-evaluation/PBT_sum060_CAS_87-68-3.pdf  
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l’activité économique (étude BiPRO commandée par Euro Chlor; rapport annuel 2006–2007 
d’Euro Chlor). Aux États-Unis, une production annuelle de 9,95 à 10,31 millions de livres (4 515 à 
4 678 tonnes métriques) de HCBD a été déclarée de 2005 à 2007 pour l’Inventaire des rejets toxiques. 
Ceci représente une augmentation par rapport aux 8,4 millions de livres déclarées au titre des déchets 
totaux liés à la production dans l’Inventaire des rejets toxiques pour 1997 (Rabovsky, 2000). En 2007, 
moins de 0,1 % (environ 4,5 tonnes métriques) du volume de HCBD généré a été éliminé ou brûlé aux 
fins de valorisation énergétique. Pratiquement tout le HCBD a été traité, le plus souvent sur site. En 
même temps, 1,63 millions de livres de déchets dangereux contenant du HCBD ont été déclarées aux 
États-Unis, dont plus de la moitié a été utilisée en vue d’une régénération ou d’une récupération 
(essentiellement de l’énergie). 41,5 % de ces déchets ont été détruits ou traités avant d’être éliminés et 
5,3 % (86 773 livres = 39,4 tonnes métriques) ont été mis en décharge (US-EPA, 2010). De plus, le 
procédé de gravure au plasma utilisé pour l’aluminium dans la fabrication des semi-conducteurs a été 
reconnu comme étant une source de HCBD (US EPA, 2000). 

22. Il n’existe pas de sources naturelles de HCBD dans l’environnement (Environnement Canada, 
1999). 

23. Des problèmes considérables sont encore causés par les décharges. Un exemple de décharge 
contenant des stocks de HCBD se trouve dans la région de Devil’s swamp, en Louisiane (États-Unis). 
Dans la décharge de la société Orica, en Australie, d’importantes quantités de HCB contaminées par 
du HCBD et d’autres substances organochlorées sont stockées dans des bidons (environ 
20 000 tonnes) (Rae, 2012). Ces exemples mettent en évidence le potentiel de rejets de HCBD par 
d’anciennes décharges. À Weston Quarries (Royaume-Uni), des propriétés construites sur des déblais 
de carrière à côté d’une décharge ont dues êtres démolies en raison de concentrations de HCBD 
excessives à l’intérieur des bâtiments (Rapport de l’atelier NICOLE, 2004, Barnes et al., 2002, Crump 
et al., 2004). Aucune information sur l’effectif mondial de ces décharges, ni sur leurs rejets, n’est 
disponible (Crump et al., 2004). 

2.1.2 Utilisations 

24. L’abondance des quantités de HCBD produites accessoirement a incité à leur trouver des 
applications industrielles (Lecloux, 2004). Le HCBD a été utilisé comme intermédiaire dans 
l’industrie chimique ou comme produit. Il a également trouvé des applications comme solvant (pour le 
caoutchouc et d’autres polymères); comme « épurateur » servant à récupérer les gaz contenant du 
chlore ou à débarrasser des gaz de certains composés organiques volatils; et comme fluide 
hydraulique, caloporteur ou lubrifiant, notamment dans des transformateurs et des gyroscopes 
(Lecloux, 2004). Le HCBD a également été utilisé dans la production de tiges d’aluminium et de 
graphite (CMC, 2002). 

25. En dehors des applications techniques, le HCBD était utilisé dans l’ancienne Union soviétique 
ainsi que, dans une moindre mesure, dans certains pays d’Europe méditerranéenne et en Argentine 
comme insecticide pour traiter les pieds de vigne (Lecloux, 2004). On ignore si son emploi pour la 
fumigation des grappes de raisins a également cessé en dehors de l’Union européenne 
(Van Der Honing, 2007). Dans l’ancienne Union soviétique, on s’en servait aussi comme fongicide 
(Bosma, 1994).  

26. L’inventaire des classifications et des étiquetages de l’Agence européenne des produits 
chimiques (ECHA)16 indique que le HCBD a fait l’objet de 31 notifications. Apparemment, les 
notifiants produisent ou importent donc, ou souhaitent produire ou importer du HCBD, en vue de le 
commercialiser en Europe. 

2.1.3 Rejets dans l’environnement 

27. Les informations concernant les quantités rejetées dans l’environnement sont rares et ne sont 
pas à jour. Selon la National Science Foundation (1975), citée par l’ATSDR (1994), 0,1 million de 
livres (=454 tonnes) du HCBD produit aux États-Unis en 1975 ont été rejetées dans l’environnement. 
En 1987, 1 600 kg de HCBD ont été rejetés dans l’air, 86 kg déversés dans l’eau et 32 kg injectés dans 
le sol dans le cadre de l’élimination de déchets (Inventaire des rejets toxiques de l’EPA cité par le 
CIRC, 1999). L’amélioration de la destruction ou du recyclage en cours de production du HCBD peut 
avoir contribué à cette baisse importante des rejets entre 1975 et 1987. Avant 1996, les rejets des 
États-Unis s’élevaient à 1 100/120/430 kg (air/eau/injection souterraine) (Bibliothèque nationale de 
médecine, 1998, citée par le CIRC, 1999). En 1990, les industries américaines ont déclaré des rejets de 
2,7 tonnes (Inventaire des rejets toxiques de l’EPA, 1992, cité par l’ATSDR, 1994). L’Inventaire des 
rejets toxiques de 1997 a donné le chiffre de 8,4 millions de livres pour les quantités de HCBD rejetées 

                                                 
16  http://echa.europa.eu/web/guest/regulations/clp/cl-inventory  
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dans les déchets totaux liés à la production (Rabovsky, 2000), mais les émissions réelles pourraient 
être plus importantes, du fait que l’Inventaire ne tient compte que des émissions dépassant un certain 
seuil. À un niveau local, Chan & Kohli (1987) ont estimé les quantités déversées annuellement dans la 
rivière Saint-Clair au Canada à 240 kg pour 1985. 

28. Dans les années 80, la charge atmosphérique de HCBD avait été estimée à 3,2 et 
1,3 millions kg/an pour les hémisphères nord et sud, respectivement (Class & Ballschmiter, 1987, cités 
par l’ATSDR, 1994). 

29. En 2000, les émissions de HCBD dans la région CEE-ONU-Europe ont été estimées à 
2,59 tonnes, dont 97 % ont été attribués à la production de magnésium (Van Der Gon et al., 2007). 

30. Selon Euro Chlor (2007), une cessation complète de la production non intentionnelle de HCBD 
comme sous-produit n’est pas réaliste d’un point de vue économique. En 1997, l’industrie européenne 
du chlore en a rejeté 2 kg dans l’air et 100 kg dans l’eau (CMC, 2002) et de 2001 à 2010, selon les 
estimations du projet COCEM d’Euro Chlor (CMC, 2011), les rejets annuels moyens dans l’air et dans 
l’eau se sont respectivement élevés à 0,91 kg et 78,7 kg. Pour la période allant de 2007 à 2009, les 
estimations des rejets (dans l’eau uniquement), y compris dans le cadre de la gestion des déchets, se 
situaient, selon l’industrie européenne17, entre 120 et 149 kg/an (cf. figure 2.1.3-1). Les émissions 
industrielles réelles sont peut-être supérieures à celles enregistrées dans le cadre du mécanisme 
d’inventaire du Registre des émissions et transferts de polluants de l’Union européenne, dans la 
mesure où le seuil de notification de 1 kg/an/installation est élevé en comparaison avec les émissions 
cumulatives déclarées. Les données du Registre des émissions et transferts de polluants correspondent 
à la valeur de 140 kg/an estimée par Haskoning (2003) pour les rejets industriels. Les questionnaires 
remplis par plusieurs pays de l’Union européenne font état de rejets dans les eaux de surface de 
1,7 kg/an et, respectivement, de 5,1 kg/an par l’industrie chimique et l’industrie plastique. L’industrie 
de la pâte et du papier contribue à hauteur de 0,1 kg/an et les rejets provenant de décharges à hauteur 
de 1 kg/an (ECOLAS, 2005). Dans cette étude, la quantité totale des rejets industriels s’élevait à 
10,6 kg/an, ce qui est peu comparé aux valeurs pour l’ensemble de l’Union européenne mentionnées 
ci-dessus : le taux de réponse (à savoir les données d’inventaire disponibles) pour l’étude ECOLAS ne 
dépassait toutefois pas les 48 % et seuls les rejets dans les eaux de surface ont été pris en compte 
(ECOLAS 2005).  

                                                 
17  UE27 plus Islande, Liechtenstein, Norvège, Serbie, Suisse; des émissions supérieures au seuil de 1 kg/an 
par installation ont été déclarées par 15 installations des pays suivants : Belgique, France, Italie, Pologne, 
République tchèque et Royaume-Uni. 
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Figure 2.1.3-1 : Rejets de HCBD européens provenant d’activités industrielles en 2009 (source : 
AEE, 2012a) 

 

Les rejets actuels de HCBD dans l’air et les eaux de surface aux États-Unis sont du même ordre de 
grandeur (cf. figure 2.1.3-2; données initiales converties de livres en kilogrammes : 1 lb = 0,4536 kg) :  

Figure 2.1.3-2 : Rejets de HCBD (kg) dans l’air et les eaux de surface aux États-Unis (source : 
US EPA, 2012) 

 

31. Des rejets non intentionnels de HCBD provenant de la production de solvants chlorés sont 
encore possibles dans la plupart des régions du monde (Lecloux, 2004; Norvège, 2011). Malgré le 
manque de données correspondantes, notamment pour l’Asie, d’importantes émissions de HCBD18 
provenant de l’industrie continueraient de se produire dans la province du Tamil Nadu, dans le Sud de 

                                                 
18  Dans ce contexte, par « importantes », on entend « non négligeables », c’est-à-dire conduisant à des 
niveaux de HCBD dans l’environnement qui sont, spatialement et techniquement, attribuables à des installations 
industrielles connues et trop élevés pour pouvoir exclure de manière certaine tout risque pour l’environnement ou 
la santé; alors que, dans le même temps, il semble peu probable que de tels rejets industriels constituent un 
phénomène exceptionnel confiné à ladite province indienne, dans la grande région de l’Asie pour laquelle aucune 
donnée concernant les émissions n’est disponible. 
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l’Inde (IPT, 2005, Narayan, 2011). Des données de Juang et al. (2010) indiquent qu’il existe encore 
des sources importantes dans le sud-est de l’Asie.  

32. Bien qu’il n’y ait aucune utilisation intentionnelle de HCBD au Canada, on a estimé en 2004 
que des rejets de HCBD pouvaient encore se produire à partir de sources non intentionnelles, 
notamment les contaminants présents dans les solvants chlorés (maximum estimé de 45 g/an) et le 
chlorure ferrique/ferreux (maximum estimé de 10 g/an) et les sous-produits de l’industrie du 
magnésium (maximum estimé de 7 g/an). Parmi les autres sources possibles on peut citer les lixiviats 
provenant de décharges pour produits dangereux (Environnement Canada, 2004). 

33. Du HCBD peut également s’échapper des décharges par lixiviation (Environnement Canada, 
1999). De récentes mesures ont montré des concentrations se situant entre 0,008 et 0,08 µg de HCBD 
par litre dans les lixiviats provenant de certaines décharges municipales polonaises (Matejczyk et al., 
2011). Néanmoins, le manque général de données, en particulier pour les pays ne faisant pas partie de 
la CEE-ONU et pour les émissions de HCBD provenant de déchets, rend difficile la classification des 
sources actuelles de HCBD. Concernant l’Union européenne, les quantités de HCBD émises dans le 
cadre de la gestion des déchets sont du même ordre de grandeur et généralement supérieures à celles 
de l’industrie (totaux annuels 2007–2009). Par contre, s’agissant de l’industrie des États-Unis, les 
données de l’Inventaire des rejets toxiques montrent que les émissions atmosphériques sur site sont 
près de six fois supérieures au volume éliminé (entièrement dans des décharges).  

34. En conclusion, alors que, dans la région de la CEE-ONU, les rejets de HCBD en tant que sous-
produit ont diminué dans des proportions importantes au cours de ces dernières décennies – mais se 
poursuivent encore – il existe un manque crucial d’informations concernant le HCBD en tant que sous-
produit dans les pays ne faisant pas partie de la CEE-ONU. On peut s’attendre, dans la région de la 
CEE-ONU, à des réductions largement attribuables à des investissements techniques (recyclage ou 
destruction du sous-produit sur site, gestion des déchets), mais l’adoption de normes tout aussi 
rigoureuses dans d’autres pays n’est pas assurée et est même réfutée par des rapports concernant la 
pollution actuelle au HCBD, notamment en Inde. 

