
 

 

Recommandations pour 
la qualité de l’eau potable 
au Canada 

Document technique 

Le 1,2-dichloroéthane 



Santé Canada est le ministère fédéral qui aide les Canadiennes et les Canadiens à maintenir et à 

améliorer leur état de santé. Nous évaluons l'innocuité des médicaments et de nombreux produits 

de consommation, aidons à améliorer la salubrité des aliments et offrons de l'information aux 

Canadiennes et aux Canadiens afin de les aider à prendre de saines décisions. Nous offrons des 

services de santé aux peuples des Premières nations et aux communautés inuites. Nous travaillons 

de pair avec les provinces pour nous assurer que notre système de santé répond aux besoins de la 

population canadienne.  

 

 

 

Publication autorisée par la ministre de la Santé. 

 

 

 

 

Recommandations pour la qualité de l’eau potable au Canada : Document technique – Le 

1,2-dichloroéthane 

 

est disponible sur Internet à l'adresse suivante :  

www.santecanada.gc.ca 

 

 

Also available in English under the title:  

Guidelines for Canadian Drinking Water Quality: Guideline Technical Document – 1,2-

Dichloroethane 

 

 

 

 

La présente publication est disponible sur demande sous d'autres formes.   

 

 

 

© Sa Majesté la Reine du chef du Canada,  

    représentée par la ministre de la Santé, 2013 

 

La présente publication peut être reproduite sans autorisation dans la mesure où la source 

est indiquée en entier. 

 

N
o
 de publication : 130474 

Cat. : H144-13/3-2013F-PDF 

ISBN : 978-0-660-21551-8 



 

 

 

 

 

Recommandations  

pour la qualité de l’eau  

potable au Canada 
 
Document technique 

 

Le 1,2-dichloroethane 
 

 

 

 

 
Préparé par le  

Comité fédéral-provincial-territorial sur  

l=eau potable  

du  

Comité fédéral-provincial-territorial sur  

la santé et l=environnement 

 

 

 

 

Santé Canada 

Ottawa (Ontario) 

 

 

 

Février 2014 



 

Le présent document peut être cité de la façon suivante : 

 

Santé Canada (2014). Recommandations pour la qualité de l=eau potable au Canada : document 

technique — Le 1,2-dichloroéthane. Bureau de la qualité de l=eau et de l=air, Direction générale 

de la santé environnementale et de la sécurité des consommateurs, Santé Canada, Ottawa 

(Ontario). (Numéro de catalogue H144-13/3-2013F-PDF). 

 

Le présent document a été rédigé par le Comité fédéral-provincial-territorial sur l=eau potable du 

Comité fédéral-provincial-territorial sur la santé et l=environnement. 

 

 

 

  
 

Vous pouvez faire parvenir vos questions ou vos commentaires à l=adresse suivante : 

 

Bureau de Bureau de la qualité de l=eau et de l=air 

Direction générale de la santé environnementale et de la sécurité des consommateurs 

Santé Canada 

269, av. Laurier Ouest, indice de l=adresse 4903D 

Ottawa (Ontario) 

Canada K1A 0K9  

 

Tél. : 613-948-2566 

Téléc. : 613-952-2574 

Courriel : water_eau@hc-sc.gc.ca  

 

Vous trouverez d=autres documents techniques concernant les Recommandations pour la qualité 

de l=eau potable au Canada sur la page Web suivante : www.santecanada.gc.ca/eauqualite



 

Recommandations pour la qualité de l’eau potable au Canada : Document technique 

ii 

 

 

Table des matières 
 

Partie I. Vue d’ensemble et application ...................................................................................................1 

1.0 Recommandation .............................................................................................................................1 

2.0 Sommaire .........................................................................................................................................1 

2.1 Effets sur la santé .................................................................................................................1 

2.2 Exposition ............................................................................................................................1 

2.3 Analyse et traitement ...........................................................................................................2 

3.0 Application de la recommandation ..................................................................................................2 

Partie II. Science et considérations techniques .......................................................................................3 

4.0 Propriétés, utilisations, sources et devenir dans l'environnement ....................................................3 

4.1 Propriétés .............................................................................................................................3 

4.2 Utilisations et sources principales ........................................................................................3 

4.3 Devenir dans l’environnement .............................................................................................4 

5.0 Exposition ........................................................................................................................................4 

5.1 Eau .......................................................................................................................................5 

5.2 Aliments ...............................................................................................................................6 

5.3 Air ........................................................................................................................................6 

5.4 Produits de consommation ...................................................................................................7 

5.5 Sol ........................................................................................................................................7 

5.6 Exposition multivoie par l'eau potable .................................................................................7 

5.6.1 Exposition cutanée ...................................................................................................7 

5.6.2 Exposition par inhalation .........................................................................................8 

5.6.3 Modélisation PBPK pour l'évaluation de l'exposition multivoie .............................9 

5.6.4 Conclusion au sujet de l'évaluation de l'exposition multivoie .................................9 

6.0 Méthodes d’analyse .........................................................................................................................9 

7.0 Techniques de traitement ...............................................................................................................10 

7.1  Échelle municipale .............................................................................................................10 

7.1.1 Adsorption sur charbon actif ..................................................................................11 

7.1.2 Strippage à l’air : aération par tour à garnissage ....................................................12 

7.1.3 Combinaison de l'aération et du charbon actif en grains .......................................13 

7.1.4 Filtration sur membrane .........................................................................................14 

7.1.5 Processus d’oxydation avancés ..............................................................................14 

7.1.6 Techniques de traitement émergentes ....................................................................14 

7.2 Échelle résidentielle ...........................................................................................................15 

8.0 Cinétique et métabolisme ...............................................................................................................16 

8.1 Absorption..........................................................................................................................16 



1,2-Dichloroéthane (février 2014) 

 

Recommandations pour la qualité de l’eau potable au Canada : Document technique 

iii 

 

8.2 Distribution ........................................................................................................................18 

8.2.1 Humains .................................................................................................................18 

8.2.2 Animaux de laboratoire..........................................................................................18 

8.3 Métabolisme .......................................................................................................................19 

8.3.1 Humains .................................................................................................................19 

8.3.2 Animaux de laboratoire..........................................................................................19 

8.4 Excrétion ............................................................................................................................20 

8.5 Modèles PBPK ...................................................................................................................22 

9.0 Effets sur la santé ...........................................................................................................................23 

9.1 Effets chez les humains ......................................................................................................23 

9.1.1 Toxicité aiguë.........................................................................................................23 

9.1.2 Toxicité subchronique et chronique .......................................................................24 

9.1.3 Cancérogénicité......................................................................................................24 

9.1.4 Génotoxicité ...........................................................................................................28 

9.1.4.1 In vitro ........................................................................................................28 

9.1.4.2 In vivo.........................................................................................................28 

9.1.5 Toxicité pour la reproduction et le développement ...............................................28 

9.2 Effets chez les animaux de laboratoire ..............................................................................29 

9.2.1 Toxicité aiguë.........................................................................................................29 

9.2.2 Exposition de courte durée.....................................................................................30 

9.2.3 Exposition à long terme et cancérogénicité ...........................................................33 

9.2.4 Génotoxicité ...........................................................................................................40 

9.2.4.1 In vitro ........................................................................................................40 

9.2.4.2 In vivo.........................................................................................................41 

9.2.5 Toxicité pour la reproduction et le développement ...............................................42 

9.2.5.1 Effets sur le développement .......................................................................42 

9.2.5.2 Effets sur la reproduction ...........................................................................43 

9.2.6 Mode d’action ........................................................................................................44 

10.0 Classification et évaluation ............................................................................................................46 

10.1 Évaluation du risque de cancer ..........................................................................................47 

10.2 Évaluation du risque d’effets autres que le cancer.............................................................49 

10.3 Comparaison des évaluations de risque de cancer et d’effets autres que le cancer ...........52 

10.4 Considérations internationales ...........................................................................................52 

11.0 Justification ....................................................................................................................................53 

12.0 Bibliographie..................................................................................................................................54 

Annexe A : Liste des sigles ........................................................................................................................72 



 

Recommandations pour la qualité de l’eau potable au Canada : Document technique 

1 

 

Février 2014 

 

Le 1,2-dichloroéthane 

 

Partie I. Vue d’ensemble et application 
 

1.0 Recommandation 
 Une concentration maximale acceptable (CMA) de 0,005 mg/L (5 µg/L) est établie pour 

le 1,2-dichloroéthane dans l’eau potable. 

 

 

2.0 Sommaire 
 Le 1,2-dichloroéthane (1,2-DCA) est un composé organique volatil qui n’est pas présent 

naturellement dans l’environnement. On n’en a pas produit au Canada depuis 2006, mais on en 

importe toujours, principalement pour la synthèse du chlorure de vinyle et d’autres produits 

chimiques organiques. 

Le présent document technique examine et évalue tous les risques pour la santé associés 

au 1,2-DCA dans l’eau potable que l’on a pu identifier, en intégrant toutes les voies d’exposition 

pertinentes à l’eau potable, à savoir l’ingestion, ainsi que l’inhalation et l’absorption cutanée à 

l’occasion des douches et des bains. Il évalue de nouvelles études et approches et prend en 

compte la disponibilité d’une technologie de traitement appropriée. D’après cet examen, la 

recommandation pour le 1,2-DCA dans l’eau potable est une concentration maximale acceptable 

de 0,005 mg/L (5 µg/L). 

  

2.1 Effets sur la santé 

 Le 1,2-DCA est classé par Santé Canada comme un cancérigène humain probable, 

d’après des preuves de cancérogénicité insuffisantes chez les humains, mais suffisantes chez les 

animaux. Des études chez ces derniers ont révélé des liens entre l’inhalation ou l’ingestion de 

1,2-DCA et divers types de tumeurs chez les rats et les souris. On n’a pu conclure à aucun excès 

de risque de cancer lié au 1,2-DCA à partir des études disponibles sur les humains.  

 Divers effets sur la santé sans rapport avec le cancer, mais liés au 1,2-DCA ont été 

observés chez les rongeurs, incluant des effets immunologiques et rénaux au niveau d’exposition 

le plus faible. L’évaluation des risques autres que les risques de cancer était basée sur les effets 

rénaux chez les rats.  

Les évaluations des risques de cancer et des autres risques ont été prises en compte dans 

l’établissement de la CMA. L’évaluation des risques de cancer produit une CMA protégeant la 

santé humaine des effets cancérigènes et non cancérigènes.  