35. Par le passé, des déchets de HCBD ont été générés en grandes quantités. Malgré les normes 
actuelles concernant la gestion des déchets, des exemples notoires de décharges de déchets contenant 
du HCBD qui nécessitent à présent une remise en état démontrent les risques associés à la pollution au 
HCBD héritée du passé. À nouveau, on sait peu de choses des stocks de HCBD hérités du passé et, 
même, des rejets actuels de HCBD produits par les déchets dans les pays ne faisant pas partie de la 
CEE-ONU. Toutefois, il a été estimé que dans certains cas, les volumes de HCBD présents dans les 
milieux contaminés étaient considérables : Krantzberg et al. (1999) ont calculé qu’environ 400 kg de 
HCBD étaient probablement retenus dans des sédiments contaminés dans la région des Grands Lacs. 

2.2 Devenir dans l’environnement 

2.2.1 Persistance 

Dégradation abiotique 

36. Étant dépourvu de groupes fonctionnels hydrolysables, le HCBD devrait résister à l’hydrolyse. 
Par contre, selon le PICS (1994), il absorbe la lumière du spectre solaire et pourrait donc, le cas 
échéant, se dégrader par photolyse directe. Le PICS (1994) mentionne qu’une minéralisation 
supérieure à 50 % s’est produite dans le cadre d’un dispositif expérimental utilisant du HCBD adsorbé 
sur un gel de silice dans des conditions de simulation de lumière UV troposphérique après 6 jours. 
Toutefois, les résultats (sur la base du modèle d’étude) ne permettent pas de réaliser une estimation de 
la pertinence ni de déterminer une constante cinétique de dégradation pour les différents 
compartiments de l’environnement.  

37. Selon Environnement Canada (1999), le HCBD adsorbé sur des particules persiste dans l’air 
jusqu’à ce qu’il se dégrade photochimiquement ou se dépose sur l’eau ou au sol. Il est éliminé de 
l’atmosphère principalement par dégradation, à un taux entièrement défini par le taux de son 
interaction en phase gazeuse avec les radicaux hydroxyle selon le modèle de transport MSCE-POP 
(POP multi-compartiments) (Vulyk et al, 2005). 

38. Des demi-vies estimées allant de 60 jours à 3 ans ont été observées dans le cas d’une 
dégradation par réaction avec les radicaux hydroxyle, ainsi que des demi-vies de 840 jours (2,3 ans) 
dans l’hémisphère nord et de 290 jours (0,8 an) dans l’hémisphère sud, dans l’hypothèse d’une 
constante de vitesse de réaction avec les radicaux hydroxyle de 2x10-14 cm3/molécule/s et d’une 
concentration de radicaux hydroxyle de 7x105 et 17x105 molécules/cm3, respectivement 
(Environnement Canada, 1999). 
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39. Le document UNEP/POPS/POPRC.7/INF/4 mentionne des demi-vies estimées de 365 jours 
dans l’air, dans l’hypothèse de journées de 12 heures et d’une concentration de 1,5x106 OH/cm3 et des 
demi-vies de 582 et 194 jours, dans l’hypothèse de concentrations de 7x105 OH/cm3 et de 
17x105 OH/cm3, respectivement.  

40. Mackey et al. (2006) font état d’une demi-vie dans l’air se situant entre 0,3 et 3,3 ans, sur la 
base d’une valeur estimée de la constante de vitesse de réaction en phase vapeur avec les radicaux 
hydroxyle. Le HCBD peut également être décomposé par l’ozone mais ceci revêt une importance 
moindre du fait d’une demi-vie prévue par réaction avec l’ozone de 165 500 jours (OCDE, Résultats 
de la catégorisation du Gouvernement canadien, 2012). 

41. La HSDB (2012) mentionne une estimation de la demi-vie troposphérique sur la base de 
données de surveillance dans des zones reculées de 1,6 an dans l’hémisphère nord et de 0,6 an dans 
l’hémisphère sud.  

42. Selon Howard (1991), on pourrait baser les estimations pour la vitesse d’oxydation 
photochimique du HCBD par les radicaux hydroxyle sur la constante de vitesse mesurée pour la 
réaction des radicaux hydroxyle avec le tétrachloroéthylène. La constante de vitesse retenue pour 
l’oxydation photochimique de cette oléfine perchlorée homologue par les radicaux hydroxyle est de 
1,6 × 10-13 cm3/molécule/s à 298 K (Atkinson et al., 2008).  

43. En conclusion, le HCBD est susceptible d’être photolysé et photooxydé par les radicaux OH et 
l’ozone. Toutefois, les données expérimentales sur la photolyse directe sont limitées. Des données 
mesurées (constante de vitesse) concernant une substance homologue indiquent pour le HCBD une 
demi-vie dans l’air supérieure à 2 jours. Selon les prévisions, le principal processus d’élimination du 
HCBD dans l’atmosphère devrait se produire par oxydation par les radicaux OH. Les prévisions et les 
calculs de bilan massique basés sur des données de surveillance indiquent une demi-vie très longue 
dans l’atmosphère (> 1 an). 

Dégradation biotique, y compris des informations sur les voies de dégradation 

44. Selon le document UNEP/POPS/POPRC.7/INF/4, les calculs effectués à l’aide du modèle 
Biowin de la société Syracuse (linéaire et non linéaire) aboutissent à la prévision suivante : le HCBD 
ne se biodégrade pas rapidement; délai de biodégradabilité finale : produit récalcitrant; délai de 
biodégradabilité primaire : plusieurs semaines. L’OCDE, citant les Résultats de la catégorisation du 
Gouvernement canadien (2012), mentionne une demi-vie de dégradation finale prévue de 182 jours et 
une probabilité de biodégradation basée sur la banque de données du MITI de 0,0001 calculée à l’aide 
du modèle Biowin v 4.01. Le Japon (2011) a transmis les résultats d’un essai sur la biodégradabilité 
facile conformément à la ligne directrice 301C de l’OCDE (adaptée aux substances volatiles). Les 
valeurs de demande biologique en oxygène après 28 jours se situaient entre 6 et 33 % (non 
biodégradable facilement). Une adsorption élevée a été détectée dans le cadre de l’expérience. Selon la 
HSDB (2012), une adsorption élevée (dans l’hypothèse de valeurs élevées du Koc) réduit la 
biodisponibilité et, par conséquent, la propension à la dégradation.  

45. Dans le document UNEP/POPS/POPRC.7/INF/4, il est indiqué que le HCBD est récalcitrant en 
aérobiose alors qu’en anaérobiose, on a observé une déchloration réductrice. Du fait de la structure du 
HCBD, on s’attend à ce qu’une étape de déchloration soit nécessaire avant que puisse se produire une 
biodégradation en aérobiose. Toutefois, Taylor et al. (2003) fournit des preuves démontrant que le 
HCBD ne peut pas se dégrader en anaérobiose dans le sol. Bosma et al. (1994) ont constaté une 
élimination en anaérobiose (attribuée à une activité bactérienne anaérobie) après 4 mois 
d’acclimatation mais aucune élimination pendant trois ans dans des conditions aérobies non 
réductrices. Dans cette étude, le principal produit de dégradation était le 1,2,3,4-tétrachloro-1,3-
butadiène (> 90 %), mais aucune demi-vie n’a été calculée. Cet agent antifongique peut ensuite être 
dégradé en aérobiose. Booker et al. (2000) ont également fait état d’une déchloration réductrice 
séquentielle importante du HCBD en anaérobiose. Les principaux produits de dégradation étaient des 
isomères du tri- et dichloro-1,3-butadiène et des traces d’un isomère du monochloro-1,3-butadiène. 
James (2009) a démontré que des bactéries non spécifiques de boues activées sont capables de 
déchlorer en anaérobiose le HCBD pour le transformer en gaz C4 sans chlore, à savoir le 1,3-
butadiène. Selon le CIRC (2012), le 1,3-butadiène est cancérogène pour les humains (groupe 1). 

46. Dans la HSDB (2012), il est indiqué qu’une biodégradation se produit dans le cadre d’essais 
par lots en milieu aqueux en aérobiose et en anaérobiose. Tabak et al. (1981) ont trouvé que des 
cultures statiques d’eaux usées domestiques inoculées étaient capables d’éliminer complètement des 
concentrations de 5 ou 10 mg/l de HCBD en sept jours d’incubation par bio-oxydation (les flacons de 
culture étaient scellés à l’aide de bouchons de verre afin d’éviter les pertes par volatilisation). Schröder 
(1987) a trouvé, dans le cadre d’un essai pilote de 8 jours effectué dans des conditions aérobies dans 
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une installation de traitement biologique d’eaux usées faiblement chargées, des valeurs approximatives 
de 72 % pour l’adsorption, de 8 % pour la dégradation, de 15 % pour la volatilisation et de 5 % dans 
les effluents rejetés. 

47. Dans le document UNEP/POPS/POPRC.7/INF/4, une demi-vie dans l’eau de 30 jours est 
mentionnée sans que ne soient fournies d’autres données. Selon Environnement Canada (1999), la 
dégradation dans l’eau en aérobie est très lente et la demi-vie dans l’eau est proportionnelle à la 
quantité de matière organique. Zoeteman et al. (1980) ont obtenu, à partir de données de surveillance, 
des demi-vies (comprenant la volatilisation et l’adsorption) allant de 3 à 30 jours pour les fleuves et de 
30 à 300 jours pour les lacs et les eaux souterraines. Concernant la demi-vie plus courte dans les eaux 
fluviales, ils ont supposé que la turbulence plus importante était un facteur majeur accélérant la 
volatilisation, la biodégradation et peut-être la photolyse. Ces constatations coïncident avec la HSDB 
(2012) qui suggère que la volatilisation est une voie majeure pour la dissipation à partir de l’eau 
conformément à la constante de la loi de Henry. Mackey et al. (2006) mentionnent une demi-vie de 
biodégradation aérobie en milieu aqueux se situant entre 4 semaines et 6 mois, sur la base de données 
de surveillance et de données de tests en milieu aqueux avec acclimatation. Sur la base de cette valeur, 
la demi-vie en anaérobie pour les eaux de surface se situe entre 16 semaines et 2 ans et pour les eaux 
souterraines entre 8 semaines et 12 mois. Par conséquent, le HCBD atteint le seuil de persistance dans 
l’eau. 

48. Selon Environnement Canada (1999), le déversement dans l’eau est susceptible d’entraîner une 
propagation importante du HCBD dans l’air et les sédiments. Prytula et al. (1996) ont trouvé que la 
plus grande partie du HCBD adsorbé n’était pas biodisponible, ce qui entraînerait une persistance à 
long terme dans les sédiments naturels, la désorption étant l’étape déterminant la vitesse. L’adsorption 
sur des sédiments est indiquée par les valeurs élevées du Koc qui ont été signalées. Les sédiments sont 
des puits pour le HCBD dans les milieux aquatiques (Environnement Canada, 1999). 

49. Il n’existe que de rares données sur la persistance dans le sol. Selon la HSDB (2012), la 
mobilité du HCBD dans le sol est faible, voire nulle, étant donné ses valeurs estimées de son log Koc 
(cf. tableau 1.1-1), ce qui réduit sa biodisponibilité. On pense que la volatilisation à partir du sol joue 
un rôle majeur dans le devenir du HCBD. Selon Environnement Canada (1999), le HCBD s’est avéré 
mobile dans des sols sablonneux – contrairement à ce qui a été indiqué précédemment dans le présent 
paragraphe – dans une étude portant sur l’infiltration des dunes, présentant une durée de séjour 
moyenne de 100 jours et un faible niveau de biodégradation. Le HCBD a également été examiné dans 
des systèmes sol-plante. Après 2 ans, 4 % de la radioactivité était liée à des résidus non extractibles 
dans les premiers 50 cm du sol, ce qui, selon Environnement Canada (1999), indique la possibilité 
d’une accumulation à long terme. Il a été présumé que le reste de la radioactivité (96 %) s’était 
volatilisé. 

50. Dans le document UNEP/POPS/POPRC.7/INF/4, il est mentionné que le HCBD se dégrade 
facilement dans le sol (surtout dans des conditions aérobies). Environnement Canada (1999) ainsi que 
Taylor et al. (2003) indiquent que le HCBD ne se dégrade probablement pas dans le sol dans des 
conditions anaérobies. Mackey et al. (2006) font état d’une demi-vie estimée dans le sol se situant 
entre 4 semaines et 6 mois, sur la base d’une demi-vie de biodégradation aérobie en milieu aqueux 
estimée.  

51. Vulykh et al. (2005) ont calculé, à l’aide du modèle MSCE-POP, la persistance globale 
exprimée en demi-vie dans l’environnement. Il a également été montré que la valeur de la demi-vie du 
HCBD dans l’atmosphère est essentielle pour l’évaluation de sa durée de séjour dans l’environnement. 
La demi-vie dans l’environnement était de 13 mois, alors que, pour les différents compartiments que 
sont l’air, l’eau et le sol, des valeurs de 14, 3 et 6 mois ont été obtenues.  