 

2.2 Exposition 

 Les Canadiens peuvent être exposés au 1,2-DCA à cause de sa présence dans l’air, dans 

l’eau potable et dans la nourriture, et possiblement à cause de l’utilisation de produits 

commerciaux spécifiques ou sur leur lieu de travail. L’exposition se fait surtout par l’entremise 

de l’air, en particulier l’air intérieur. Parce que le 1,2-DCA est très volatil, sa présence dans l’eau 

est habituellement associée à des sources d’eau souterraine. Le 1,2-DCA ne se trouve pas 

fréquemment dans les sources d’eau potable canadiennes. Cependant, lorsqu’il est présent dans 

l’eau potable, il peut être absorbé par ingestion, par inhalation et par contact cutanée. 
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2.3 Analyse et traitement  

 Le 1,2-DCA peut facilement être détecté et analysé dans les réserves d’eau potable à 

l’aide des méthodes générales utilisées pour détecter les composés organiques volatils (COV), à 

des concentrations inférieures à celles de la CMA.  

 Les méthodes de traitement classiques ont peu d’effet de réduction des concentrations de 

COV. Les technologies de traitement à l’échelle municipale efficaces pour supprimer le 

1,2-DCA incluent le strippage à l’air (de préférence grâce à l’aération par tour à garnissage), et 

l’adsorption sur charbon actif en grains. À l’échelle résidentielle, des dispositifs de traitement 

certifiés au point d’utilisation, ainsi qu’une sélection limitée de dispositifs au point d’entrée, sont 

actuellement disponibles pour la réduction des COV, incluant le 1,2-DCA.  

 

 

3.0 Application de la recommandation  
Remarque : Il convient d’obtenir des indications particulières sur la mise en application 

des recommandations pour la qualité de l’eau potable auprès de l’autorité compétente en 

matière d’eau potable dans le territoire concerné. 

De manière générale, le 1,2-DCA dans l'eau potable n'est pas une préoccupation pour la 

plupart des Canadiens qui s'approvisionnent en eau potable provenant d’une source d'eau de 

surface, étant donné que cette substance se volatilise facilement. Comme la quantité de 1,2-DCA 

dans l'eau traitée est généralement très faible, les fournisseurs d'eau ne sont pas tenus d'en 

surveiller la concentration de façon systématique dans les approvisionnements d'eau potable.  

Il convient de caractériser les sources d’eau souterraine afin d’identifier la présence de 

1,2-DCA, particulièrement lorsque l’historique de l’utilisation du sol est inconnu. On 

recommande une surveillance trimestrielle du 1,2-DCA dans les sources d’eau souterraine qui 

sont ou pourraient avoir ont été affectées par des déversements ou autres contaminations de ce 

composé. Les COV et les solvants organiques présents dans les sols contaminés peuvent pénétrer 

dans certaines conduites d’eau potable et avoir un effet néfaste sur la qualité de l’eau potable. Ce 

problème est généralement limité aux conduites de plastique ou de matériaux non-métalliques.  

La recommandation pour l'eau potable se fonde sur l'exposition à vie au 1,2-DCA présent 

dans l'eau potable. Dans le cas des approvisionnements d’eau potable où on enregistre des 

dépassements transitoires de la CMA, il est conseillé d'élaborer et de mettre en œuvre un plan 

pour la gestion de ces situations. Dans le cas des dépassements plus importants de longue durée 

que le traitement ne peut régler, il convient d’envisager d’autres sources d’eau potable. 
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Partie II. Science et considérations techniques  
 

4.0 Propriétés, utilisations, sources et devenir dans l'environnement 
4.1 Propriétés 

Le 1,2-dichloroéthane (1,2-DCA; numéro de registre du Chemical Abstracts Service 

10706-2), aussi appelé dichlorure d’éthylène, est un COV limpide, incolore et huileux, dont 

l’odeur ressemble à celle du chloroforme. La formule moléculaire du 1,2-DCA est C2H4Cl2, et sa 

masse moléculaire relative est de 98,96 g/mol. Son facteur de conversion dans l'air est de 1 ppm 

(4,05 mg/m
3
) à 25 °C (U.S. EPA, 2000). Le point d’ébullition du 1,2-DCA est de 83,5 ºC et son 

point de fusion est de −35,7 ºC (Lide, 2011); à 20 ºC, sa densité est de 1,23 g/cm
3
 et sa pression 

de vapeur est de 8,53 kPa (OMS, 2003). Sa solubilité dans l’eau est de 8,69 × 10
3
 mg/L à 20 ºC 

(Verschueren, 2001), et il se déplacera facilement dans le sol selon un coefficient logarithmique 

de sorption par le sol de 1,14 à 1,28 (OEHHA, 1999). Le 1,2-DCA peut se volatiliser à partir de 

l’eau et du sol humide (constante de la loi de Henry sans unité de 4,83 × 10
−2

 à 25 ºC; U.S. EPA, 

2011a). Son coefficient de partage n-octanol-eau est de 1,48, ce qui indique qu’il se partagera 

dans la couche lipidique (OEHHA, 1999). Le 1,2-DCA n’est pas exposé à la bioconcentration 

dans les organismes ni à la bioamplification dans la chaîne alimentaire, à cause de son facteur de 

bioconcentration estimé très bas de 3,78 (U.S. EPA, 2011a).  

 

4.2 Utilisations et sources principales 

 Le 1,2-DCA est principalement utilisé comme intermédiaire pour la synthèse de 

monomère de chlorure de vinyle. Il est aussi utilisé dans la production d’oxyde d’éthylène, de 

trichloroéthane, de trichloroéthylène et de perchloroéthylène (OEHHA, 1999; Environnement 

Canada, 2006). Le 1,2-DCA est aussi utilisé comme solvant analytique dans les laboratoires; 

pour la synthèse chimique organique, la flottation du minerai, la synthèse chimique organique et 

la production de glycol; dans les savons, les composés à récurer, les agents mouillants et 

pénétrants, les solvants, les fumigants, les produits pharmaceutiques et les produits adhésifs 

(Lewis, 2001; Environnement Canada, 2006). 

 Au Canada, Dow Chemical Canada inc. était le seul manufacturier récent de 1,2-DCA, 

mais depuis la fermeture en 2006 de son usine de chlor-alkali et de 1,2-DCA à Fort 

Saskatchewan, en Alberta, aucune installation au Canada ne produit actuellement ce composé 

(Dow Chemical Canada inc., 2006, 2007; Environnement Canada, 2006). Au Canada, la 

demande de 1,2-DCA a d’abord concerné la production du monomère de chlorure de vinyle 

(Chemical Marketing Reporter, 1992 ; CIS, 2004b). Le monomère de chlorure de vinyle n’est 

plus produit au Canada (CIS, 2004b; Dow Chemical Inc., 2007; Occidental Petroleum 

Corporation , 2013). De 2007 à 2009, la quantité de 1,2-DCA importé annuellement au Canada 

est passé de 147 à 114 tonnes (ce qui équivaut approximativement à une diminution de 133 à 103 

tonnes;  Centre du commerce international, 2010). 

 Il n’y a pas de source naturelle connue de 1,2-DCA dans l’environnement. La présence de 

1,2-DCA dans l’atmosphère résulte des rejets directs de l’activité industrielle, en particulier 

durant sa production et durant la production de monomère de chlorure de vinyle (Environnement 

Canada et Santé Canada, 1994). Les sources secondaires incluent les émissions industrielles de 

diverses industries utilisant du 1,2-DCA importé (p. ex. l’industrie pharmaceutique, les 

raffineries, les usines de production de glycol et des laboratoires). Le transport à grande distance 

de 1,2-DCA dans l’air à partir des États-Unis et les lixiviats des sites d’élimination sont des 

sources additionnelles de rejet dans l’atmosphère (Environnement Canada, 2006). Les sociétés 

membres de l’Association canadienne des fabricants de produits chimiques (ACFPC) ont indiqué 
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que les émissions de 1,2-DCA ont été réduites considérablement depuis 1992, passant de 

27,52 tonnes à 8,90, 4,83, 5,57 et 0,550 tonnes en 2004, 2005, 2006 et 2007, respectivement 

(ACFPC, 2005, 2007). Avec la fermeture de l’usine de fabrication de Dow Chemical Canada inc. 

en 2006, on prévoit que les émissions causées par la fabrication continueront de diminuer jusqu’à 

0,061 tonne en 2012 (ACFPC, 2007). 

  

 4.3 Devenir dans l’environnement 

 Le rejet direct par élimination en décharge de déchets liquides et solides est responsable 

de la présence de 1,2-DCA dans le sol. Une fois que le 1,2-DCA est rejeté dans le sol, les 

quantités à la surface peuvent se volatiliser rapidement dans l’atmosphère ou, à cause de leur très 

grande mobilité dans le sol, filtrer vers les eaux souterraines (Lesage et coll., 1993; ATSDR, 

2001). Les COV et les solvants organiques, y compris le 1,2-dichloroéthane, peuvent traverser 

les tuyaux d’eau potable en plastique ou autre matériel non métallique dans les sols contaminés 

et avoir un effet néfaste sur la qualité de l’eau (Wilson et Norris, 1992). 

 La dégradation microbienne du 1,2-DCA est possible dans l’eau, mais la dégradation 

globale se produit lentement, à cause du court temps de rétention du 1,2-DCA dans l’eau (Hill et 

coll., 1976; U.S. EPA, 1982; Ellington et coll., 1988; Jeffers et coll., 1989). Sous des conditions 

aérobiques, certaines bactéries (p. ex. Ancylobacter aquaticus, Methylosinus trichosporium, 

Xanthobacter autotrophicus) sont capables de biodégrader le 1,2-DCA comme la seule source de 

carbone en culture (Janssen et coll., 1985; Oldenhuis et coll., 1989; Van den Wijngaard et coll., 

1992). Les études sur la biodégradation anaérobique du 1,2-DCA dans les environnements 

aquatiques sont divergentes, probablement en raison de la variabilité des communautés 

microbiennes et des conditions oxydantes et réductrices présentes dans les substrats (Van der 

Zaan et coll., 2009). Par exemple, d’après les propriétés chimiques du 1,2-DCA, on a supposé 

que sa biodégradation pouvait se produire dans les eaux anaérobies (Saint-Fort, 1991); 

cependant, certains résultats expérimentaux n’ont montré aucune dégradation dans les sédiments 

anoxiques – suspensions dans l’eau (Jafvert et Wolfe, 1987). Inversement, une autre étude a 

montré que des suspensions de cellules concentrées de bactéries méthanogènes (anaérobies) 

incubées à 37 °C (ou 55 °C) durant 24 à 96 heures ont provoqué la déchloration réductive du 

1,2-DCA en éthylène, en chloroéthane et en éthane, indépendamment du substrat utilisé 

(méthanol, acétate ou dioxyde d’hydrogène/de carbone) (Holliger et coll., 1990). Dans l’eau, le 

temps de résidence peut varier selon les conditions.  Bosma et coll. (1998) ont rapporté une 

demi-vie de biodégradation du 1,2-DCA dans l’eau souterraine allant de moins d’un an à plus de 

30 ans. Dans des études dans l’eau en conditions aérobiques et anaérobiques, des demi-vies de 

biodégradation de 100 jours et de 400 jours, respectivement, ont été rapportées, mais les études 

ne fournissaient suffisamment de détails concernant les essais (Capel et Larson,1995) 

 On s’attend à ce que la biodégradation microbienne soit le principal processus de 

transformation du 1,2-DCA dans les sédiments et les sols, sous des conditions aérobies et 

anaérobies (ATSDR, 2001). La biodégradation du 1,2-DCA en dioxyde de carbone s’est 

effectuée sous des conditions de laboratoire contrôlées à l’aide de différents types de sol (c.-à-d. 

sable, argile sablonneuse, loam limoneux, argile et sable fin Lincoln) (Henson et coll., 1988; 

Speitel et Closmann, 1991). 

 

 

5.0 Exposition 
 Les Canadiens peuvent être exposés au 1,2-DCA par l'eau potable, l'air et peut-être les 

aliments. La principale voie d’exposition pour la population générale est l’inhalation de l’air, en 
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particulier de l’air intérieur. Certains segments de la population peuvent également être exposés 

dans leur milieu de travail ou par le biais de produits de consommation spécifiques. Selon les 

données d’exposition limitées disponibles, l’eau potable ne serait pas une source importante 

d’exposition. Ces données ne sont pas suffisantes pour justifier une modification de la proportion 

par défaut (20 %) de la dose journalière attribuée à l'eau potable (facteur d’attribution) aux fins 

du calcul de la CMA (Krishnan et Carrier, 2013)..  

 

5.1 Eau 

 Au Canada, les concentrations de 1,2-DCA dans la majorité des échantillons récemment 

obtenus des approvisionnements en eau potable allaient de non détectée à 1 µg/L. 

 Les concentrations moyennes de 1,2-DCA dans les effluents non dilués à Sarnia, en 

Ontario, allaient de 2,5 µg/L (1989 à 1990) à 25 µg/L (1992) (Ministère de l’Environnement de 

l’Ontario, 1992). Le 1,2-DCA n’a pas été détecté dans les effluents de l’usine de fabrication du 

produit chimique en Alberta depuis 1991 et 1992 (AEC, 1992). 

 Dans le Grand Vancouver, en Colombie-Britannique, le 1,2-DCA a été mesuré dans de 

l’eau de source à des concentrations inférieures à 0,5 µg/L dans des échantillons prélevés en 

2010 (la limite de détection n’a pas été précisée; Greater Vancouver Regional District, 2010). À 

Victoria, les résultats sur cinq ans (2005 à 2010) ont montré que l’eau de source non traitée 

présentait des concentrations de 1,2-DCA allant de moins de 0,005 à 0,5 µg/L (Capital Regional 

District, 2010). Dans 660 échantillons prélevés dans les communautés des Premières Nations à 

l’échelle de la province de la Colombie-Britannique (2006 à 2011), on n’a pas détecté de 

1,2-DCA, la limite de détection étant de 1 µg/L (Santé Canada, 2011b). 

 En Alberta, des concentrations moyennes de 1,2-DCA allant de 0,098 à 0,305 µg/L ont 

été mesurées dans l’eau traitée entre 2006 et 2010 (Alberta Environment, 2011).  

 En Saskatchewan (1992-1998), on a détecté du 1,2-DCA dans l’eau brute à des 

concentrations allant de 0,5 à 1 µg/L, la concentration moyenne étant de 0,9 µg/L. Dans le cas de 

l’eau traitée, on a décelé du 1,2-DCA à des concentrations allant de 0,005 à 1 µg/L, avec une 

concentration moyenne de 0,49 µg/L (la limite de détection n’a pas été précisée) (Saskatchewan 

Ministry of Environment, 2011).  

 Dans les communautés des Premières Nations de l’Ontario, le 1,2-DCA n’a été détecté 

que dans un seul des 938 échantillons prélevés entre 2006 et 2010, à une concentration de 4 µg/L 

(Santé Canada, 2011a). 

 Au Québec (2005-2010), les concentrations de 1,2-DCA se trouvaient sous la limite de 

détection (de 0,06 à 1 µg/L) dans 3259 des 3263 échantillons prélevés dans 201 réseaux de 

distribution utilisant de l’eau de surface; du 1,2-DCA a été détecté à une concentration de 0,1 

µg/L dans les quatre autres échantillons (provenant de quatre réseaux différents; ministère du 

Développement durable, de l’Environnement et des Parcs du Québec, 2011).  

 Au Nouveau-Brunswick (1996 à 2006), on n’a pas détecté de 1,2-DCA dans les 

7570 échantillons provenant des sources d’approvisionnement en eau potable et des sites de 

distribution. Le 1,2-DCA n’a été détecté que dans quelques échantillons : 3 échantillons 

présentaient des concentrations allant de 1 à 3,7 µg/L et 9 échantillons présentaient des 

concentrations inférieures à 1 µg/L (la limite de quantification étant de 1 µg/L; Ministère de la 

Santé du Nouveau-Brunswick, 2006).  

 En Nouvelle-Écosse, on n’a pas détecté de 1,2-DCA dans les 167 échantillons d’eau 

potable prélevés dans les sites d’eau brute et traitée entre 2005 et 2009 (Nova Scotia Department 

of Environment and Labour, 2011).  
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 Des 180 échantillons prélevés dans les communautés des Premières Nations de la région 

Atlantique entre 2006 et 2010, un seul avait une concentration de 1,2-DCA dépassant 10,4 µg/L 

(Santé Canada, 2011a) 

 Au Yukon, du 1,2-DCA a été détecté à des concentrations inférieures à 1 µg/L dans 

7 échantillons d’eau des systèmes d’approvisionnement prélevés entre 2004 et 2010 (Yukon 

Environmental Health, 2011).   

 

5.2 Aliments 

Les aliments ne sont pas considérés comme une source importante d’exposition au 

1,2-DCA en raison de leur faible potentiel de bioaccumulation (PISSC, 1998).  

Diverses études ont montré que le 1,2-DCA est détecté à de très faibles concentrations 

dans la nourriture, ou pas du tout. Au Canada, aux États-Unis et au Japon, les denrées 

alimentaires des études effectuées à partir du panier de consommation comportaient un faible 

nombre d’échantillons dans lesquels on a détecté du 1,2DCA. Lorsque cette substance était 

détectable, les aliments comme les céréales, le beurre, la margarine, le gâteau, la crème glacée et 

le lait en contenaient de faibles concentrations exprimées en nanogrammes par gramme (Daft, 

1989, 1991; Heikes et coll., 1995; Miyahara et coll., 1995). Le 1,2-DCA n’a pas été détecté lors 

de deux études menées entre 1991 et 1992 et concernant 34 groupes d’aliments à Calgary 

(Alberta) et à Windsor (Ontario) (Hughes et coll., 1994). Aucune donnée récente n’est disponible 

sur les résidus de 1,2-DCA dans la nourriture au Canada (Agence canadienne d’inspection des 

aliments, 2007).  

 

5.3 Air 

 Une plus grande proportion de 1,2DCA est présente dans l’air ambiant, à la suite des 

rejets faisant suite à sa production, son élimination ou son utilisation industrielle, que dans le cas 

des autres éléments environnementaux (PISSC, 1998). 

 Des données récentes (2004 à 2006) indiquent qu’on a détecté du 1,2-DCA dans l’air des 

régions extérieures urbaines et rurales à travers le Canada, à des concentrations s’échelonnant de 

0,012 à 21,51 µg/m
3
, avec une concentration moyenne allant de 0,027 à 2,882 µg/m

3
 

(Environnement Canada, 2007). Dans une recherche précédente à l’échelle du Canada (1988 à 

1990), les concentrations de 1,2-DCA dans l’air ambiant allaient de quantités non détectables à 

un maximum de 2,78 µg/m
3
 (12 villes; 23 sites; 1412 échantillons), avec une concentration 

moyenne globale de 0,13 µg/m
3
 (Environnement Canada, 1992). 

 Dans le cadre d’une étude de surveillance individuelle de deux ans, les concentrations de 

COV, incluant le 1,2-DCA, ont été contrôlées aux 24 heures (au moyen de moniteurs 

individuels) dans des zones intérieures et extérieures pendant cinq jours à Windsor, en Ontario, 

au cours de l’hiver et de l’été 2005 et 2006. La moyenne géométrique de la concentration de 

1,2DCA, à l’intérieur et à l’extérieur, était significativement plus élevée durant l’été que durant 

l’hiver (0,046 à 0,265 µg/m
3
 l’été, 0,045 à 0,105 µg/m

3
 l’hiver), et les concentrations moyennes 

étaient également significativement plus élevées à l’intérieur qu’à l’extérieur (0,080 à 

0,265 µg/m
3
 à l’intérieur, 0,034 à 0,046 µg/m

3
 à l’extérieur; Santé Canada, 2010a). Une étude 

semblable menée à Regina, en Saskatchewan, a relevé la même tendance de concentrations plus 

élevées de 1,2-DCA à l’intérieur et l’été (Santé Canada, 2010b). Dans une autre étude sur l’air 

intérieur menée au Québec en 2005, on a détecté du 1,2-DCA dans 22 des 96 maisons observées, 

à des concentrations minimales et maximales de 0,10 et de 2,63 µg/m
3
, respectivement (Héroux 

et coll., 2007). Une étude sur l’air résidentiel à Ottawa, en Ontario, a détecté des concentrations 

de 1,2-DCA inférieures à 0,03 µg/m
3
 (Zhu et coll., 2005).  
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 Des analyses précédentes de l’air intérieur ont été faites dans environ 750 résidences à 

travers toutes les provinces du Canada (1991 et 1992) afin d’y déceler divers COV; on n’a 

généralement pas détecté de 1,2-DCA, sauf dans les maisons d’une région où on a décelé une 

concentration moyenne de 0,11 µg/m
3
, la valeur maximale étant de 1,7 µg/m

3
 (Fellin et coll., 

1992).  

  

5.4 Produits de consommation 

 On n’a trouvé aucune information sur les quantités de 1,2-DCA actuellement présentes 

dans les produits de consommation au Canada. Dans le passé, on pouvait trouver du 1,2-DCA 

dans les produits domestiques comme les adhésifs et les nettoyants (Wallace et coll., 1987); 

toutefois, on ne l’utilise plus dans ces produits depuis un certain temps (Environnement Canada 

et Santé Canada, 1994; ATSDR, 2001).  