52. Plusieurs faisceaux de preuves permettent de conclure à la persistance du HCBD. On s’attend à 
ce que le HCBD ne s’hydrolyse pas en raison de sa structure chimique. Les données concernant la 
photolyse directe sont limitées. Des données empiriques démontrent que le HCBD n’est pas facilement 
biodégradable et certaines demi-vies estimées dans l’eau dépassent le seuil de persistance de 
deux mois, bien que des éléments indiquent qu’une dégradation plus rapide pourrait se produire dans 
des conditions favorables. Les demi-vies estimées pour le sol atteignent le seuil de persistance de 
six mois. En anaérobiose, le HCBD ne se dégrade apparemment pas et il est probable qu’il dépasse le 
seuil dans des sols anaérobies. Les critères de persistance ne sont donc remplis que partiellement pour 
le compartiment des sols. Toutefois, les données disponibles concernant la dégradation dans les sols 
sont rares. Aucune donnée sur les demi-vies dans les sédiments n’est disponible.  
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2.2.2 Bioaccumulation 

53. Deux sources d’information complémentaires ont été analysées pour évaluer le potentiel de 
bioaccumulation et de bioamplification du HCBD : l’évaluation initiale basée sur les propriétés 
physico-chimiques et l’analyse des données expérimentales ainsi que des estimations concernant 
notamment la bioconcentration, la bioaccumulation et la bioamplification. Les éléments clés de ces 
évaluations sont présentés ci-après. 

Évaluation initiale basée sur les propriétés physico-chimiques 

54. Le log Koe mesuré pour le HCBD s’élève à 4,78. Sur la base de ce log Koe, un facteur de 
bioconcentration de 2 307 l/kg a été calculé pour les poissons, selon Veith et al. (1979) cités dans le 
Document d’orientation technique sur l’évaluation des risques (TGD, 2003), ce qui est comparable aux 
valeurs mesurées.  

Bioconcentration, bioamplification et bioaccumulation chez les espèces aquatiques 

55. Dans la littérature scientifique, les valeurs du facteur de bioconcentration obtenues lors d’essais 
en laboratoire en écoulement continu sur des algues, crustacés, mollusques et poissons d’eau douce et 
marins vont de 71 à 17 000 l/kg poids humide (PICS, 1994). S’agissant des poissons, des valeurs du 
facteur de bioconcentration se situant entre 1 et 19 000 l/kg pour le corps entier sont fournies par 
Environnement Canada (1999). Il est également indiqué que le HCBD ne s’accumule pas dans les 
plantes (Environnement Canada, 1999). La large fourchette de valeurs a été expliquée par les 
différences de métabolisme entre les espèces ainsi que par les différences au niveau des concentrations 
d’exposition (ATSDR, 1994). 

56. La base de données du NITE (NITE, 2012) a indiqué des valeurs du facteur de bioconcentration 
de 6 280 et 7 720 provenant d’une étude menée sur des carpes (Cyprinus carpio) présentant une teneur 
en lipides de 5,1 à 6,2 % à des concentrations d’exposition de 0,83 et 0,087 µg/l. Pour le méné à 
grosse tête, une valeur du facteur de bioconcentration de 6 918 l/kg est citée dans la HSDB (2012). 
S’agissant des invertébrés, une valeur maximale du facteur de bioconcentration de 2 000 l/kg pour les 
moules (Mytilus edulis) est fournie dans Environnement Canada (1999). Selon Gobas et al. (2009), 
ceci indique que le HCBD est peut-être bioaccumulable. 

57. Le PICS (1994) a fait état de valeurs moyennes du facteur de bioconcentration pour les vers 
oligochètes présents dans les sédiments du Lac Ontario s’élevant à 29 000 l/kg, sur la base du poids 
sec, dont la teneur en lipides est d’environ 8 % (Oliver, 1987). Aucune bioamplification n’a été 
observée durant cette étude (HSDB, 2012). 

58. Comme indiqué dans le PICS (1994), les facteurs de bioaccumulation mesurés sur la base du 
poids humide pour les planctons, crustacés, mollusques, insectes et poissons des eaux de surface sont 
comparables à ceux observés en laboratoire et se situent entre 33 et 11 700 l/kg. Un rapport (Pays-Bas, 
2012) a examiné trois études présentant des valeurs du facteur de bioaccumulation comprises entre 
6 760 l/kg lipides et 575 000 l/kg lipides. Une de ces études a été reconnue valable (Oliver et. al, 
1988). Dans cette étude, les valeurs du facteur de bioaccumulation (normalisées à 5 % de lipides) 
trouvées pour les crustacés Mysis relicta et Pontoporeia affinis étaient de 9 260 l/kg et 250 000 l/kg. 
Pour le poisson Cottus cognatus, un facteur de bioaccumulation de 17 360 l/kg a été trouvé. En outre, 
dans le rapport (Pays-Bas, 2012), une valeur du facteur de bioaccumulation de 22 230 l/kg a été 
calculée sur la base du facteur de bioconcentration plus élevé, à savoir 7 410 l/kg, trouvé chez la carpe 
(Japon, 2012) et d’une valeur du facteur de bioamplification par défaut de 3 (entre la valeur de 2 pour 
le log Koe de 4,78 et la valeur de 10 pour le facteur de bioconcentration de 7 410 l/kg), selon le 
Document d’orientation technique sur l’évaluation des risques (TGD, 2003).  

59. Environnement Canada (1999) indique que le HCBD ne se bioamplifie pas en raison de sa 
vitesse d’élimination rapide. Sa demi-vie d’élimination chez les poissons rouges (Carassius auratus) 
est de 6,3 jours. Cette observation est confirmée par le PICS (1994) qui cite deux études sur les 
poissons dans lesquelles aucune bioamplification n’a pu être observée. Kelly et al. (2007) présente des 
valeurs calculées (sur la base du log Koe) du facteur de bioamplification pour les invertébrés, les 
poissons, les reptiles, les amphibiens, les oiseaux, les mammifères et les humains. Les résultats sont, 
dans tous les cas, inférieurs à 1. Dans le rapport des Pays-Bas (2012), le facteur de bioamplification 
obtenu à partir du le facteur de bioconcentration selon la méthode du Document d’orientation 
technique sur l’évaluation des risques (2003) est de 3, ce qui indique un potentiel de bioamplification. 
Toutefois, aucun transfert trophique n’est démontré, dans la mesure où aucune étude relative à la 
chaîne trophique n’est disponible. 
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60. Des données mesurées sur des espèces aquatiques montrent des valeurs du facteur de 
bioconcentration ou du facteur de bioamplification supérieures à 5 000 l/kg, remplissant clairement les 
critères énoncés à l’Annexe D. 

2.2.3 Potentiel de propagation à longue distance dans l’environnement 

61. Plusieurs sources d’information peuvent être utilisées pour l’évaluation du potentiel de 
propagation à longue distance dans l’environnement du HCBD : propriétés physico-chimiques, 
modélisation et examen des données de surveillance disponibles sur les régions reculées. 

Examen des propriétés physico-chimiques 

62. La combinaison de la volatilité, d’une persistance atmosphérique suffisante (cf. section 2.2.2) et 
de la présence de HCBD dans les biotes des régions reculées indique un potentiel important de 
propagation à longue distance.  

Prévisions du modèle de propagation à longue distance 

63. Le modèle MSCE-POP (Vulykh et al., 2005), un modèle de transformation chimique et de 
propagation multi-compartiments, a recours à 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 et l’hexachlorobenzène (HCB) ont été choisis comme substances de référence. Les 
valeurs de la demi-vie du HCBD dans l’air, l’eau et le sol ont été supposées être de de 14, 3, et 6 mois, 
respectivement. Le modèle prédit une distance de transport atmosphérique (la distance après laquelle 
la concentration a baissé sous l/1000 de celle observée à la source) de 8 784 km et une demi-vie 
atmosphérique de 118 jours. Les auteurs ont souligné qu’une distance de transport de cette importance 
entraîne une pollution atmosphérique au HCBD se propageant sur une distance extrêmement longue. 
En utilisant l’hexachlorobenzène et le benzo(a)pyrène comme substances de référence dans le même 
modèle, les auteurs estiment une demi-vie dans l’environnement pour le HCBD qui est inférieure à la 
moitié de celle prévue pour l’hexachlorobenzène et environ cinq fois plus longue que celle du 
benzo(a)pyrène. MacLeod et al. (2007) ont identifié un potentiel de propagation à longue distance 
élevé pour le HCBD avec le modèle du devenir multimilieux de l’OCDE prenant comme paramètre 
d’entrée des demi-vies (en heures) prévues de 9100, 1700 et 1700 pour l’air, l’eau et le sol. De plus, 
comme les quantités rejetées se retrouvent en quasi-totalité dans l’atmosphère dans les calculs du 
modèle, les processus de devenir dans l’air déterminent son comportement. 

64. La longue demi-vie et la distance de transport importante du HCBD atmosphérique constituent 
une source de préoccupation particulière dans la mesure où les résultats des modélisations réalisées par 
différents auteurs montrent qu’une partie importante des rejets de HCBD se retrouvent dans 
l’atmosphère, à moins qu’ils ne soient rejetés dans le sol. Le modèle à l’état stable CEQ de niveau III 
utilisé par Environnement Canada et US EPA prévoit que plus de 98 % des rejets dans l’atmosphère y 
resteront, avec environ 1 % se déposant au sol et moins de 1 % dans l’eau et les sédiments. Sur les 
quantités rejetées dans l’eau, 15 % se retrouveront dans l’atmosphère, 15 % dans les sédiments et 1 % 
dans le sol. Ce n’est que lorsque le HCBD est rejeté dans le sol qu’environ 99 % de la contamination 
s’y maintient, le reste passant dans l’air (DMER et AEL, 1996, modélisation effectuée pour et citée 
dans Environnement Canada, 1999). Toutefois, ces chiffres ne cadrent pas avec l’étude citée dans la 
HSDB (2012) qui suggère une perte de 96 % à partir d’un système sol-plante.  

65. D’autres sources font état d’un partage air/eau/solide de 78/2/20 ou prévoient une distribution 
théorique supérieure à 99 % dans l’air (ECETOC, 1988, et NORDIC, 1988, cités dans SYKE, 2012). 
Selon le PICS (1994), la propagation inter-compartiments se produit principalement par volatilisation, 
adsorption sur des particules et dépôt ou sédimentation. 

66. Le HCBD faisait partie des substances chimiques identifiées pour inclusion dans le programme 
de surveillance à long terme suédois, sur la base de données empiriques concernant sa fréquence 
globale de détection dans l’air et les dépôts ainsi que sa persistance dans l’air, l’évaluation de la 
bioaccumulation et le fait que la substance a été détectée dans des échantillons d’air et/ou de dépôts 
provenant de régions reculées. Le HCBD figurait sur la liste finale des produits chimiques faisant 
l’objet, en priorité, d’une surveillance atmosphérique à long terme car « ces produits chimiques 
possèdent des propriétés qui génèrent un potentiel important de propagation à longue distance et de 
bioaccumulation et ont également été fréquemment détectés dans des échantillons atmosphériques 
et/ou de dépôts analysés dans le cadre des programmes de détection suédois. » (IPEN, 2011, Palm-
Cousins et al., 2011). 



UNEP/POPS/POPRC.8/16/Add.2 

17 

Confirmation sur la base de mesures effectuées dans des régions reculées 

67. Belfroid et al. (2005) citent les travaux de Kaj & Palm (2004) et Kaj & Dusan (2004) qui ont 
suivi la trace du HCBD dans l’air et dans des dépôts atmosphériques en Suède mais n’en ont pas trouvé 
dans les boues d’épuration, sédiments, moules et poissons. Ils font également référence à Vorkamp et 
al. (2004) qui ont trouvé du HCBD chez des mammifères et oiseaux terrestres, ainsi que chez des 
invertébrés, poissons, mammifères marins et oiseaux de mer du Groenland. Des échantillons prélevés 
sur des ours polaires du Svalbard contenaient également du HCBD (Gabrielsen et al., 2004). Belfroid 
et al. (2005) soulignent que ces échantillons positifs provenaient de régions où le HCBD n’avait jamais 
été utilisé, ce qui prouve la propagation à longue distance du HCBD.  

68. Des données antérieures prouvant la propagation à longue distance ont été trouvées par 
Murdoch et al. (1992). Ces données relatives aux sédiments du Grand lac des Esclaves dans les 
territoires du nord-ouest du Canada faisaient état de concentrations se situant entre 0,01 et 0,23 ng/g. 

69. En conclusion, le HCBD possède un fort potentiel de propagation atmosphérique à longue 
distance, qui a été démontré par des modèles (demi-vies se situant entre 60 jours et plus de trois ans) et 
des preuves empiriques (présence de HCBD dans le biote et dans l’air de sites de fond). 