 

5.5 Sol 

 La pertinence des niveaux d’exposition dans le sol disponibles peut être limitée, étant 

donné que la production de 1,2-DCA a cessé au Canada en 2006. Le 1,2-DCA n’était pas détecté 

dans les échantillons de sol provenant de lieux résidentiels et d’espaces verts du sud de l’Ontario 

en 1987 (Golder Associates, 1987). Les concentrations de 1,2-DCA dans le lixiviat d’une usine 

de produits chimiques à Sarnia, en Ontario, étaient de 6100 µg/L avant le traitement au charbon 

actif, de 910 µg/L après le traitement et de 64 µg/L dans le lixiviat du fossé municipal (King et 

Sherbin, 1986). On n’a pas détecté de 1,2-DCA dans les sédiments (limite de détection de 

0,01µg/kg) en aval de deux installations qui ont produit le composé au Canada (Oliver et 

Pugsley, 1986; AEC, 1989). 

 

5.6 Exposition multivoie par l'eau potable 

 Vu les propriétés physicochimiques du 1,2-DCA, l'inhalation et l'absorption cutanée 

durant le bain et la douche peuvent constituer des voies d'exposition importantes.  

 Pour évaluer l'exposition globale au 1,2-DCA dans l'eau potable, on a évalué l'apport 

relatif de chaque voie d'exposition au moyen d'une méthode d'évaluation de l'exposition 

multivoie (Krishnan et Carrier, 2008). Les parts obtenues sont exprimées en litres-équivalents 

(L-éq) par jour. Pour un COV, l'exposition cutanée et l'inhalation sont des voies d'exposition 

jugées significatives si elles représentent au moins 10 % de la consommation par l'eau potable 

(Krishnan et Carrier, 2008).  

 

5.6.1 Exposition cutanée 

Selon les documents examinés par l’U.S. EPA (1985), l’absorption cutanée peut 

contribuer significativement à l’exposition totale au 1,2-DCA. Pour évaluer l'importance d'une 

voie d'exposition cutanée au 1,2-DCA, le volet 1 de l'évaluation de l'exposition multivoie sert à 

déterminer si cette voie d'exposition correspond à au moins 10 % de la quantité d'eau potable 

consommée (10 % de 1,5 l = 0,15 l). L'objectif de 0,15 L-éq fixé à l'étape 1 est associé à un 

coefficient de perméabilité de la peau (Kp) pour le 1,2-DCA de plus de 0,024 cm/h (Krishnan et 

Carrier, 2008). Comme la valeur Kp expérimentale pour le 1,2-DCA est de 0,259 cm/h (Frasch et 

Barbero, 2009), ce qui est une valeur plus élevée que 0,024 cm/h, l’exposition cutanée au 

1,2-DCA par le biais du bain ou de la douche est considérée comme étant significative. Le volet 

2 de l'évaluation a ensuite servi à calculer la valeur en litres-équivalents d'absorption cutanée, à 

l'aide de l'équation suivante (Krishnan et Carrier, 2008) : 
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Exposition cutanée (L-éq) = Kp × t × Fabs × A × Fc 

 = 0,259 cm/h × 0,5 h × 0,7 × 18 000 cm
2
 × 0,001 L/cm

3
 

 = 1,63 L-éq/jour 

 

dans laquelle :  

 Kp est le coefficient de perméabilité de la peau de 0,259 cm/h (Frasch et Barbero, 2009); 

 t est la durée en heures de la douche ou du bain, qu’on suppose être de 0,5 h; 

 Fabs est la fraction de la dose absorbée, estimée à 0,7 (Krishnan, 2003a,b); 

 A est l’aire de la peau exposée, qu’on suppose être de 18 000 cm
2
 pour un adulte; 

 Fc est le facteur de conversion des cm
3
 en litres. 

 

5.6.2 Exposition par inhalation 

On a également eu recours à une évaluation en deux volets pour estimer l'importance de 

l'exposition au 1,2-DCA par inhalation. Comme dans la méthode d'évaluation de l'exposition 

cutanée, le volet 1 de cette évaluation consiste à déterminer si l'inhalation de 1,2-DCA au cours 

d'un bain ou d'une douche est susceptible de représenter au moins 10 % de la consommation 

d'eau potable. D'après l'équation ci-dessous, pour un objectif de 0,15 L-éq pour le volet 1, le ratio 

moyen du facteur de concentration air-eau de 1,2-DCA (Fair:eau) devrait être supérieur à 0,00063 

(Krishnan et Carrier, 2008). À partir de la constante de la loi de Henry (Kae) obtenue dans le 

cadre du programme EPI Suite de l'U.S. EPA (2011a), la valeur de Fair:eau pour le 1,2-DCA a été 

déterminée au moyen de l'équation suivante, mise au point par Krishnan (2004) : 

 

Fair:eau = 0,61 × Kae / [1 + (80,25 × Kae)] 

 = 0,61 × 4,83 × 10
−2

 / [1 + (80,25 × 4,83 × 10
−2

)] 

 = 0,00604  

 

dans laquelle :  

 0,61 est l’efficacité du transfert de l’eau à l’air (McKone et Knezovich, 1991);  

 Kae est la constante sans dimension de la loi de Henry, soit 4,83 × 10
-2

 à 25 °C (U.S. EPA, 

2011a); et 

 80,25 est le ratio entre le volume d’air dans une salle de bain moyenne (6 420 L) et le 

volume d’eau moyen (80 L) utilisé pendant la douche ou le bain (Krishnan, 2004). 

 

 Comme la valeur de Fair:eau pour le 1,2-DCA est plus grande que 0,00063, l'exposition au 

1,2-DCA par inhalation associée à un bain ou une douche est considérée comme significative. Le 

volet 2 de l'évaluation consiste à calculer ce que devrait être la valeur en litres-équivalents de 

l'exposition par inhalation, à l'aide de la formule suivante (Krishnan, 2004) : 

 

Exposition par inhalation (L-éq) = Fair:eau × Qalv × t × Fabs 

 = 0,00604 × 675 L/h × 0,5 h × 0,7 

 ≈ 1,43 L-éq 

 

dans laquelle :  

 Fair-eau est le ratio air-eau de la concentration de 1,2-DCA, calculé ci-dessus;  
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 Qalv est le rythme de ventilation alvéolaire chez un adulte, qu’on suppose égal à 675 L/h; 

 t est la durée de l'exposition en heures de la douche ou du bain, qu'on suppose être de 

0,5 h; 

 Fabs est la fraction absorbée, estimée à 0,7 (d'après Krishnan, 2003a,b). 

 

5.6.3 Modélisation PBPK pour l'évaluation de l'exposition multivoie 

Un modèle pharmacocinétique à base physiologique (PBPK) humaine a été élaboré 

d’après Sweeney et coll. (2008). Le modèle a été employé pour estimer la contribution 

équivalente en litres (L-éq) de l'exposition par voie cutanée et par inhalation au 1,2-DCA 

pendant une douche ou un bain. En se fondant sur les doses externes produites par le modèle 

PBPK (voir les sections 8.5 et 10.1), on a obtenu les contributions équivalentes en litres pour 

l'exposition par voie cutanée et par inhalation en appliquant le modèle à un scénario 

correspondant à un bain de 30 minutes. En comparant les doses internes produites par 

l'exposition par voie cutanée et par inhalation avec la dose interne associée à l'ingestion, on a 

déterminé que l'exposition par voie cutanée et par inhalation, en contribution équivalente en 

litres, était de 2,06 L-éq et de 0,68 L-éq, respectivement. Si on ajoute à cela une consommation 

de 1,5 L d'eau potable par jour, valeur normale au Canada, l'exposition quotidienne totale au 

1,2-DCA par l'eau potable est estimée à 4,2 L-éq (valeur arrondie).  

 

5.6.4 Conclusion au sujet de l'évaluation de l'exposition multivoie 

 La présente évaluation de l'exposition multivoie est une approche prudente servant à 

estimer l'apport des voies d'exposition par absorption cutanée et par inhalation à l'exposition 

totale. Une démarche en deux volets a permis de calculer l'exposition en litres-équivalents, qui 

est de 1,63 L-éq/j pour la voie cutanée et de 1,43 L-éq pour la voie par inhalation. En tenant pour 

acquise une fréquence d'un bain ou d'une douche par jour et en ajoutant ces valeurs au taux 

normalisé de consommation d'eau potable au Canada, soit 1,5 L/j, on obtient une exposition 

totale de 4,6 L-éq (valeur arrondie de 4,56 L-éq).  

Si l’on dispose de nombreuses données, l’approche PBPK peut être utilisée pour calculer 

la valeur L-éq, qui utilise un modèle robuste, spécifique au produit chimique, qui compare les 

estimations des mesures des doses pertinentes pour les expositions par inhalation et cutanées aux 

doses pour l’ingestion par l’eau potable. Les résultats de la démarche en deux volets sont 

confirmés par la modélisation PBPK, qui donne une exposition de 2,06 L-éq pour la voie cutanée 

et de 0,68 L-éq pour la voie par inhalation; en ajoutant ces valeurs au taux normalisé de 

consommation d'eau potable au Canada, soit 1,5 L/j, on obtient également une exposition totale 

en litres-équivalents de 4,2 L-éq (valeur arrondie de 4,24 L-éq). Parce que les estimations 

calculées à l’aide de l’approche PBPK varient selon la nature spécifique du produit chimique, la 

valeur L-éq de 4,2 L-éq/jour calculée par l’approche PBPK a été utilisée pour calculée la CMA. 

  

 

6.0 Méthodes d’analyse 
 La United States Environmental Protection Agency (U.S. EPA, 2010) utilise actuellement 

trois méthodes analytiques approuvées (502.2 révision 2.1, 524.2 révision 4.1 et 524.3 

version 1.0) pour mesurer la quantité de 1,2-DCA dans l’eau potable. Ces méthodes sont des 

méthodes génériques pour la caractérisation et la quantification des COV purgeables. Elles font 

appel à des procédures de purge et de piégeage, suivies d’une chromatographie en phase gazeuse 

(CG) sur colonne capillaire, pour séparer les analytes. Après élution sur la colonne de CG, les 

analytes sont caractérisés à l’aide de différentes méthodes de détection. 
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 La méthode 502.2 révision 2.1, qui fait appel à la chromatographie en phase gazeuse 

capillaire par purge et piégeage et à des détecteurs de conductivité électrolytique montés en série 

et de photo-ionisation, a une limite de détection pour la méthode (LDM) de 0,03 µg/L. La 

méthode 524.2 révision 4.1 comprend la purge et le piégeage des échantillons, ainsi que la 

désorption des composantes de l’échantillon piégées dans une colonne capillaire pour CPG en 

interface avec un spectromètre de masse (SM). Selon la colonne pour CPG et l'interface 

CPG/SM utilisées, la méthode a une LDM variant de 0,02 à 0,06 μg/L (U.S. EPA, 1995, 2009a). 

La méthode 524.3 représente une mise à jour de la méthode 524.2 et comporte une limite de 

détection de 0,025 μg/L. Parmi les avantages que procure cette méthode figurent l'optimisation 

des paramètres de purge et de piégeage, la possibilité de recourir à la détection d'ions déterminés 

(DID) et la possibilité d'utiliser des agents de préservation acides solides (U.S. EPA, 2009b).  

 Le niveau pratique d’évaluation quantitative (NPEQ) établi par l'U.S. EPA pour le 

1,2-DCA est de 5 µg/L. Une fois établi, ce niveau était considéré comme étant la concentration la 

plus faible que l'on pouvait mesurer de façon fiable à l'intérieur des limites établies d'exactitude 

et de précision (U.S. EPA, 1987). Récemment, dans le cadre de l'examen sur 6 ans effectué par 

l'U.S. EPA, on a procédé à une évaluation des données analytiques relatives au 1,2-DCA dans les 

études de l'évaluation du rendement et des tests de capacité. L’U.S. EPA a attribué la note de 

90 % aux laboratoires analysant des échantillons au NPEQ actuel. L’organisme a déterminé que 

les données d’évaluation appuyaient la réduction du NPEQ et a estimé que le NPEQ le plus bas 

possible se situerait entre 0,3 et 0,6 µg/L. L’U.S. EPA a retenu la valeur de 0,5 μg/L comme 

niveau estimé d’évaluation quantitative (NEEQ) pour le 1,2-DCA, lequel est un estimé de la 

valeur minimale du NPEQ et prend en considération les limites analytiques en laboratoire à 

l’échelle du pays pour les États-Unis (U.S. EPA, 2003b, 2009a, 2009d). 

 En outre, deux méthodes normalisées équivalentes, les méthodes SM 6200B et 

SM 6200C, peuvent servir à analyser le 1,2-DCA dans l'eau potable. Ces méthodes consistent en 

une CPG par purge et piégeage dans une colonne capillaire, suivie, respectivement, d'un 

détecteur à spectrométrie de masse ou de DPI et de détecteurs conductimétriques en série. La 

méthode SM 6200B a une LDM de 0,055 μg/L, et la méthode SM 6200C, une LDM de 

0,074 μg/L. Le niveau minimal d’évaluation quantitative, définit comme étant le plus faible 

niveau qui puissent être quantifié avec précision, est de 0,22 μg/L pour la méthode SM 6200B et 

de 0,296 μg/L pour la méthode SM 6200C (APHA et coll., 2005). 

 

 

7.0 Techniques de traitement 
7.1  Échelle municipale 

 Les techniques de traitement conventionnelles (coagulation, sédimentation, filtration et 

chloration) ont généralement un effet négligeable ou nul sur la concentration des COV dans l'eau 

potable (Love et Eilers, 1982; Robeck et Love, 1983; Lykins et coll., 1984; Lykins et Clark, 

1994). Avec les processus de traitement classiques, on réussit à réduire les concentrations de 

1,2-DCA de 0 à 29 %; cependant, les réductions observées pourraient être en partie attribuables à 

la volatilisation accessoire qui se produit durant le traitement (Love et coll., 1983; AWWA, 

1991; U.S. EPA, 1991a; Santé et Bien-être social Canada, 1993; Lykins et Clark, 1994).  

 L’U.S. EPA a identifié l’aération par tour à garnissage (ATG) et le charbon actif en 

grains (CAG) comme les meilleures techniques disponibles pour la suppression du 1,2-DCA 

dans l’eau potable et l’organisme considère qu’une réduction de 99 % est possible sous toutes les 

conditions anticipées (U.S. EPA, 1991b). Les techniques permettant de respecter les normes, dans 

le cas des petits systèmes, incluent l’utilisation de CAG, de l’ATG, de l’aération diffuse, de l’aération 
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par barbotage multiphase, d’aérateurs à plateaux et d’aérateurs à plateaux peu profonds (U.S. EPA, 

1998). 

Le choix du procédé de traitement convenant à un approvisionnement d’eau donné repose 

sur différents facteurs, incluant les caractéristiques de la source d'eau et les conditions 

d'utilisation de la méthode de traitement.  

 

7.1.1 Adsorption sur charbon actif  

 Le charbon actif est utilisé dans les processus de traitement de l'eau sous forme de CAG 

ou de charbon actif en poudre (CAP). La capacité d'adsorption du charbon actif pour 

l'élimination des COV subit l'influence de divers facteurs, notamment la concurrence d'autres 

contaminants, le chargement préalable de matières organiques naturelles, la température et les 

propriétés physicochimiques des COV et du charbon (Speth, 1990; AWWA, 1991). 

L’application de CAP, la plus appropriée pour les systèmes de traitement classiques destinés aux 

eaux de surface, peut suffire à abaisser de faibles concentrations occasionnelles de COV sous les 

valeurs recommandées lorsqu’elle est effectuée à l’installation de traitement, ce qui permet un 

temps de contact suffisant et un mélange approprié. L’adsorption du CAP s’avère moins efficace 

que l’adsorption de CAG pour la suppression des COV, en grande partie pour les raisons 

suivantes : (1) son utilisation dans les bassins de coagulation/sédimentation, où les sites 

d’adsorption peuvent être bloqués à cause de la formation de floc; (2) le fait que le CAP n’aura 

pas le temps suffisant pour atteindre sa capacité d’adsorption maximale; et (3) le fait que la 

concentration à l’équilibre à la phase liquide (force motrice du gradient de concentration) 

diminue durant le processus d’adsorption. De plus grandes concentrations de COV se trouvent 

habituellement dans l’eau souterraine, où l’adsorption de CAG est le processus le plus 

couramment utilisé (Snoeyink, 1990). Dans le processus au CAG, lorsque l’eau traverse le 

contacteur garni de CAG, les contaminants se diffusent dans les granules adsorbantes et 

s’accumulent sur la surface intérieure des pores. La colonne garnie de CAG permet un meilleur 

contact entre l’eau et le média, une plus grande efficacité d’adsorption et un meilleur contrôle du 

processus que le CAP. Le processus au CAG est utilisé dans les petits systèmes de traitement de 

l’eau, car il est simple et facile à utiliser (Snoeyink, 1990; U.S. EPA, 1998).  

 Le choix de l’application de CAG pour supprimer les COV dans les approvisionnements 

d’eau potable suppose la prise en compte de la conception des processus suivants : taux de 

consommation du charbon, temps de contact en fût vide (TCFV), prétraitement de l’eau brute, 

configuration du contacteur et méthode de remplacement ou de régénération du CAG. Au cours 

de l’opération et en fonction de divers facteurs abordés plus haut, le lit de charbon peut avoir une 

« rupture d’intégrité » pour les contaminants organiques. Le passage initial se produit par 

définition lorsque la concentration de contaminant dans l’eau traitée dépasse l’objectif du 

traitement. Dans les systèmes à plusieurs fûts, les fûts individuels peuvent être exploités au-delà 

du temps du passage initial, si la concentration du mélange des eaux traitées par les fûts 

individuels se situe toujours sous la valeur de la recommandation. Le CAG devra finalement être 

régénéré ou remplacé. Le remplacement et la régénération des matières filtrantes épuisées sont 

des considérations économiques importantes pour l'atteinte de la CMA.  

 Les problèmes d'exploitation les plus courants associés aux contacteurs d'adsorption sur 

CAG peuvent inclure la prolifération biologique et l'augmentation concomitante de la 

numération sur plaque des bactéries hétérotrophes dans l'eau traitée, ainsi que le bouchage et 

l'encrassement de l'adsorbeur au charbon par des solides en suspension (AWWA, 1991). Les 

considérations d'exploitation peuvent inclure la nécessité d'assurer un lavage à contre-courant 

adéquat, le maintien de l'épaisseur et de la densité du fût après ce lavage et le contrôle du débit. 
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Pour empêcher le fût de se boucher, un prétraitement de l'eau est souvent nécessaire avant son 

entrée dans le contacteur au CAG (Snoeyink, 1990; Speth, 1990; AWWA, 1991; Crittenden et 

coll., 2005). 

Des études à échelle réelle de l’adsorbeur sur CAG et du filtre-adsorbeur sur CAG 

(sable/CAG) ont démontré que les deux systèmes étaient efficaces pour supprimer les COV de 

l’eau de surface. Des deux types de système, un adsorbeur sur CAG est généralement optimal, 

puisque le fût de CAG est plus profond et offre un plus long TCFV. Le TCFV plus long réduit 

également l’effet du chargement préalable de MON. Dans une étude, un adsorbeur sur CAG a 

réduit les concentrations des influents de jusqu’à 24 μg/L de 1,2-DCA à bien au-dessous de 

5 μg/L à l’aide d’un taux de chargement hydraulique moyen de 0,9 gpm/pi
2 
(2,2 m/h), un TCFV 

moyen de 20,4 minutes et une durée de vie du fût d’environ 100 jours (Lykins et coll., 1984, 

1994). Les résultats de l’étude à échelle pilote indiquent que les concentrations de 1,2-DCA de 

l’influent de 8 μg/L et 2 μg/L ont toutes deux été réduites à 0,1 μg/L, avec des profondeurs de 

CAG de 0,8 et 0,9 mètre, et des TCFV de 20 et 11 minutes, respectivement (Love et Eilers, 

1982). 

 Les prédictions des modèles mathématiques utilisant des données à l’équilibre ont été 

utilisées pour estimer le rendement à pleine échelle du CAG pour la réduction du 1,2-DCA dans 

l’eau potable (Adams et Clark, 1991; Lykins et Clark, 1994). Le taux estimatif de consommation 

du charbon permettant de réduire une concentration de 1,2-DCA de 100 μg/L dans l'influent à 

5 μg/L dans l'eau traitée est de 1,05 lb/1 000 gallons (0,13 kg/m
3
), un taux de chargement 

hydraulique de 4 gpm/ft
2
 (9,8 m/h), pour un TCFV de 15 minutes et une durée de vie du fût de 

40 jours (Lykins and Clark, 1994). 

 

7.1.2 Strippage à l’air : aération par tour à garnissage 

 Le strippage à l’air est une méthode couramment utilisée pour réduire la concentration 

des COV tels que le 1,2-DCA dans l’eau potable (Dyksen et coll. 1984; Cummins et Westrick, 

1990; U.S. EPA 1991a; Dzombak et coll. 1993; OMS, 2011; Dyksen, 2005). Le procédé de 

strippage à l'air consiste à faire entrer l'eau et l'air en contact, ce qui permet aux contaminants 

volatils de passer de l'eau à l'air, sous l'effet du gradient de concentration du contaminant entre 

les deux phases. 