2.3 Exposition 

2.3.1 Données de surveillance de l’environnement 

70. Les données de surveillance récentes (couvrant ces 15 dernières années) sont rares. Le Error! 
Reference source not found.donne des exemples de niveaux actuels de HCBD dans différents 
milieux, observés en Estonie (Estonie, 2011). Le tableau 2.3.1-2 fournit des valeurs observées dans des 
biotes de la région de l’Union européenne.  

Tableau 2.3.1-1 : Concentrations de HCBD dans l’environnement estonien (source : 
Estonie 2011) 

Type d’échantillon Concentration 
d’hexachlorobutadiène 

Nombre 
d’échantillons 

Année 

Eau douce <0,003 µg/l 14 2011 

Eau douce 0,006 – 0,01 µg/l 7 2011 

Eaux marines < 0,003 µg/l 6 2011 

Eaux marines 0,0002 – 0,01 µg/l 5 2011 

Sédiments de fond  < 1 µg/kg poids sec 36 2011 

Biote - foie (Perca fluviatilis)  < 0,05 µg/kg de tissus de 
poids humide 

2 (échantillon 
composite) 

2011 

Biote - foie (Perca fluviatilis)  0,07 – 0,38 µg/kg de tissus 
de poids humide 

9 (échantillon 
composite) 

2011 

Biote - muscle (Perca 
fluviatilis)  

0,03 – 0,24 µg/kg de tissus 
de poids humide

11 (échantillon 
composite)

2011 

Eaux usées (effluent) < 0,1 µg/l 10 2010 

Eau douce < 0,1 µg/l 16 2010 

Eaux pluviales < 0,1 µg/l 29 2008 

Eaux pluviales 0,28 µg/l 1 2008 
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Tableau 2.3.1-2 : Concentrations de HCBD dans différents biotes 

Pays Année Espèce Taille de l’échantillon 
Fourchette de concentration 

[µg/kg] 
base source 

Svalbard 2002 Ours polaire 15 1,2–8,9 Poids humide Gabrielsen 
et al. 2004 

Groenland 1999–2001 Animaux terrestres 17 (différents tissus/individu) n.d. – 4,9  Poids 
lipidique 

Vorkamp 
et al. 2004   Invertébrés marins 4 n.d.–0,57 

  Poissons de mer 16 (différents tissus/individu) n.d.–2,6 
  Oiseaux de mer 8 (différents tissus/individu) n.d.–3,4 
  Mammifères marins 25 (différents tissus/individu) n.d.–0,8 
       
Espagne 2005–06 Crassostrea angulata 3 < 0,07 LD Poids humide AEE 

2012b 
 

Danemark 2000 Delphinapterus leucas 45 < 8,22
Danemark 2000 Gadus morhua 12 < 8,22 
Danemark 2000 Mallotus villosus 10 < 8,22 
Danemark 2000 Monodon monoceros 3 < 8,22 
Danemark 2000 Myoxocephalus scorpius 74 < 0,175 – < 8,22 
Pays-Bas, RU, Espagne 2002–09 Mytilus edulis 62 0,01 – < 0,4 
Danemark 2000 Pandalus borealis 21 < 8,22 
Danemark 1999 Phoca hispida 44 < 0,02 – < 2,2
Pays-Bas 2009 Platichthys flesus 71 0,1–0,6 
Danemark 2000 Reinhardtius hippoglossoides 11 < 8,22 
Danemark 2000 Salmo salar 7 < 8,22 
Danemark 2000 Salvelinus alpinus 20 < 8,22
Danemark 2000 Sebastes marinus 5 < 8,22 
 

LD = limite de détection; tous les autres « < » indiquent des valeurs inférieures à la limite de 
quantification : ces concentrations étaient détectables mais inférieures au niveau accepté d’incertitude 
des mesures 

71. L’OMS (2004) a fourni les concentrations de HCBD dans l’eau suivantes (cf. tableau 2.3.1-3) : 

Tableau 2.3.1-3 : Concentrations de HCBD dans l’eau (tableau modifié d’après OMS, 2004) 

Milieu aquatique HCBD [µg/l] 
 

Source 

Eau ambiante 0,05–5 CIRC, 1979 

Rhin 0,1–5 CIRC, 1979 

Eau du fleuve Ebre 0,2 Amaral et al., 1996  

Mississippi 0,9–1,9 CIRC, 1979 

Louisiane 0,01–0,48 Almedia et al., 1997 

Japon < 0,02 Agence japonaise pour 
l’environnement, 1982 

Effluent d’une usine européenne de produits 
chimiques  

6,4  CIRC, 1979 

 

72. Au cours des années 90, deux études effectuées au Royaume-Uni et au Canada ont détecté, 
mais seulement à de très rares occasions, du HCBD dans l’eau de boisson : un échantillon sur les 
280 prélevés dépassait la limite de détection de 0,4 ng/l dans le cadre d’une étude réalisée dans les 
bassins versants du fleuve Humber (Royaume-Uni) au cours de la période 1995–1996, et 
cinq échantillons sur les 2 994 provenant de sites de l’Ontario (Canada) contenaient des traces 
détectables de HCBD, avec une concentration maximale de 6 ng/l (Meharg et al., 1998, et OMEE, 
1996, cités dans Lecloux, 2004). En revanche, l’OMS (2004) montrait que du HCBD est fréquemment 
détecté dans l’eau ambiante (niveau moyen généralement inférieur à 0,1 µg/l), notamment dans le 
Rhin (0,1–5 µg/l), et a été détecté dans de l’eau de boisson à des concentrations se situant entre 2 et 
3 ng/l. En 2006, les niveaux de HCBD dans les puits d’une source d’approvisionnement en eau de 
boisson pour Bâle (Suisse) se situaient sous la limite de détection de 50 ng/l (Brüschweiler et al., 
2010). Des rejets de HCBD provenant d’une décharge désaffectée ont contaminé des eaux souterraines 
(et l’air à l’intérieur des bâtiments) au Royaume-Uni (COT, 2000). 

73. Une étude réalisée au cours de la période 1994–1997 sur des fleuves de six pays d’Europe est 
parvenue à un quantile à 90 % de 12 ng/l (Govaerts et al., 2000 et 2004, cités dans Lecloux, 2004). 
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Air 

Dans l’Extrême-Arctique canadien (Nunavut), le HCBD a été mesuré entre 2002 et 2009 en utilisant 
une méthode d’échantillonnage continu à grand volume avec environ 52 échantillons par an. La limite 
de détection de la méthode était comprise entre 0,025 et 0,37 pg/m3. Chaque année, une proportion de 
0 à 20 % de tous les échantillons obtenus présentaient des concentrations inférieures à la limite de 
détection et 59 à 93 % des concentrations trois fois supérieures à cette dernière (Hung, 2012). Kaj & 
Palm (2004) signalent des concentrations atmosphériques de 0,16 ng/m3 (valeur médiane) pour 
deux stations de fond suédoises. 

Sédiments 

Certains points chauds de contamination locale au HCBD ont été signalés dans la région de la rivière 
Saint-Clair à la frontière entre les États-Unis et le Canada, présentant une concentration sédimentaire 
maximale de 310 mg/kg poids sec en 1994 (Farara & Burt, 1997, et Kauss, 1997, cités dans 
Environnement Canada, 2000). Dans une zone industrielle, les 5 cm supérieurs des sédiments de la 
rivière Saint-Clair contenaient 18,7 µg/kg poids sec (quantile à 90 %) de HCBD. Ce site est à présent 
complètement réhabilité en ce qui concerne le HCBD. Certains points chauds européens présentent des 
concentrations sédimentaires liées à des activités industrielles allant jusqu’à 300 µg/kg poids sec 
(Heinisch et al. 2007). En Europe, le quantile à 90 % de 500 échantillons de sédiments de rivières et 
d’estuaires s’élevait à 4 µg/kg (1994–1997; Govaerts et al., 2000, 2004, cités dans Lecloux, 2004). Les 
valeurs obtenues récemment (2011) dans le nord de l’Europe (Estonie) se situaient en dessous de 
1 µg/kg (tableau 2.3.1-1). Les niveaux mesurés dans d’autres pays européens sont fournis dans le 
tableau 2.3.1-4. 

Tableau 2.3.1-4 : Concentrations de HCBD dans les sédiments (région UE; source : AEE 2012b) 

Pays Année Taille de l’échantillon Fourchette de 
concentration  

[µg/kg] 

MT 2005-2006 38 < 50 LQ 

DE 1990-2008 152 < 0,003 - < 1 

DK 2007-2009 114 < 0,005-0,8 

NL 1985 2 0,1-0,2 

ES 2006-2009 19 < 0,5 LD - < 40 
 

74. Un exemple de concentration sédimentaire dans des lieux pollués est donné par la valeur de 
2,8 µg/kg (valeur maximale de dix transects répartis sur quatre parcelles; moyennes des transects entre 
n.d. et 22,6) mesurée sur la côte, à Kaohsiung (Taïwan), en 1996 (Lee et al., 2000). De l’avis des 
auteurs, cette pollution était principalement due à l’émissaire d’évacuation de Tsoying et/ou à la 
rivière Hochin, ce qui indiquait un rejet substantiel continu (en 1996). 

Sol 

75. Les données sur la pollution des sols au HCBD sont rares. Dans 30 sites agricoles canadiens, 
les niveaux de HCBD se situaient en dessous de la limite de détection (Webber and Wang, 1995, cités 
dans Lecloux, 2004), indiquant une pollution très faible, voire inexistante. 

Biotes 

76. Comme indiqué précédemment, les données de surveillance récentes concernant le HCBD sont 
rares, en particulier pour les niveaux de HCBD dans les biotes. 

77. Le niveau de 36 µg de HCBD/kg poids humide observé chez des moules en cage exposées près 
de trois zones industrielles de la rivière Saint-Clair pendant trois semaines (Environnement Canada, 
1999) constitue un exemple de concentrations proches des sources. 

78. Selon RIWA (2004), les niveaux de HCBD chez l’anguille européenne (Anguilla anguilla) dans 
certaines portions du Rhin (Pays-Bas), attribués à une contamination industrielle, ont diminué d’un 
facteur de cinq au moins au cours de la période allant de 1977 à 2002. Toutefois, la comparaison 
d’échantillons d’anguilles prélevés dans différentes portions du Rhin en 1995 et 2000 suggère que la 
charge maximale de HCBD (médiane des échantillons les plus contaminés, environ 42 µg/kg poids 
humide pour les deux années) s’est déplacée en amont plutôt que d’avoir diminué. (IKSR, 2002, cité 
dans Hillenbrand et al., 2006). Des échantillons de plasma et de graisse prélevés sur des ours polaires 
du Svalbard (Norvège) contenaient entre 1,2 et 8,9 ng de HCBD/g poids humide, avec une moyenne 
arithmétique de 3,7 (Gabrielsen et al., 2004). Selon Muir (2003) cité dans Lecloux (2004) du HCBD a 
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été mesuré pour la baleine beluga avec des concentrations allant de 278 µg/kg de lipides dans 
l’estuaire du fleuve Saint Laurent à moins de 0,1 µg/kg de lipides dans le Nord du Québec (Est de la 
Baie d’Hudson). 

Figure 2.3.1-1 : Tendances du HCBD et d’autres organochlorés chez l’anguille européenne (Anguilla 
anguilla) du Rhin à Lobith (concentration en µg/kg de graisse) (Source : RIWA, 2004). 

 
Richman & Sommers (2010) ont trouvé des concentrations prononcées de HCBD (jusqu’à 17 ng/kg 
poids sec) dans des moules quagga d’une section limitée de la rivière Niagara et ont conclu à 
l’influence des sources locales. Ils ont observé une diminution marquée des concentrations de HCBD 
de 1995 à 2003, laissant penser au succès des mesures de remise en état prises au niveau local. 

79. En 2004, les charges annuelles de HCBD du fleuve Elbe (Allemagne), qui étaient de 96 kg/a en 
1989, étaient tombées à moins de 0,6 kg/a, à la suite d’une forte baisse au cours de la période allant de 
1995 à 2000. Cependant, malgré la mise en œuvre de mesures d’assainissement, aucune diminution 
comparable (1987-2009) n’a pu être détectée chez les moules de l’embouchure de la rivière Gill Creek 
(région des Grands Lacs) (Richman et al., 2011). 

80. Aucune tendance claire pour les concentrations de HCBD (moyenne +/− erreur type) n’a pu 
être détectée chez les moules en cage exposées à l’embouchure de la rivière Gill Creek (1987–2009). 