 Il existe une variété de configurations en ce qui a trait à l’équipement de strippage à l’air. 

Toutefois, l’ATG constitue un système optimal pour la suppression des COV dans l’eau potable. 

L’application ATG permet des rapports air/eau plus élevés que les autres systèmes d’aération 

(aérateur diffuseur, aérateur à plateaux multiples, aérateur par pulvérisation, aérateur 

mécanique). Dans l'ATG, l'eau contaminée s'écoule vers le bas, entraînée par la gravité, sur un 

fût de garniture, tandis que l'air est introduit dans la tour sous ce fût, où il circule vers le haut, en 

sens contraire de l'eau. Comme l'ATG provoque le transfert des COV de l'eau à l'air, il peut être 

nécessaire de traiter le gaz dégagé de la tour à garnissage avant l'évacuation afin de réduire la 

concentration des contaminants (Crittenden et coll., 1988; Adams et Clark, 1991).  

 Plusieurs facteurs ont une incidence sur le degré d'élimination des COV, à savoir le ratio 

de l'air à l'eau, la superficie disponible pour le transfert de masse, le débit hydraulique, la 

température de l'eau et de l'air, ainsi que les propriétés physiques et chimiques du contaminant 

(AWWA, 1991; Crittenden et coll., 2005; Dyksen et coll. 2005). Bien que le processus ATG soit 

efficace, son utilisation doit tenir compte de considérations spécifiques à l’emplacement, comme 

le zonage, la hauteur de la colonne et les restrictions en matière de bruit. Lorsque l’installation 

d’un système ATG est restreinte, il peut être nécessaire de considérer d’autres méthodes de 

traitement (Dyksen, 2005). L'aération diffuse et l'utilisation de diffuseurs d'air multiétage, 
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d'aérateurs à plateaux et d'aérateurs à plateaux peu profonds sont d'autres technologies de 

réduction de la concentration de 1,2-DCA dans l'eau potable par strippage à l'air qui sont utiles 

pour les petits systèmes avec lesquels l’utilisation d’un système par ATG n'est pas possible (U.S. 

EPA, 1998).  

 L'entartrage et l'encrassement de la colonne constituent un problème d'exploitation 

courant. Les principales causes de l’encrassement sont l’incrustation de carbonate de calcium ou 

de sulfate de calcium, l’oxydation du fer et la prolifération microbienne. Les principales 

méthodes de prévention de l'encrassement de la colonne sont la diminution du pH de l'influent, 

l'utilisation d'antitartres ou l'élimination du fer avant l'application par ATG (ESE, 1984; Dyksen, 

2005). La croissance d’algues peut également constituer un problème dans les zones de la 

colonne qui sont exposées à la lumière. Il pourrait également être nécessaire de recourir à des 

méthodes de post-traitement telles que l'utilisation d'un inhibiteur de la corrosion pour réduire les 

propriétés corrosives de l'eau associées à l'augmentation de la quantité d'oxygène dissous causée 

par le processus d'aération. Les conditions ambiantes comme la température de l'eau peuvent 

influer sur le rendement des tours à garnissage. Bien que les températures sous le point de 

congélation puissent causer des problèmes opérationnels, le contact entre l’eau et l’air dans le 

système ATG provoquera un changement de température de l’air, jusqu’à ce que cette 

température approche celle de l’eau. La température influe sur la constante de la loi de Henry et 

sur le coefficient de transfert de masse du contaminant. Ces paramètres influent sur la taille de 

l'équipement et sur le degré d'efficacité de l'élimination des COV (Crittenden et coll., 2005).  

 Des données à pleine échelle montrent que l'ATG avec un ratio air/eau de 120, un 

dispositif de strippage à l'air de 24 pi (7,3 m) de longueur, une colonne remplie d'un diamètre de 

4,5 pi (1,4 m) et une charge hydraulique de 17,3 gal/min/pi
2
 (42,2 m/h) pouvait faire passer la 

concentration dans l'eau souterraine de 80 µg/L à moins de 1 µg/L (AWWA, 1991).  

L’installation d’une tour de strippage à l’air à pleine échelle de 60 pi (18 m) a réduit les 

concentrations de 11,0 μg/L et 5,1 μg/L des influents, relevées dans deux puits, en les faisant 

passer à 1,3 µg/L dans l’eau traitée. Aucune information n’a été fournie sur les conditions 

d’exploitation des systèmes ATG (Querishi et Ulrich, 2007).  

 D’après Crittenden et coll. (1988), les paramètres de conception pleine échelle habituels 

pour la réduction du 1,2-DCA incluent un rapport air/eau de 150,6, une longueur de strippage à 

l’air de 10,2 mètres et une tour de garnissage d’un diamètre de 4,5 mètres. Dans ces conditions, 

on pourrait obtenir une réduction de 99 % de la concentration de 1,2-DCA dans l'eau potable, 

une concentration de 100 μg/L dans l'influent se soldant alors par une concentration finale de 

1 μg/L.  

 L’aération diffuse correspond généralement à une efficacité de suppression plus faible et 

à une exigence en électricité plus élevée que dans le cas des systèmes ATG. L’efficacité du 

processus dépend de plusieurs facteurs, incluant le type de diffuseur, le rapport air/eau, la 

profondeur de l’eau dans le bassin de contact, le temps de rétention et la température de l’eau. 

Les données de rendement de l’aération diffuse pour le 1,2-DCA indiquent une réduction de 

l’ordre de 42 à 77 % (Love et Eilers 1982; U.S. EPA, 1990; 1991a).  

 

7.1.3 Combinaison de l'aération et du charbon actif en grains  

 En général, l’utilisation du CAG après le strippage à l’air est destinée à réduire les rejets 

de COV dans l’atmosphère. Cependant, plusieurs articles ont indiqué que la combinaison des 

techniques d’aération et du CAG dans une série de traitements en deux étapes était très efficace 

pour obtenir de faibles concentrations de COV dans l’eau traitée (Robeck et Love, 1983; 

McKinnon et Dyksen, 1984; Stenzel et Gupta, 1985; U.S. EPA, 1991a). Dans une station 
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municipale de traitement employant ces procédés combinés, le strippage à l'air était utilisé pour 

réduire la plus grande partie des COV dans l'eau, et le charbon actif, à la deuxième étape, pour 

réduire encore davantage la concentration des COV résiduels sous la limite de détection de 

0,1 µg/L (Robeck et Love, 1983). Le processus de strippage à l’air précédant l’adsorption du 

CAG en phase liquide peut également prolonger la durée de vie des fûts de charbon (Hess et 

coll., 1981; Stenzel et Gupta, 1985; U.S. EPA, 1991a). Pour utiliser ces technologies combinées, 

il faut prendre en compte les problèmes d'exploitation courants associés aux systèmes d'ATG et 

aux contacteurs d'adsorption sur CAG, qui sont similaires. Aucune information spécifique à 

l’efficacité du processus pour ce qui est de la réduction du 1,2-DCA n’était toutefois disponible 

dans la documentation. 

 

7.1.4 Filtration sur membrane 

 Le rendement des systèmes d’osmose inverse (OI) dépend d’une variété de facteurs, 

incluant le pH, la turbidité, les concentrations de fer et de manganèse dans l’eau brute, le type de 

membrane, la limite de masse moléculaire, ainsi que la structure et les caractéristiques chimiques 

des composés (AWWA, 1991; Fronk et Lykins, 1998). Un prétraitement de l’eau d’arrivée est 

requis pour prévenir l’entartrage et l’encrassement des membranes d’OI. Les expériences pilotes 

ont démontré que les membranes composites constituées d’un film mince étaient plus efficaces 

pour supprimer les éthanes chlorés dans l’eau potable que les membranes d’acétate de cellulose 

et de polyamide. Une membrane sélectionnée était capable de donner une réduction de jusqu’à 

71 % du 1,2-DCA dans l’eau souterraine enrichie. Aucune information n’a été fournie sur la 

concentration de 1,2-DCA dans l’eau d’arrivée (Lykins et coll., 1988; Fronk et Lykins, 1998). En 

général, les membranes haute pression ne sont pas envisagées pour la suppression des COV 

comme le 1,2-DCA pour des questions de coûts et d’énergie. 

 

7.1.5 Processus d’oxydation avancés  

 Les processus d’oxydation avancés font référence à l’utilisation de combinaisons 

d’oxydants chimiques, de lumière ultraviolette (UV) et de catalyseurs (p. ex. oxydation O3/H2O2, 

O3/UV, UV/H2O2, UV/TiO2, O3/UV/TiO2, O3 à un pH élevé) pour générer des radicaux 

hautement réactifs comme des radicaux hydroxyles, qui sont des oxydants forts et qui réagissent 

rapidement et de façon non sélective avec les contaminants organiques. Dans une étude pilote, 

une concentration de 16,0 mg/L de 1,2-DCA dans de l’eau souterraine contaminée a été réduite à 

des concentrations inférieures au seuil de détection (aucune limite de détection n’a été indiquée) 

après 30 minutes de traitement à une dose d’UV de 160 watts/L, combinée à une dose de 

peroxyde d’hydrogène (H2O2) de 150 mg/L/min (Hager et coll., 1987). Il faut tenir compte de la 

formation de sous-produits lorsqu'on a recours à l'oxydation ou à l'oxydation avancée pour 

éliminer le 1,2-DCA ou d'autres composés inorganiques ou organiques présents dans l'eau à la 

source.  

 

7.1.6 Techniques de traitement émergentes 

 De nouvelles techniques de traitement de l'eau potable visant à éliminer le 1,2-DCA sont 

en cours d'examen. Cependant, elles en sont encore à l'étape expérimentale, ou aucune 

information n'a déjà été publiée sur leur efficacité à pleine échelle. Elles incluent les suivantes : 

 Système de strippage en cascade à écoulement transversal : Les directions des flux d’eau 

et d’air dans ce processus sont à angle droit. Les données expérimentales ont montré une 

plus grande efficacité de strippage pour le 1,2-DCA et une plus faible chute de pression 

pour ce processus par rapport au strippage à l’air classique dans le sens contraire du 
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courant (Harrison et coll., 1993; Verma et coll., 1994). Une étude pilote sur les systèmes 

en cascade à écoulement transversal a indiqué une capacité de réduction de la 

concentration de l’influent pour la faire passer de 1,15 mg/L à 0,008 mg/L de 1,2-DCA, à 

l’aide d’un rapport air/eau de 135 et d’une charge hydraulique de 18,9 kg/m
2
/s. Des 

expériences parallèles menées avec une colonne à écoulement à contre-courant ont donné 

une concentration de 0,087 mg/L dans l’eau traitée, lorsque menées dans des conditions 

d’exploitation comparables (Verma et coll., 1994). 