Exposition humaine : 

81. Dans de nombreux pays, l’exposition devrait être relativement faible en raison des restrictions 
actuelles. Les sources locales de HCBD comme les décharges et les sites de combustion et de 
production d’autres produits chimiques chlorés pourraient aboutir à des conditions d’exposition 
significativement plus élevée. Par exemple, dans le village de Weston (Royaume-Uni), l’élimination de 
déchets de l’industrie chimique a conduit à des niveaux élevés de contamination au HCBD. 
L’exposition au HCBD dans 21 maisons a été identifiée comme une source de risques sérieux pour la 
santé humaine; environ la moitié des habitants du village, qui comptait près de 500 ménages, ont quitté 
leur domicile en raison de problèmes de santé (Barnes et al., 2002). Dans d’autres régions également, 
l’exposition au HCBD provenant d’anciennes décharges de déchets dangereux représente encore une 
source de préoccupation importante. Un exemple en est donné par la région marécageuse appelée 
« Devil’s swamp ». Selon une évaluation de l’impact sur la santé faite par l’URS (Australie), le fait de 
vivre près d’une installation de reconditionnement de déchets contenant du HCBD (n.b. : et non une 
décharge) entraînait une exposition au HCBD qui a été estimée à 78 % de la dose totale quotidienne 
pour les jeunes enfants et à 36 % pour les adultes en milieu résidentiel et récréatif (URS, 2006). Même 
si ces chiffres sont inférieurs au niveau tolérable, une contribution de 78 % à la dose totale quotidienne 
pour les jeunes enfants ne semble pas satisfaisante étant donné le potentiel de génotoxicité de ce 
composé, les conditions d’exposition qui peuvent s’étendre sur toute une vie et une éventuelle 
exposition simultanée à d’autres substances dangereuses. Les niveaux observés dans l’eau de boisson 
sont fournis dans la section 2.3.1. Les données récentes sur les niveaux dans l’eau de boisson sont 
rares. Récemment, des mesures faites à à Bâle ont donné des résultats inférieurs à la limite de détection 
de 50 ng/l (Brüschweiler et al., 2010). En général, le degré d’incertitude inhérent aux estimations 
concernant l’ingestion de HCBD par voie alimentaire est signalé comme élevé parce que les données 
de surveillance sont limitées. Tchounwou et al (1998) cités dans US EPA (2003) ont démontré que les 
organismes aquatiques, en particulier les poissons, des zones humides contaminées pourraient être 
d’importants agents de transmission du HCBD à la population humaine. Dans certaines régions des 
États-Unis (Bayou d’Inde, lac Devil’s Swamp, Bayou Baton Rouge, estuaire du lac Calcasieu), les 
concentrations de PCB, de HCB et de HCBD ont donné lieu à des Avis sur la consommation de 
poissons. Du HCBD a été détecté dans des tissus adipeux humains à des concentrations se situant entre 



UNEP/POPS/POPRC.8/16/Add.2 

21 

0,8 et 8 µg/kg poids humide. Du HCBD a également été trouvé dans des échantillons de foie humain à 
des concentrations comprises entre 5,7 et 13,7 µg/kg poids humide (PICS, 1994). 

2.4 Évaluation des dangers du point de vue des effets préoccupants 

82. Plusieurs rapports d’évaluation portant sur la toxicité du HCBD sont disponibles à ce jour 
(ATDSR, 1994; PICS, 1994; Environnement Canada, 1999; CIRC, 1999; California EPA, 2000; US-
EPA, 2003). 

83. En ce qui concerne les dangers pour la santé, le HCBD est classé suivant le Système général 
harmonisé comme suit : toxicité aiguë de catégorie 3 par voie orale, de catégorie 4 par voie cutanée, de 
catégorie 1 par inhalation de vapeurs de HCBD; non classable pour ce qui est de l’irritation cutanée et 
de l’irritation oculaire en raison du manque de données disponibles, sensibilisation cutanée de 
catégorie 1, non classable pour ce qui est de la sensibilisation respiratoire en raison du manque de 
données, mutagénicité sur les cellules germinales de catégorie 2, cancérogénicité de catégorie 2 
(« suspecté d’être cancérogène pour l’être humain »), toxicité pour la reproduction de catégorie 2, 
toxicité spécifique pour certains organes cibles après une exposition unique de catégorie 1 (rein) et 
après une exposition répétée de catégorie 1 (rein, foie, moelle). La classification est disponible par 
l’intermédiaire du portail e-chem de l’OCDE et a été réalisée par le NITE (2006). Le HCBD est classé 
par l’État de Californie (États-Unis d’Amérique) comme produit chimique cancérogène (California 
EPA, 2012). Il conviendrait de noter que la classification notifiée par l’industrie à l’Agence 
européenne des produits chimiques19 contenait une classification supplémentaire pour l’irritation 
cutanée et oculaire. Toutefois, il ne s’agit pas du résultat d’une classification harmonisée au sein du 
secteur.  

84. S’agissant des dangers pour l’environnement, le HCBD est classé suivant le Système général 
harmonisé comme suit : dangers pour le milieu aquatique après une exposition aiguë et chronique en 
catégorie 1 (NITE, 2006).  

Écotoxicité 

85. Selon le document UNEP/POPS/POPRC.7/INF/4 et le PICS (1994), des données relatives à 
l’écotoxicité sont disponibles pour un certain nombre d’espèces marines et d’eau douce (poissons, 
crustacés, bactéries, algues, mollusques, protozoaires, insectes et escargots). Dans la plupart des 
études, la concentration de HCBD n’est pas signalée. Par conséquent, il est possible que les valeurs 
réelles des concentrations produisant un effet soient inférieures ou supérieures aux concentrations 
nominales. Les valeurs de la CL50 en toxicité aiguë sont comprises entre 0,032 mg/l pour le crustacé 
d’eau de mer Palaemontes pugio et 4,5 mg/l pour le poisson d’eau douce Poecillia latiphinna. Il 
n’existe qu’une seule valeur aberrante (CL50=470 mg/l après 48 heures pour le Leuciscus idus 
melonatus). Pour les poissons, une CSEO de 0,0065 mg/l en exposition chronique a été observée dans 
le cadre d’un test de 28 jours aux premiers stades de la vie chez le Pimephales promelas (système en 
écoulement continu avec mesure des concentrations). En conséquence, il est conclu que le HCBD est 
hautement toxique pour les organismes aquatiques. Selon Environnement Canada (1999), aucune 
donnée concernant la toxicité chronique n’a été trouvée pour les invertébrés aquatiques. 
Environnement Canada établit également que les bactéries et les plantes sont moins sensibles au 
HCBD que les poissons et les invertébrés. Pour le calcul d’une charge corporelle critique chez les 
poissons, le CMC (2002) a utilisé un facteur de bioconcentration de 17 000 l/kg et une CSEO de 
0,0065 mg/l aboutissant à une charge corporelle de 111 mg/kg poids humide. Cependant, si un facteur 
de bioconcentration de 7 720 l/kg (NITE, 2012) est utilisé, la charge corporelle critique s’élève à 
50,18 mg/kg poids humide. Il s’agit d’une prévision simple et il conviendrait de noter que certains 
éléments comme la distribution au niveau mondial, la longue durée de la pollution au HCBD ainsi que 
son comportement en termes d’accumulation rendent les prévisions bien plus compliquées. En outre, 
les organismes vivant dans les sédiments sont probablement exposés à des niveaux plus élevés que ne 
le sont les espèces aquatiques. 

86. Environnement Canada (1999) a utilisé l’approche du partage à l’équilibre entre l’eau et les 
sédiments pour calculer une valeur critique de toxicité pour les organismes vivant dans ces derniers, en 
partant d’une concentration de 20,8 µg/g poids sec. Dans le cadre d’une étude relative à la dilution des 
sédiments et d’un test de toxicité aiguë portant sur des sédiments chargés de contaminants, les valeurs 
les plus faibles des seuils d’effet pour le crustacé d’eau douce Hyalella azteca et le crustacé estuarien 
Leptocheirus plumulosus ont été de 0,63 mg/kg1%OC et 1,4 mg/kg1%OC, respectivement (Fuchsman et 
al., 2000). Arkoosh et al. (2001) ont exposé des saumons royaux juvéniles à des concentrations de 
HCBD conduisant à des concentrations dans le foie comparables à celles trouvées chez les organismes 

                                                 
19  http://echa.europa.eu/web/guest/regulations/clp/cl-inventory  
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vivant dans des sédiments contaminés. L’exposition a entraîné une vulnérabilité accrue des saumons 
aux maladies (augmentation de la mortalité de 28 % après 7 jours d’exposition à la bactérie Vibrio 
anguillarum). Selon Environnement Canada (1999), le HCBD s’accumule principalement dans le foie 
des poissons, où il peut être biotransformé en métabolites polaires qui peuvent parvenir aux reins et 
exercer un effet toxique sur ces derniers. 

87. Selon le PICS (1994), il n’existe qu’une seule étude fiable pour les oiseaux (90 jours avec des 
cailles japonaises Coturnix coturnix japonica) avec une dose sans effet nocif observé (DSENO) de 
3 mg/kg par voie alimentaire. Neuhauser et al. (1985) ont montré, dans un test de contact de 2 jours 
sur des vers de terre réalisé conformément à la ligne directrice 207 de l’OCDE, que le HCBD possède 
une CL50 de 0,01 mg/cm2. L’étude portait sur 44 produits chimiques dont 10 ont en outre été testés sur 
des sols artificiels. En comparant les valeurs de la CL50 obtenues dans les deux cas, il a été établi que 
la CL50 du HCBD dans un sol artificiel devrait se situer entre 10 et 1000 mg/kg de sol.  

88. La solubilité dans l’eau est donnée comme étant de 3,2 mg/l. Sur la base de la CL50 et de la 
CSEO de l’ordre du microgramme déterminées à partir des résultats d’expériences sur des espèces 
aquatiques, on peut en conclure que le HCBD est très toxique. Ces données fournissent une preuve 
suffisante que le HCBD peut avoir des effets nocifs importants sur certaines espèces des écosystèmes 
aquatiques en dessous de la concentration de saturation de cette substance dans l’eau.  

Toxicité pour les êtres humains 

89. On dispose d’un nombre limité d’études concernant la toxicité du HCBD pour les êtres 
humains. Deux études russes (Krasniuk et al., 1969, et Burkatskaya et al.,1982) ont fait état d’effets 
nocifs sur la santé chez des travailleurs exposés au HCBD dans des vignobles, notamment une 
augmentation des cas d’hypotension artérielle, de dystrophie du myocarde, de douleurs thoraciques, de 
modifications dans les voies respiratoires supérieures, d’effets sur le foie, de troubles du sommeil, de 
tremblements des mains, de nausées et de perturbations de l’odorat (US EPA, 2003). Toutefois, une 
exposition simultanée à d’autres produits chimiques ne pouvant pas, selon le PICS (1994), être exclue, 
ces études présentent une valeur limitée pour l’évaluation des risques. 

90. Une fréquence accrue d’aberrations chromosomiques dans les lymphocytes périphériques des 
travailleurs exposés a été observée par German (1986, cité dans PICS, 1994). Toutefois, la fréquence 
des aberrations n’était pas liée à la période de travail.  

91. Les études in vitro semblent indiquer la possibilité que des métabolites toxiques du HCBD se 
forment chez les êtres humains, à l’instar de ce qu’on a observé chez les animaux de laboratoire 
(PICS, 1994). 

92. Dans la plupart des études portant sur l’exposition professionnelle au HCBD, une exposition 
simultanée à d’autres produits chimiques ne peut pas être exclue. Aucune étude à long terme ou 
épidémiologique effectuée sur l’ensemble de la population ou sur des populations sensibles n’est 
disponible. En conséquence, l’étude des dangers est principalement basée sur les observations faites 
sur des animaux de laboratoire.  

Toxicité aiguë  

93. La toxicité aiguë du HCBD est généralement modérée pour les animaux de laboratoire (valeurs 
DL50 comprises entre 90 et 350 mg/kg mc) sauf dans le cas des jeunes rats femelles sevrés, où elle est 
très élevée après une dose orale unique. La DL50 chez les rats sevrés était de 65 mg/kg pour les mâles 
et de 46 mg/kg pour les femelles (Kociba et al., 1977a, dans PICS, 1994). Hook et al. (1983) ont 
observé des lésions rénales graves à 50 mg/kg chez les femelles alors que des effets similaires n’ont 
été détectés chez les mâles qu’à des concentrations de 200 mg/kg. Le principal organe cible pour la 
toxicité induite par le HCBD est le rein et, dans une moindre mesure, le foie.  