 Strippage à l'air sur membrane : Le strippage à l'air des COV au moyen de membranes à 

fibres creuses microporeuses en polypropylène est une technique de rechange à l'aération 

par tours à garnissage (ATG); on n'a toutefois trouvé aucune information spécifique sur la 

suppression du 1,2-DCA (Semmens et coll., 1989; Castro et Zander, 1995). 

 Des bioréacteurs ont été utilisés pour le traitement des contaminants comme les 

hydrocarbures pétroliers, les hydrocarbures monoaromatiques, aliphatiques chlorés et 

aromatiques dans l’eau souterraine. Les bioréacteurs les plus couramment utilisés pour 

l’eau souterraine incluent : lits bactériens, réacteur à film fixe et à flux ascendant et les 

réacteurs à lit fluidisé (Langwaldt et Puhakka, 2000). Des expériences en laboratoire, 

utilisant deux réacteurs à lit fixe, ont réussi à dégrader et à minéraliser jusqu’à 90 % du 

1,2-DCA dans l’eau entrante, dont la concentration était comprise entre 20 et 25 mg/L 

(Stucki et coll., 1992). 

 

7.2 Échelle résidentielle 

 En général, il n’est pas recommandé d’utiliser des dispositifs pour le traitement de l’eau 

potable déjà traitée par les municipalités. Lorsqu’un particulier tire son eau potable d'un puits 

privé, il peut être indiqué d'employer un dispositif de traitement de l'eau potable à usage 

résidentiel pour réduire les concentrations de 1,2-DCA présentes dans l'eau potable.   

 Santé Canada ne recommande pas de marques particulières de dispositifs de traitement de 

l’eau, mais conseille vivement aux consommateurs de n’utiliser que les dispositifs certifiés par 

un organisme de certification accrédité comme étant conformes aux normes appropriées de NSF 

International (NSF) et de l’American National Standards Institute (ANSI). Ces normes visent à 

protéger la qualité de l’eau potable en aidant à garantir l’innocuité des matériaux et l’efficacité 

des produits qui entrent en contact avec l’eau potable. Les organismes de certification 

garantissent qu’un produit est conforme aux normes en vigueur et doivent être accrédités par le 

Conseil canadien des normes (CCN). Au Canada, le CCN a accrédité les organismes suivants, 

qu’il autorise ainsi à certifier les dispositifs de traitement de l’eau potable qui respectent les 

normes NSF/ANSI (CCN, 2014) : 

 CSA Group (www.csagroup.org – disponible en anglais seulement); 

 NSF International (www.nsf.org – disponible en anglais seulement); 

 Water Quality Association (www.wqa.org – disponible en anglais seulement); 

 UL LLC (www.ul.com – disponible en anglais seulement); 

 QAI (www.qai.org – disponible en anglais seulement);  

 International Association of Plumbing and Mechanical Officials (www.iapmo.org – 

disponible en anglais seulement). 

Une liste à jour des organismes de certification accrédités peut être obtenue auprès du 

CCN (2014). 

Les dispositifs de traitement utilisés pour éliminer le 1,2-DCA de l'eau non traitée 

(comme celle des puits privés) peuvent être certifiés pour l'élimination du 1,2-DCA ou des COV 
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en tant que groupe. Les dispositifs certifiés pour la réduction du 1,2-DCA dans l’eau potable 

reposent sur des techniques d’adsorption (charbon actif) et d’osmose inverse.  

Pour qu’un dispositif de traitement de l’eau potable soit certifié conforme à la norme 

NSF/ANSI 53 pour la réduction du 1,2-DCA seulement, il doit pouvoir réduire une concentration 

moyenne de 0,015 mg/L dans l’eau d’arrivée à un maximum de 0,005 mg/L dans l’eau traitée. 

Pour qu’un dispositif de traitement de l’eau potable soit certifié conforme à la norme NSF/ANSI 

53 par essais de substitution, le dispositif doit pouvoir réduire la concentration de 0,088 mg/L de 

1,2-DCA dans l’eau d’arrivée à une concentration maximale de l’eau traitée de 0,0048 mg/L 

(NSF/ANSI, 2013a).  

Les systèmes d’OI sont destinés à une installation au point d’utilisation seulement. Ils 

exigent de plus grandes quantités d’eau d’arrivée pour que l’on puisse obtenir le volume requis 

d’eau potable, car ils rejettent (déchets) une partie de l’eau. Il peut être nécessaire de prétraiter 

l'eau d'arrivée afin de réduire l'encrassement de la membrane et accroître sa durée de vie utile. 

Pour qu’un dispositif de traitement de l’eau potable soit certifié conforme à la norme NSF/ANSI 

58 par essais de substitution, le dispositif doit pouvoir réduire de 95 % la concentration de 

1,2-DCA dans l’eau d’arrivée de 0,088 mg/L à un maximum de 0,0048 mg/L (NSF/ANSI, 

2013b).  

Un certain nombre de dispositifs de traitement résidentiels offerts par divers fabricants 

peuvent abaisser la concentration de 1,2-DCA dans l'eau potable en deçà de 5 µg/L. Ces 

systèmes de filtration peuvent s’installer au robinet (point d’utilisation) où à l’endroit où l’eau 

entre dans la résidence (point d’entrée). Les systèmes installés au point d'entrée sont préférables 

pour les COV tels que le 1,2-DCA, car ils fournissent de l'eau traitée pour le bain et la lessive en 

même temps que pour la cuisine et la consommation directe. Cela réduira le potentiel 

d’exposition au 1,2-DCA par inhalation et par contact cutané. Des dispositifs certifiés de 

traitement au point d'utilisation, ainsi qu'un choix limité de dispositifs certifiés au point d'entrée, 

sont actuellement offerts pour la réduction des concentrations de COV, dont le 1,2-DCA. 

Lorsqu’il est impossible d’acheter un dispositif certifié de traitement au point d’entrée, des 

systèmes peuvent être conçus et construits au moyen de matériaux certifiés. Il faudrait faire 

analyser régulièrement par un laboratoire accrédité l’eau à son entrée et à sa sortie du dispositif 

de traitement pour vérifier l’efficacité du dispositif. Les dispositifs peuvent devenir moins 

efficaces avec l’usage et le temps et doivent donc être entretenus ou remplacés. Les 

consommateurs doivent suivre les instructions du fabricant concernant la durée de vie prévue des 

composants de leur dispositif de traitement. 

 

 

8.0 Cinétique et métabolisme  
8.1 Absorption 

 Le 1,2-DCA est facilement absorbé par les humains et par les animaux de laboratoire par 

les poumons, le tube digestif et la peau.  

 Bien qu’aucune étude n’ait été faite auprès des humains, des expositions accidentelles, 

intentionnelles ou professionnelles ayant produit des effets indésirables (p. ex. des effets sur le 

système nerveux central) ont été signalées dans les études de cas et ont démontré que le 1,2-DCA 

pouvait être absorbé à la suite d’ingestion, de contact cutané et d’inhalation (NIOSH, 1976).  

 Le 1,2-DCA ingéré est rapidement et intensivement absorbé par les animaux de 

laboratoire. Des concentrations sanguines maximales ont été atteintes à l’intérieur de 10 à 

20 minutes après l’administration lorsque des doses uniques orales de 25, 50 et 150 mg/kg poids 

corporel (p.c.) de 1,2-DCA dans de l’huile de maïs ont été administrées à des rats Sprague-
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Dawley mâles (Spreafico et coll., 1980) et à des rats Osborne-Mendel mâles (Reitz et coll., 

1982).  

Plusieurs études se sont penchées sur l’effet du véhicule (eau versus huile de maïs) sur 

l’absorption du 1,2-DCA par le tube digestif chez les rats Wistar et F344 mâles exposés par 

gavage (Withey et coll., 1983; Saghir et coll., 2006). Les résultats ont montré que lorsque le 

1,2-DCA était administré dans l’eau, les concentrations sanguines maximales étaient atteintes 

jusqu’à trois fois plus vite que lorsqu’il était administré dans l’huile de maïs.  

 Le 1,2-DCA est également aisément absorbé par les animaux de laboratoire après avoir 

été inhalé, bien que cela prenne un peu plus de temps pour atteindre les concentrations sanguines 

maximales que lorsque la substance est ingérée. Les concentrations sanguines maximales ont été 

atteintes à l’intérieur de 2 à 3 heures d’exposition par inhalation continue lorsque les rats étaient 

exposés à 150 ppm dans l’air (rats Osborne-Mendel mâles : 8 à 9 µg/mL de sang; Reitz et coll., 

1980; 1982) et à 50 et 250 ppm dans l’air (rats Sprague-Dawley mâles : 1,34 µg/mL de sang et 

29,36 µg/mL de sang; Spreafico et coll., 1980), et elles sont restées constantes jusqu’à la fin de 

l’exposition après 6 heures.  

 L’absorption cutanée de 1,2-DCA a été démontrée dans des études in vivo chez des 

souris, des cobayes et des rats Fischer mâles (Tsuruta, 1975; Jakobson et coll., 1982; Morgan et 

coll., 1991) et dans des études in vitro chez des humains et (ou) des cobayes (Tsuruta, 1977; 

Frasch et Barbero, 2009). 

L’absorption de 1,2-DCA in vivo a été démontrée dans une étude de Morgan et coll. 

(1991), dans laquelle des rats mâles Fisher ont été exposés par contact cutanée (rasé et recouvert) 

à 2 mL de différentes concentrations (pur, ou en trois différentes solutions aqueuses - de un tiers, 

deux tiers ou saturée) de 1,2-DCA pendant 24 heures. Une absorption rapide a été observée avec 

les solutions aqueuses alors que les niveaux maximaux ont été atteints rapidement (en moins de 

deux heures après exposition), puis ont diminué atteignant des niveaux proches de ceux des 

témoins après 24 heures, suite à l’épuisement du composé chimique dans la cellule d’exposition. 

Des trois solutions aqueuses, la solution saturée était celle qui causait la concentration dans le 

sang la plus élevée, démontrant que les niveaux sanguins étaient directement reliés au niveau de 

saturation. Les volumes de solution aqueuse de 1,2-DCA absorbée après 24 heures variaient de 

0,24 à 0,32 mL, et les concentrations d’expositions variaient entre 6 738 µg/mL pour la solution 

saturée et 2270 µg/mL pour la solution saturée au tiers. En revanche, les niveaux dans le sang 

associés à la solution pure ont continué d’augmenter pendant la durée d’exposition de 24 heures, 

possiblement parce qu’un équilibre n’a pas été atteint; les niveaux dans le sangs ont atteint 

135 µg/mL, mais seulement la moitié de la solution (soit 1,1 mL) a été absorbé dans la peau.  