Absorption et métabolisme 

94. Des études sur des animaux avec du HCBD radiomarqué ont montré que la majeure partie du 
composé est excrétée dans les 72 heures dans les urines et les fèces. Toutefois, chez les rats, on a 
détecté environ 7 % du composé dans la carcasse et les organes, principalement dans le foie, le 
cerveau et les reins et, chez les souris, on en a trouvé de 6,7 à 13 % dans la carcasse, en particulier 
dans les tissus adipeux (PICS, 1994). Le HCBD absorbé est transporté en grande partie vers le foie et 
conjugué au glutathion. Le conjugué du glutathion est excrété avec la bile dans le tractus intestinal, où 
il forme un dérivé cystéinyl qui est réabsorbé par les intestins pour être transporté vers le foie et 
ensuite vers les tissus du corps (Coudhary et al. 1995).  
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Mode d’action, toxicité pour certains organes cibles 

95. Dans les études concernant la toxicité aiguë, à court terme, subchronique et chronique par 
toutes les voies d’exposition (orale, cutanée, inhalation, intrapéritonéale), les tubules proximaux 
rénaux sont affectés. L’hypothèse selon laquelle le fait d’éviter l’irritation permet d’empêcher 
l’apparition d’autres manifestations de toxicité systémique n’est pas correcte pour l’exposition au 
HCBD par inhalation qui cause des insuffisances rénales à des concentrations inférieures à celles 
provoquant des effets irritants (Ceaurriz et al., 1988). Il est présumé que la néphrotoxicité observée 
ainsi que sa génotoxicité et sa cancérogénicité sont dues à sa biotransformation en un métabolite 
réactif sulfuré. Cette hypothèse est étayée par plusieurs études et évaluations. Des études sur des 
microsomes hépatiques de donneurs humains appartenant aux deux sexes indiquent que le 
cytochrome P450 de la famille 3A peut être impliqué (Werner et al., 1995). Green et al. ont comparé 
les principales étapes métaboliques chez les rats et les humains et ont trouvé les étapes clés de 
l’activation chez les humains également, mais dans une moindre mesure. (Green et al., 2003). Les 
études sur le mode d’action ont été généralement réalisées sur des animaux de laboratoire. La 
néphrotoxicité est présumée être due à la bioactivation par conjugaison du glutathion avec son 
conjugué S-cystéine correspondant et à l’activation subséquente (dépendante de la β–lyase) du 1-
(cystéine- S-yl)-1,2,3,4,4-pentachloro-1,3-butadiène (CPB) en un thiocétène réactif dans les cellules 
tubulaires proximales aboutissant à la formation de liaisons covalentes avec les macromolécules 
cellulaires (CIRC, 1999). Le rein concentre les conjugués glutathion et S-cystéine et transforme les 
conjugués glutathion en conjugués S-cystéine, qui sont en grande partie conjugués à des intermédiaires 
réactifs (Dekant et al., 1989). Il a été suggéré que la sensibilité exceptionnelle du rein au HCBD est 
liée à la capacité de cet organe à accumuler ces ions organiques (Rush et al., 1984). 

96. Kim et ses collaborateurs ont montré une réduction de l’ATP dans des cellules rénales sensibles 
provoquant un mauvais fonctionnement des cellules et une fuite des protéines ainsi que la présence de 
β–lyase de conjugués S-cystéine dans plusieurs régions du néphron (Kim et al., 1996). 

97. Des biomarqueurs d’effets rénaux ont été étudiés par Trevisan et ses collaborateurs (Trevisan et 
al., 2005). Une diminution du taux de glutathion dans le foie de rats mâles après 24 heures et une 
augmentation liée à la dose du taux de glutathion dans les reins de rats mâles ont été observées. Une 
baisse marquée, en fonction de la dose, de l’activité de la glutamine synthétase dans les reins a été 
détectée chez les deux sexes. Chez les rats femelles, on a observé à la dose plus élevée une perte plus 
rapide et plus importante d’anions organiques.  

98. Des augmentations au niveau de l’ARNm, indiquant une métabolisation du HCBD, un stress 
oxydatif et une réponse inflammatoire dans le rein, ont été détectées dans le cadre d’une étude de 
24 heures à une dose de 90 mg/kg de HCBD par voie intrapéritonéale (Swain et al., 2010). 

99. Après administration par voie orale de HCBD, on a détecté des traces du métabolite N-acétyl-
S-(1,1,2,3,4 pentachlorobutadiènyl)-L-cystéine sulfoxyde (N-AcPCBC-SO) dans les urines des rats 
mâles, mais pas chez les femelles. La formation de ce métabolite est catalysée par des 
monooxygénases de la famille des cytochromes P450 3A qui se trouvent uniquement chez les rats 
mâles (Birner et al., 1995; Werner et al., 1995a). Ce métabolite s’est avéré être cytotoxique pour les 
cellules tubulaires proximales in vitro sans activation par la ß-lyase (Birner et al., 1995). Une autre 
réaction d’activation métabolique indépendante de la β–lyase entraînant la formation de 
vinylsulfoxyde a été décrite par Birner et al. (1997) et s’est avérée plus prononcée chez les rats mâles. 
Une série de substances chimiques ont été identifiées comme étant à l’origine d’une néphrotoxicité 
spécifique aux rats mâles induite par une accumulation d’alpha2u-globulines dans le rein. Saito et al. 
(1996) ont montré qu’aucune augmentation des protéines urinaires alpha2u-globulines n’a été 
observée chez les rats adultes traités au HCBD.  

100. Il a été constaté que la toxicité des mélanges de substances néphrotoxiques présentant un mode 
d’action similaire correspondait à l’effet attendu en cas d’additivité. Une exposition combinée à la 
dose sans effet néphrotoxique observé de quatre composés néphrotoxiques possédant le même mode 
d’action a montré des effets similaires à une exposition aux composés individuels à la dose minimale 
avec effet néphrotoxique observé (Jonker et al., 1996).  

101. La DSENO minimale relevée dans les études sur les effets néphrotoxiques non carcinogènes a 
été de 0,2 mg/kg mc/j (Schwetz et al., 1977, Yang et al., 1989). Une synthèse d’un certain nombre 
d’études choisies concernant les effets néphrotoxiques est fournie dans le tableau 2.4-1. 
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Tableau 2.4-1 : Études sur la néphrotoxicité du HCBD 

Études réalisées sur des animaux de laboratoire exposés à du HCBD 

Administration par voie orale 

Espèce Conditions 
d’exposition 

Niveaux d’effet  Effets observés Référence 

Souris B 
6C3F1 
(10 mâles et 
10 femelles 
par groupe) 

Mâles :  
0; 0,1; 0,4; 1,5; 
4,9; 16,8 
Femelles :  
0; 0,5; 1,8; 4,5; 
19,2 mg/kg mc/j, 
voie orale pendant 
13 semaines 

DMEO : femelles : 
0,2 mg/kg mc/j 
DSENO : mâles : 
1,5 mg/kg mc/j 

Effets 
histopathologiques sur 
le rein 

Yang et al.,  
1989; 
NTP, 1991 

Rats Wistar  
(5 mâles et 
5 femelles 
par groupe) 

0; 1,25; 5; 
20 mg/kg par voie 
alimentaire 
pendant 
4 semaines 

DSENO : 
1,25 mg/kg mc/j 
DMENO : 
5 mg/kg mc/j  

Diminution de la masse 
corporelle, 
Diminution du poids 
relatif des surrénales, 
effets sur les paramètres 
urinaires et 
biochimiques, effets 
histopathologiques sur 
le rein

Jonker et al., 
1993 

Rats Wistar  
(10 mâles et 
10 femelles 
par groupe) 

0; 0,4; 1,0; 2,5; 
6,3; 
15,6 mg/kg mc/j 
par gavage pendant 
13 semaines 

DSEO : femelles :  
1,0 mg/kg mc/j 
mâles :  
2,5 mg/kg mc/j 
DMENO : 
femelles : 
2,5 mg/kg mc/j 
mâles : 
6,3 mg/kg mc/j 

Effets sur les paramètres 
urinaires; 
effets 
histopathologiques sur 
le rein 

Harlemann 
and Seinen, 
1979 

Rats 
Sprague- 
Dawley 
(10–12 mâles 
et 20–
24 femelles 
par groupe; 
17 témoins 
mâles et 
34 témoins 
femelles) 

0; 0,2; 2,0; 
20 mg/kg mc/j 
par voie 
alimentaire 
pendant environ 
5 mois 

DSEO : 
0,2 mg/kg mc/j 
DMEO : 
2 mg/kg mc/j 
 

Changements 
macroscopiques et 
histopathologiques au 
niveau du rein 

Schwetz et 
al., 1977 

Rats 
Sprague- 
Dawley 
(39–49 mâles 
et 
40 femelles 
par 
groupe; 
90 témoins 
mâles et 
90 témoins 
femelles) 

0; 0,2; 2,0; 
20 mg/kg mc/j par 
voie alimentaire 
pendant 2 ans 

DSEO : 
0,2 mg/kg mc/j 
DMEO : 
2 mg/kg mc/j 
 

Effets sur les paramètres 
biochimiques urinaires; 
effets 
histopathologiques sur 
le rein, 
effets sur le système 
nerveux 
(20 mg/kg mc/j) 
Incidence accrue 
d’adénomes des tubules 
rénaux/adénocarcinomes 

Kociba et 
al.,1977 

Rats Wistar 
(mâles et 
femelles,  
10 rats par 
groupe) 

50, 100, 
200 mg/kg mc par 
voie 
intrapéritonéale;  
Sacrifice : après 24 
et 48 heures 

Pas de dose sans 
effet observé  

Effets 
histopathologiques dans 
la pars recta du tubule 
proximal, différences 
liées au genre au niveau 
des biomarqueurs 

Trevisan et 
al., 2005 
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Études réalisées sur des animaux de laboratoire exposés à du HCBD 

Administration par voie orale 

Espèce Conditions 
d’exposition 

Niveaux d’effet  Effets observés Référence 

rénaux d’effets toxiques 
induits par le HCBD : 
les rats femelles 
montrent une sensibilité 
du rein bien plus tôt et 
plus importante  

Rats Wistar, 
(mâles de 
six semaines) 
21/groupe 
 

0,1 % N-
nitrosoéthyl-
hydroxyéthylamine 
(NEHEA) dans 
l’eau de boisson 
pendant 
deux semaines et 
ensuite 0,1 % 
HCBD par voie 
alimentaire 
pendant 
30 semaines, 
un groupe NEHEA 
uniquement, un 
groupe HCBD 
uniquement, un 
groupe témoin  
 

DMENO : 
2 mg/kg mc/j 

L’incidence de tumeurs 
des tubules rénaux dans 
le groupe NEHEA plus 
hexachlorobutadiène 
(15/21) était plus élevée 
que chez les rats du 
groupe NEHEA 
uniquement (5/10), et 
l’incidence 
d’hyperplasies des 
tubules rénaux 
prénéoplasiques était 
également plus 
importante (21/21 
versus 4/10). 
Aucun foyer 
hyperplasique 
adénomateux ni aucune 
tumeur des cellules 
rénales n’a été trouvé 
dans le groupe HCBD. 
Selon les auteurs, il se 
peut que le temps 
d’exposition ait été trop 
court.  
Une synthèse de l’ADN 
dans les segments 
tubulaires a été estimée 
par immunocoloration 
avec la 
bromodésoxyuridine 
(BrdU). Dans le groupe 
HCBD +NEHEA et 
dans le groupe HCBD, 
une augmentation 
importante au niveau 
des indices de marquage 
BrDU a été observée, 
alors qu’une telle 
augmentation n’a pas 
été détectée dans le 
groupe NEHEA 
uniquement. 

Nakagawa et 
al., 1998 

Veaux de 
Guernsey ou 
frisons mâles 
et femelles 
d’environ 
50 kg de 
masse 
corporelle 

24 veaux se sont 
vus administrés 
des conjugués 
d’haloalkène ou du 
HCBD (on a 
administré du 
HCBD à 4 veaux : 
1 : dose unique de 

DSEO/DMEO : 
2,5 mg/kg 

À 50 mg/kg : toxicité 
marquée conduisant à la 
mort après 5 jours 
5 mg/kg : augmentation 
des marqueurs 
plasmatiques 
d’insuffisance 
hépatique, œdème 

Lock et al., 
1996 
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Études réalisées sur des animaux de laboratoire exposés à du HCBD 

Administration par voie orale 

Espèce Conditions 
d’exposition 

Niveaux d’effet  Effets observés Référence 

50 mg/kg; 2 : 
5 mg/kg mc/j 
pendant 7 jours, 3 : 
2,5 mg/kg mc/j 
pendant 10 jours, 
ensuite 5 mg/kg 
pendant 8 jours et 
4 : 5 mg/kg mc/j 
pendant 8 jours 
 

périnéphrétique dans les 
reins, gonflement du 
foie, 
Examen 
histopathologique : 
gonflement important de 
l’épithélium tubulaire 
accompagné de 
changements 
dégénératifs  

 

Le tableau 2.4-1 fournit une synthèse des études démontrant la néphrotoxicité pour des animaux de 
laboratoire ainsi que pour des animaux domestiques. Dans l’étude du NTP s’étalant sur 13 semaines, 
une DMENO de 0,2 mg/kg mc/j a été calculée pour les souris femelles (Yang et al., 1991), alors que 
pour les souris mâles, une DSENO de1,5 mg/kg a été établie, démontrant une plus grande sensibilité 
des femelles. Chez les rats, les DSENO étaient comprises entre 0,2 mg/kg mc/j (Schwetz et al., 1977, 
Harlemann and Seinen, 1979) et 2,5 mg/kg mc/j. L’étude clé mentionnée dans plusieurs évaluations 
des risques est l’étude de deux ans sur la cancérogénicité réalisée par Kociba et ses collaborateurs 
(1977). Cette étude a démontré une relation dose-effet claire pour la toxicité induite par le HCBD 
affectant essentiellement le rein. Selon les auteurs, des néoplasmes rénaux induits par le HCBD 
apparaissaient uniquement à des doses supérieures à celles causant une insuffisance rénale perceptible. 
Toutefois, un traitement additionnel administré au groupe entre 2 et 20 mg/kg aurait été intéressant 
pour évaluer le potentiel cancérogène. Une néphrotoxicité induite par le HCBD a également été 
observée chez les veaux. Des effets nocifs ont été constatés au niveau du foie et du rein à une 
concentration de 5 mg/kg mc/j pendant 8 jours (Lock et al., 1996). 

Génotoxicité : 

102. Des résultats contradictoires concernant la génotoxicité ont été obtenus. Le HCBD était négatif 
dans le cadre de plusieurs expériences utilisant le test standard de mutagénicité avec Salmonella 
typhimurium (test d’Ames) (Yang et al., 1988, CIRC, 1999), mais des résultats positifs ont été obtenus 
en ayant recours à un système d’activation par la fraction S9 du foie de rat (enrichi en protéines ou 
addition de glutathion) ou à des microsomes rénaux de rats (COT, 2000, Brüschweiler et al., 2010, 
CIRC, 1999). Des métabolites du HCBD ont montré des résultats positifs dans le test d’Ames avec la 
souche TA 100 de S. typhimurium (PICS, 1994). Des résultats positifs ont été obtenus dans des tests 
d’échange de chromatides sœurs avec des cellules ovariennes (CHO) de hamster chinois (Galloway et 
al., 1987) et dans des essais de transformation cellulaire avec des cellules embryonnaires de hamster 
syrien (Schiffmann et al., 1984). Des aberrations chromosomiques induites par le HCBD in vitro ont 
été détectées dans des cellules V79 (fibroblastes pulmonaires de hamster chinois) avec et sans 
activation métabolique (Brüschweiler et al., 2010), alors qu’aucune aberration chromosomique n’a pu 
être détectée dans les cellules ovariennes CHO (Galloway et al., 1987). Une liaison covalente à l’ADN 
a été observée in vivo dans le rein de rats ainsi qu’à l’ADN mitochondrial dans le foie et le rein de 
souris femelles (Schrenk and Dekant, 1989, CIRC, 1999). Des aberrations chromosomiques in vivo ont 
été détectées dans des cellules de la moelle osseuse de souris après inhalation et administration par 
voie orale (German, 1988). Une alkylation de l’ADN rénal a été observée chez des rats in vivo ainsi 
qu’une liaison (covalente) à l’ADN mitochondrial dans les cellules hépatiques et rénales de la souris 
femelle NMRI in vivo.  

103. Selon la classification du Système général harmonisé réalisée par le NITE (2006), qui est basée 
sur des résultats positifs de tests d’aberration chromosomique in vivo après exposition par voie orale et 
par inhalation utilisant les cellules de moelle osseuse de souris mentionnés dans le PICS (1994), le 
HCBD est classé comme agent mutagène de catégorie 2, en tant que produit chimique qui a le 
potentiel d’induire des mutations héréditaires sur les cellules reproductrices humaines. De manière 
générale, il a été montré par différents auteurs que le HCBD possède un potentiel génotoxique. 

Cancérogénicité : 

104. Administré par voie orale à une dose de 20 mg/kg mc/j à des rats, le HCBD a produit des 
tumeurs bénignes et malignes chez les deux sexes (Kociba et al., 1977, voir le tableau 2.4-1 pour une 
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description de l’étude). Il n’a pas produit de tumeur cutanée après des applications répétées ni montré 
d’activité cancérogène dans une étude initiation–promotion en deux phases réalisée sur des souris. 
Nakagawa et al. ont supposé que les agents néphrotoxiques étaient des facteurs importants de la 
cancérogénèse rénale et ont administré de la nitrosoéthylhydroxyéthylamine cancérogène (0,1 % dans 
l’eau de boisson) pendant deux semaines puis du HCBD pendant 30 semaines (0,1 % par voie 
alimentaire). Le HCBD a multiplié par deux environ l’incidence d’hyperplasies adénomateuses et de 
tumeurs tubulaires rénales induites par la N-nitrosoéthylhydroxyéthylamine dans le cadre de ce 
modèle de cancérogénèse rénale en deux phases (Nakagawa et al., 1998).  

105. Selon le CIRC, il n’existe pas de données probantes suffisantes pour les humains et seulement 
des données probantes limitées pour les animaux de laboratoire concernant la cancérogénicité du 
HCBD (CIRC, 1999). Par conséquent, le CIRC a conclu que le HCBD ne pouvait pas être classé 
comme cancérogène pour les humains (groupe 3). Selon la conclusion du rapport réalisé en 2000 par la 
Section Reproductive and Cancer Hazard Assessment de l’Office of Environmental Health Hazard 
Assessment de la California Environmental Protection Agency (États-Unis d’Amérique) (Rabovsky, 
2000), il existe des preuves probantes de la cancérogénicité du HCBD, compte tenu du développement 
de néoplasmes tubulaires rénaux chez des rats femelles et mâles qui ont reçu du HCBD par voie 
alimentaire pendant environ deux ans. Viennent s’ajouter aux éléments de preuve des observations de 
mutagénicité dans des bactéries dans des conditions favorisant la voie glutathion/mercapturate/-lyase, 
la génotoxicité décelée dans des cellules de mammifères et une liaison à l’ADN in vivo chez les rats et 
les souris. Des analogies chimiques structurelles, fonctionnelles et métaboliques avec des substances 
cancérogènes reconnues ainsi que les manifestations d’une activité cancérogène constituent également 
des éléments de preuve (California EPA, 2003). L’US-EPA a désigné le HCBD comme une substance 
cancérogène possible pour l’homme. Büschweiler et ses collaborateurs ont estimé que, compte tenu 
des résultats et des preuves de génotoxicité qu’ils ont obtenus ainsi que de l’induction de tumeurs 
constatée dans la cadre d’une étude de deux ans, la cancérogénicité du HCBD devrait être réévaluée 
(Büschweiler et al., 2010).  

106. L’évaluation la plus récente basée sur la classification de l’American Conference of 
Governmental Industrial Hygienists (ACGIH) a classé le HCBD comme substance cancérogène de 
catégorie A3 (suspectée de provoquer des cancers de la peau à certaines concentrations d’exposition 
professionnelle). En conséquence, le NITE a classé le HCBD comme substance cancérogène de la 
catégorie 2 du Système général harmonisé (substance suspectée d’être cancérogène pour l’être 
humain) (NITE, 2006). 

Effets sur la reproduction : 

107. Une toxicité fœtale après administration intrapéritonéale de HCBD du jour 1 au jour 15 de la 
gestation a été observée par Hardin et al. (1981). Ils ont indiqué que le protocole consistait en une 
étude pilote administrant une dose (10 mg/kg mc/j) à 10 à 15 rats femelles Sprague –Dawley, qui a été 
choisie dans des études portant sur la relation dose-effet en tant que dose tolérable maximale. Des 
modifications pondérales dans au moins deux organes des mères ainsi que des retards au niveau du 
développement du fœtus ont été observés. Le développement du cœur a été retardé de 1 à 2 jours et 
une dilatation du pelvis rénal et de l’urètre a été observée. Les auteurs n’ont pas classé ces effets 
comme tératogènes mais ont fait figurer le HCBD sur la liste des substances chimiques candidates 
pour un examen tératologique plus approfondi par une autre voie d’administration. 

108. Dans une étude qui a été réalisée en 1966 par Poteryaeva, des effets sérieux ont été signalés 
après l’administration intrapéritonéale d’une unique dose de HCBD. Une dose de 20 mg/kg mc a été 
administrée à des rats femelles albinos non gestantes. L’évolution de la gestation ultérieure et ses 
résultats ont été observés chez 61 animaux témoins et 86 nouveaux nés de mères traitées. Le taux de 
gestation n’a pas été influencé par le traitement. Aucune autre information sur la santé des mères 
n’ayant été fournie dans le document original, l’intérêt pour l’évaluation des risques est limité. Une 
baisse de la vitalité, une prise de poids faible, des changements au niveau du sang périphérique et une 
perte de la coordination des mouvements ont été observés chez la progéniture, outre les différents 
changements pathologiques au niveau des organes internes (hémorragies dans les poumons, 
changements dégénératifs et inflammatoires dans le foie et les reins et processus destructifs dans le 
tractus gastro-intestinal). 

109. La toxicité pour la reproduction du HCBD administré par inhalation a été étudiée par Saillenfait 
et al. (1989). Des rats femelles Sprague- Dawley gestantes (19 – 25/groupe) ont été exposées à 2, 5, 
10, 15 ppm correspondant à 21, 53, 107, 160 mg/m3 pendant 6 heures/j du jour 6 au jour 20 de la 
gestation. Une diminution de la masse corporelle du fœtus a été observée à 15 ppm, une concentration 
affectant la prise de poids de la mère. Une incidence non significative d’hydro-uretère à 15 ppm et une 
légère augmentation non significative de l’incidence d’une 14ème côte supplémentaire à 10 ppm ont été 
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observées. Le HCBD a été considéré comme faisant partie de la catégorie 2 du Système général 
harmonisé dans la mesure où, dans le cadre de l’examen de la médication du rat au cours de la période 
périnatale (administration dans un mélange d’aliments à partir du 17e jour de la gestation jusqu’au 10e 
jour après la mise bas), la néphrotoxicité a également été reconnue chez le fœtus à la dose à laquelle 
une néphrotoxicité et autres effets nocifs sont observés chez la mère (NTP DB, 2006, dans NITE, 
2006).  

110. Sur la base de la littérature scientifique disponible, il est conclu que des effets sur la 
reproduction apparaissent à des concentrations toxiques pour la mère. Par conséquent, le risque 
d’effets sur la reproduction en dessous des niveaux révélant une toxicité pour la mère est considéré 
comme relativement faible.  

Effets neurologiques 

111. Des cas d’ataxie, de démyélinisation et de dégénérescence des fibres nerveuses fémorales ont 
été observés chez des rats exposés à des concentrations de 150 mg/kg/j pendant 10 semaines au 
maximum (ATSDR, 1994). 

Valeurs limites et indicatives 

112. L’Organisation mondiale de la Santé a établi une dose totale quotidienne pour le HCBD de 
0,2 µg/kg de masse corporelle, sur la base de la dose sans effet nocif observé de 0,2 mg/kg de masse 
corporelle par jour pour la néphrotoxicité établie dans le cadre de l’étude de rats exposés par voie 
alimentaire pendant 2 ans, utilisant un facteur d’incertitude de 1000 (100 pour les variations inter et 
intraspécifiques et 10 pour le manque de données probantes concernant la cancérogénicité et la 
génotoxicité de certains métabolites) (OMS, 2004). Une valeur de référence provisoire de 0,6 µg/l a 
été calculée comme valeur indicative pour l’eau de boisson (OMS, 2004). En Australie, une valeur 
indicative pour l’eau de boisson de 0,7 µg/l a été établie (NHRMC, 2004). Selon l’US EPA (1980), les 
niveaux d’exposition dus à l’eau de boisson (exposition tout au long de la vie) ne devraient pas 
dépasser 1 µg/l pour les adultes. L’US EPA a fixé un niveau de référence préliminaire pour la santé de 
0,9 µg/l d’eau de boisson pour le HCBD (U S EPA, 2001c), une concentration correspondant à un 
excès de risque de cancer de 10-6, calculée à partir du facteur de pente en utilisant la méthode 
d’évaluation linéaire (US EPA, 2003). Les normes réglementaires pour les concentrations annuelles 
dans l’air en fonction de l’état, conformément à NATICH (1991), ont été établies à 0,00 µg/m3, 
0,045 µg/m3, 0,8 µg/m3 et 0,210 µg/m3 (ATSDR, 1994). Le Committee on toxicity of chemicals in 
food, consumer products and the environment du Royaume-Uni a déterminé un seuil d’innocuité de 
0,6 mg/m3 ou 60 ppb pour la concentration atmosphérique, indiquant que le principe ALARP (niveau 
le plus faible qu’il est raisonnablement possible d’atteindre dans la pratique) devrait être suivi (COT, 
2000). 

Comparaison des données sur les effets avec les données de surveillance 

113. Des évaluations des risques liés aux polluants organiques persistants ont été réalisées par le 
passé. Récemment, des améliorations ont été apportées afin de traiter des questions spécifiques et de 
réduire les incertitudes relatives aux évaluations des risques posés par les polluants organiques 
persistants (Klecka and Muir, 2008). Toutefois, les risques peuvent être sous-estimés pour les 
substances persistantes et bioaccumulables s’ils sont évalués en utilisant uniquement les méthodes et 
approches traditionnelles de réalisation des essais de toxicité. van Wijk et al. (2009) ont estimé que la 
dose interne ou le seuil critique de résidus dans les tissus constitue une approche préférée pour les PBT 
et les POP permettant de réduire l’incertitude dans le cadre de la caractérisation des doses produisant 
des effets. Selon l’Agence européenne des produits chimiques (2008), le niveau d’incertitude dans le 
cadre de l’identification du risque à long terme des substances potentiellement persistantes, 
bioaccumulables et toxiques ne peut pas être estimé avec suffisamment de précision en comparaison 
avec d’autres substances. En outre, les conséquences d’une sous-estimation des effets nocifs ne sont 
pas facilement réversibles par l’adoption de mesures réglementaires.  

114. Une approche traditionnelle de l’évaluation des risques a été suivie dans le cadre de la 
caractérisation des risques du HCBD pour le milieu marin par le CMC (2002), indiquant un risque nul 
pour les organismes vivant dans les sédiments aquatiques marins et un risque de bioconcentration pour 
les poissons. L’évaluation des risques a été réalisée dans le cadre du programme OSPARCOM pour la 
mer du Nord, et le facteur d’évaluation de 50 utilisé provenait des recommandations de l’Union 
européenne sur l’évaluation des risques applicables à l’époque. Toutefois, le facteur de 50 utilisé n’est 
pas approprié selon les recommandations actuelles et il conviendrait d’utiliser un facteur plus élevé 
pour les données présentées. Concernant le risque d’empoisonnement secondaire et de 
bioamplification (sur la base d’une concentration sans effet prévue (CSEP) par voie orale/alimentaire 
sans facteur d’évaluation et de concentrations prévues dans l'environnement (CPE) calculées sans tenir 
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compte des facteurs de bioamplification), les résultats indiquent un risque faible d’effets 
toxicologiques pour les espèces prédatrices qui mangent des poissons contaminés au HCBD. Les doses 
journalières estimées de HCBD sont inférieures de plusieurs ordres de grandeur aux doses sans effet 
nocif. Cependant, ces conclusions sont considérées comme discutables, pas uniquement en raison du 
calcul des valeurs des CSEP et CPE, mais également du fait du caractère inapproprié de l’approche 
traditionnelle pour les substances POP, comme indiqué plus haut. Environnement Canada (1999) a 
utilisé des concentrations mesurées dans la rivière Saint-Clair, un site localement contaminé, aux fins 
de la caractérisation des risques et identifié un risque pour les organismes benthiques (mais pas pour 
les organismes pélagiques) dans les portions les plus contaminées de la rivière.  

3. Synthèse des informations 

115. Le HCBD, qu’il soit obtenu comme sous-produit de la synthèse organique ou produit de 
manière intentionnelle, a fait l’objet de nombreuses utilisations, notamment en tant qu’intermédiaire 
dans l’industrie chimique ou l’industrie métallurgique, ingrédient de fluides dissipateurs thermiques, 
isolants ou hydrauliques, et pesticide. La production a considérablement diminué au cours de ces 
dernières décennies et il n’est plus produit dans la région de la CEE-ONU; les informations concernant 
la production intentionnelle et l’utilisation en dehors des pays membres de la CEE-ONU sont 
incomplètes. En 2000, selon les estimations, 2,6 tonnes de HCBD ont été rejetées dans 
l’environnement dans la région de la CEE-ONU. Des inventaires plus récents (2007–2009) donnent 
des chiffres se situant entre 120 et 149 kg/a pour les émissions industrielles de l’Union européenne (y 
compris dans le cadre de la gestion des déchets). Les rejets récents de HCBD aux États-Unis sont du 
même ordre de grandeur (environ 200 à 300 kg/a de 2007 à 2010). 

116. Le HCBD est présumé résister à l’hydrolyse en raison de sa structure chimique. S’agissant de la 
photolyse, on dispose d’un nombre limité de données dont la pertinence dans des conditions 
environnementales n’est pas connue. La volatilisation et l’adsorption représentent les principales voies 
de dissipation à partir de l’eau et du sol et renforcent donc la persistance. La biodisponibilité constitue 
un facteur limitant pour la biodégradation ainsi que pour les effets sur les biotes. Il y a lieu de penser 
que le HCBD n’est pas facilement biodégradable et certaines demi-vies estimées dans l’eau dépassent 
le seuil de 2 mois. Toutefois, certains éléments indiquent qu’une dégradation plus rapide peut être 
possible dans des conditions favorables. Les demi-vies estimées pour le sol atteignent le seuil de 
persistance de six mois. Le HCBD ne peut pas se dégrader en anaérobiose dans le sol. Aucune donnée 
concernant les demi-vies dans les sédiments n’est disponible, alors que les sédiments sont des puits 
pour le HCBD. Les demi-vies prévues dans l’air sont très longues (supérieures à 1 an) et, concernant la 
distribution du HCBD dans l’environnement, l’air représente un compartiment de l’environnement très 
important du fait des propriétés physico-chimiques du HCBD. En conséquence, il existe des preuves 
que le HCBD est par ailleurs suffisamment persistant pour en justifier l’examen dans le cadre de la 
Convention de Stockholm.  

117. L’hypothèse d’un potentiel de propagation à longue distance pour le HCBD est étayée par les 
résultats des modèles et par la présence de HCBD dans des échantillons prélevés dans l’environnement 
de régions éloignées des sources de HCBD. Les modèles prédisent qu’une part importante du HCBD 
rejeté dans l’air ou l’eau se retrouve dans l’atmosphère. Le HCBD atmosphérique possède une demi-
vie très longue et une distance de propagation de 8 784 km, ce qui permet à la pollution au HCBD de 
se propager sur de très longues distances. Du HCBD a été trouvé chez des mammifères, des oiseaux et 
des poissons de régions reculées comme le Groenland ou le Svalbard. 

118. Le HCBD a un log Koe de 4,78. Son potentiel de bioconcentration dans les organismes 
aquatiques est confirmé par des données expérimentales. Dans la littérature scientifique, les valeurs du 
facteur de bioconcentration sont comprises entre 1 et 19 000 l/kg pour les poissons, les crustacés, les 
mollusques et les algues. Cette large fourchette s’explique par les différences au niveau du 
métabolisme des espèces et des concentrations d’exposition. Des valeurs se situant entre 6 480 et 
7 410 l/kg ont été calculées pour la carpe et le tête de boule. L’évaluation du facteur de 
bioaccumulation a donné des valeurs comprises entre 9 260 et 250 000 l/kg pour les crustacés et une 
valeur de 17 360 l/kg pour les poissons. En conséquence, les facteurs de bioconcentration et de 
bioaccumulation observés sont supérieurs au critère de 5 000. Un facteur de bioamplification calculé 
sur la base du facteur de bioconcentration de 3 indique un potentiel de bioamplification. Toutefois, ce 
résultat n’est pas confirmé par des données de terrain. Vu ce qui précède, il est conclu que le HCBD 
présente un potentiel de bioaccumulation, du moins pour certaines espèces. 

119. La toxicité et l’écotoxicité du HCBD sont bien connues. Les données expérimentales sur 
plusieurs espèces environnementales (poissons, crustacés, bactéries, algues, mollusques, protozoaires, 
insectes, escargots, oiseaux et verres de terre) fournissent des preuves suffisantes permettant de 
conclure que le HCBD est très toxique pour le milieu aquatique et toxique pour les oiseaux. 
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120. Des évaluations des risques pour le milieu marin ont été réalisées mais le niveau d’incertitude 
dans le cadre de l’identification des risques pour les espèces pélagiques aquatiques selon l’approche 
traditionnelle de l’évaluation des risques disponible à l’époque est plus élevé. L’évaluation des risques 
pour le milieu dulcicole portant sur un site contaminé localement a identifié un risque pour les 
organismes benthiques. 

121. Les données humaines sur la toxicité du HCBD sont rares. En conséquence, des données 
animales doivent être utilisées pour l’étude des dangers. Pour les animaux de laboratoire, la toxicité 
aigüe du HCBD n’est pas très élevée mais cette substance peut devenir hautement toxique en cas 
d’exposition répétée ou chronique. L’organe cible de la toxicité induite par le HCBD est le rein, que ce 
soit chez les animaux de laboratoire ou les veaux. La biotransformation par le cytochrome P450 3a, 
par conjugaison au glutathion, aboutissant finalement à un métabolite réactif sulfuré est présumée être 
la cause de la néphrotoxicité observée ainsi que de sa génotoxicité et de sa cancérogénicité. La 
génotoxicité a été observée in vitro et in vivo. Des aberrations chromosomiques ont également été 
détectées chez des êtres humains exposés sur leur lieu de travail. La cancérogénicité a été observée 
chez des rats qui avaient reçu du HCBD par voie alimentaire dans le cadre d’une étude s’étalant sur 
deux ans. Aucune information concernant les fonctions immunologiques n’a été identifiée.  

122. Les données humaines in vitro suggèrent que l’activation métabolique à l’origine de produits de 
réaction toxiques se produit également chez les humains mais dans une moindre mesure. 

123. Une incertitude importante réside dans les estimations d’ingestion de HCBD par voie 
alimentaire, probablement la principale voie d’exposition. Les poissons provenant de zones humides 
contaminées peuvent constituer une source importante de transmission de HCBD aux humains. Aux 
Etats-Unis, certaines concentrations mesurées de PCB, de HCB et de HCBD ont donné lieu à des Avis 
sur la consommation de poissons. Aucune donnée sur l’exposition au HCBD des populations 
autochtones de l’Arctique permettant de comparer l’exposition avec les données concernant les effets 
n’a pu être trouvée. 

124. Il a été démontré que les populations autochtones de l’Arctique souffrent de problèmes de santé 
en raison d’une exposition à des polluants organiques persistants (AMAP, 2009). L’exposition au 
HCBD, un agent néphrotoxique qui entraîne une augmentation de la formation de tumeurs en cas 
d’exposition simultanée avec une substance cancérogène, devrait donc être réduite au minimum. 

4. Conclusion générale 

125. Bien que la production et l’utilisation de HCBD aient cessé dans les pays membres de la CEE-
ONU, les informations concernant l’utilisation actuelle ou la réintroduction de cette substance en 
dehors des pays membres de la CEE-ONU sont insuffisantes. Ce manque d’informations, risquant 
d’engendrer des lacunes dans la comptabilisation des rejets de HCBD au niveau mondial, augmente 
l’incertitude des estimations des rejets actuels de HCBD. Actuellement, les rejets de HCBD provenant 
de l’industrie chimique dans la CEE-ONU sont faibles, notamment en raison du recyclage sélectif ou 
de la destruction du HCBD en tant que sous-produit durant la production. Toutefois, on dispose de peu 
d’informations concernant les volumes et les rejets de HCBD généré comme sous-produit dans 
l’industrie chimique des régions en dehors de la CEE-ONU. 

126. Au vu de sa présence dans des matrices abiotiques et biotiques de régions reculées, le HCBD 
peut connaître une propagation atmosphérique à longue distance due à sa persistance élevée dans l’air. 
Les données de surveillance permettant d’identifier une tendance temporelle dans les environnements 
subarctiques et arctiques sont limitées. 

127. Les données expérimentales et modélisées sur sa dégradation dans l’eau laissent conclure que le 
HCBD remplit les critères de persistance énoncés à l’Annexe D. En outre, sa longue demi-vie dans 
l’air (informations mesurées et estimées) apporte la preuve que le HCBD est par ailleurs suffisamment 
persistant pour justifier son examen dans le cadre de la Convention de Stockholm. 

128. Le HCBD remplit le critère de bioaccumulation de l’Annexe D en raison d’une valeur élevée 
du facteur de bioconcentration chez les poissons.  

129. Le HCBD est très toxique pour les organismes aquatiques. On dispose d’un nombre très limité 
d’informations toxicologiques concernant les effets du HCBD sur les êtres humains. Par conséquent, 
des données animales doivent être utilisées pour l’étude des dangers. Le HCBD est hautement toxique 
pour les animaux de laboratoire (vertébrés) après une exposition répétée et chronique. Sa 
néphrotoxicité élevée, sa génotoxicité et sa cancérogénicité sont particulièrement préoccupantes, 
notamment pour les sujets faiblement exposés par voie alimentaire pendant toute leur vie. 
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130. Étant donné ses propriétés intrinsèques, sa présence mesurée dans différents compartiments de 
l’environnement ainsi que dans le biote de régions reculées, sa haute toxicité et sa cancérogénicité 
suspectée, il est conclu que le HCBD est, du fait de sa propagation à longue distance dans 
l’environnement, susceptible d’avoir des effets nocifs importants sur la santé humaine et 
l’environnement qui justifient l’adoption de mesures au niveau mondial. 
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