Jakobson et coll. (1982) ont aussi surveillé l’absorption par le sang dans des cobayes 

exposés à 1 mL de 1,2-DCA par la peau (rasée et recouverte) pendant jusqu’à 12 heures. À 

l’exception d’une période brève de 30 minutes de diminution notable après la première demi-

heure, des concentrations élevées dans le sang ont été observées pendant toute la durée de 

l’exposition. Les concentrations dans le sang ont atteint environ 20 µg/mL après 12 heures et ont 

diminué de façon non-linéaire une fois l’exposition terminée. En revanche, Tsuruta (1975) a 

exposé une petite surface abdominale rasée chez des souris à 0,5 mL de 1,2-DCA pendant une 

période de seulement 15 minutes, parce qu’aucune biotransformation n’était attendue pendant 

cette période. L’analyse a démontré qu’un total de 2078 µg de 1,2-DCA a été absorbé par la 

peau, avec 96 % du 1,2-DCA ayant été retenu dans l’analyse au corps entier, et 4 % se retrouvant 

dans l’expiration. Un taux d’absorption percutanée de 479,3 nmoles/min/cm
2
 de peau a été 

calculé. Tsuruta (1977) a aussi effectué une expérience in vitro utilisant de la peau excisée 

provenant de rats exposés à 1 mL de 1,2-DCA pendant 1, 2 ou 3 heures, et calculé un taux 



Le 1,2-dichloroéthane (février 2014) 

Recommandations pour la qualité de l’eau potable au Canada : Document technique 

18 

 

d’absorption percutanée plus faible de 169 nmoles/min/cm
2
. 

L’étude de Frasch and Barbero (2009), dans laquelle des échantillons de peau provenant 

de cobayes chauves et d’humains ont été exposés in vitro au 1,2-DCA, a mesuré des absorptions 

avec des coefficients de perméabilité comparables de 0,295 et 0.259 cm/h, respectivement, pour 

les cobayes et les humains.  

 

8.2 Distribution 

 Bien qu’aucune information sur la distribution du 1,2-DCA chez les humains ne soit 

disponible, des effets nocifs sur la santé déclarés et la présence de 1,2-DCA dans l’air expiré ou 

dans divers organes à la suite d’une exposition accidentelle, intentionnelle ou professionnelle 

suggèrent que le 1,2-DCA est largement distribué dans le corps humain. Une fois absorbé par 

voie orale ou par inhalation chez les animaux de laboratoire, le 1,2-DCA est distribué dans tous 

les organes majeurs, et il traverse les barrières hémato-encéphaliques et placentaires.  

 

8.2.1 Humains 

 Luznikov et coll. (1985) ont décelé du 1,2-DCA dans divers organes (rate, estomac, foie 

et reins) grâce à des autopsies effectuées chez des êtres humains victimes d’un empoisonnement 

grave (par voie orale) au 1,2-DCA. Des métabolites comme le 2-chloroéthanol et les acides 

chloroacétiques ont aussi été détectés à de faibles concentrations. L’inhalation de 1,2-DCA a eu 

des effets sur le système nerveux central des travailleurs (NIOSH, 1976), ce qui suggère que le 

1,2-DCA est capable de traverser la barrière hémato-encéphalique. On a également décelé la 

présence de 1,2-DCA dans le lait de femmes allaitantes et dans l’haleine de ces dernières (une 

heure après qu’elles aient quitté le lieu de travail où elles étaient exposées) (Urusova, 1953; U.S. 

EPA, 1980).  

 

8.2.2 Animaux de laboratoire 

 La radioactivité du [
14

C]1,2-DCA a été largement distribuée dans les principaux organes 

des rats à l’intérieur de 48 heures après l’administration d’une dose orale unique de 150 mg/kg 

p.c. dans l’huile de maïs ou après une exposition de 6 heures à 150 ppm dans l’air (Reitz et coll., 

1982). La quantité la plus élevée de radioactivité était présente dans le foie et dans les reins; une 

moins grande quantité de radioactivité a été détectée dans le préestomac, les poumons, la rate et 

l’estomac, et la quantité la plus petite a été détectée dans la carcasse.  

 Du 1,2-DCA a aussi été trouvé dans divers tissus (sang, foie, poumons, tissus adipeux, 

cerveau, reins et rate) des rats Sprague-Dawley à la suite de l’administration d’une dose orale 

unique de 25, 50 ou 150 mg/kg p.c. ou d’une exposition de 6 heures à 50 et 250 ppm dans l’air 

(Spreafico et coll., 1980). Après l’administration de la dose orale, les concentrations de 1,2-DCA 

ont atteint leur maximum à l’intérieur de 10 minutes dans le foie et à l’intérieur de 45 à 

60 minutes dans les tissus adipeux. La concentration maximale dans les tissus adipeux était cinq 

fois plus élevée (pour les deux doses orales les plus élevées) que celle observée dans le foie. 

Après l’inhalation, le niveau le moins élevé de 1,2-DCA a été détecté dans les poumons, alors 

que les tissus adipeux présentaient la concentration la plus élevée, qui était 8 à 9 fois plus élevée 

que celle correspondant à une exposition par voie orale. Avec une exposition de l’exposition par 

inhalation multipliée par 5 (de 50 à 250 ppm), la concentration de 1,2-DCA dans divers tissus 

(adipeux, sang, poumons et foie) a été multipliée par 20 à 30.  

 Il a été démontré que le 1,2-DCA pouvait traverser la barrière placentaire. Du 1,2-DCA a 

été détecté dans des fœtus au cours d’une étude sur l’inhalation, où des groupes de rates Sprague-

Dawley gravides étaient exposés à des concentrations de 1,2-DCA gazeux variant de 153 à 
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1999 ppm pendant 5 heures au 17
e
 jour de la gestation (Withey et Karpinski, 1985). Les 

concentrations fœtales et dans le sang maternel moyennes de 1,2-DCA augmentaient de façon 

linéaire avec l’augmentation de niveaux d’exposition. Payan et coll. (1995) ont aussi détecté du 

1,2-DCA dans les fœtus lors d’une étude sur le développement mettant en jeu des rats Sprague-

Dawley exposés par gavage ou par inhalation.  

 En l’absence d’études de la toxicité par voie cutanée en laboratoire animal, l’ATSDR 

(2001) a suggéré que le modèle de distribution du 1,2-DCA pouvait ressembler à celui faisant 

suite à une exposition par voie orale ou une inhalation, étant donné que le 1,2-DCA est bien 

absorbé par la peau et qu’il ne semble pas dépendre de la voie d’exposition. 

 

8.3 Métabolisme  

Aucune information sur le métabolisme du 1,2-DCA chez les humains n’a été trouvée 

dans la documentation. Les études chez les animaux ont permis de constater que le 1,2-DCA 

était largement métabolisé. Ce métabolisme se fait par le biais de deux voies de métabolisme 

concurrentes : une voie oxydative microsomale et une voie de conjugaison du glutathion (GSH).  

 

8.3.1 Humains 

 Aucune étude n’a été trouvée dans la documentation au sujet du métabolisme du 

1,2-DCA chez les humains après une exposition par voie orale, par inhalation ou par voie 

cutanée (ATSDR, 2001). Toutefois, les résultats d’une étude in vitro utilisant des microsomes de 

foie humain, menée par Guengerich et coll. (1991), indiquent que le cytochrome humain P450 

2E1 semble être un catalyseur humain important (probablement le principal) responsable de 

l’oxydation du 1,2-DCA.  

 

8.3.2 Animaux de laboratoire 

 Le 1,2-DCA est facilement et largement métabolisé par les rats et les souris. Le 

métabolisme du 1,2-DCA a lieu principalement dans le foie (Spreafico et coll., 1979; Sweeney et 

coll., 2008). 

 D’après diverses études in vivo et in vitro, deux différentes voies ont été proposées pour 

la biotransformation du 1,2-DCA (PISSC, 1995; OEHHA, 1999; ATSDR, 2001; Gwinn et coll., 

2011) : 

1)  Voie oxydative microsomale (aussi appelée voie du cytochrome P450 et de l’oxydase à 

fonction mixte) : Selon cette voie, dans une réaction catalysée par les enzymes du 

cytochrome P450, le 1,2-DCA forme un intermédiaire réactif instable (gem-

chlorohydrine), qui produit ensuite du 2-chloroacétaldéhyde. Le 2-chloroacétaldéhyde 

peut suivre différentes voies : il peut se lier aux macromolécules cellulaires (acide 

désoxyribonucléique [ADN] ou protéines), ou il peut subir une biotransformation pour 

donner un des trois métabolites suivants :  

i)  L’acide 2-chloroacétique (un métabolite urinaire), qui peut encore être métabolisé en 

dioxyde de carbone (un métabolite expiré) ou (par GSH) en S-carboxyméthyl-

glutathion; 

ii) Le 2-chloroéthanol (formé par réduction avec de l’alcool déshydrogénase), qui peut 

être reconverti en 2-chloroacétaldéhyde;  

iii) Le S-carboxyméthyl-glutathion (la poursuite du métabolisme, incluant la conjugaison 

au GSH et la réduction avec de l’alcool déshydrogénase, mène éventuellement aux 

métabolites urinaires que sont l’acide thiodiacétique [aussi appelé acide 

thiodiglycolique] et sulfoxyde d’acide thiodiacétique). 
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 2)  Voie de conjugaison directe ou conjugaison du GSH (aussi appelé voie cytosolique 

dépendant du glutathion) : La deuxième voie métabolique du 1,2-DCA met en cause la 

conjugaison directe avec du GSH (catalysée par la glutathion transférase [GST]) pour 

produire du S-(2-chloroéthyle)-glutathion, une demi-moutarde soufrée. Le S-(2-

chloroéthyle)-glutathion peut subir plusieurs biotransformations :  

i) métabolisme en éthylène (éthène) en présence de GSH;  

ii) conversion non-enzymatique en un ion épisulfonium du glutathion, qui est un agent 

alkylant. Cet agent peut ensuite : 

 former des adduits avec l’ADN, l’acide ribonucléique (ARN) ou les protéines; 

 réagir avec l’eau pour former du S-(2-hydroxyéthyle)glutathion;  

 réagir avec le GSH pour former du S,S′-éthène bis glutathion, qui sera converti en 

S,S′-éthène bis L-cystéine, un métabolite urinaire. 

 Les deux voies mettent en cause le GSH, généralement utilisé dans le processus de 

détoxification; cependant, avec le 1,2-DCA, le GSH peut aussi jouer un autre rôle, celui de 

bioactivateur, comme la formation d’une demi-moutarde soufrée, qui est un agent alkylant (Jean 

et Reed, 1992). 

 La voie oxydative microsomale (cytochrome P450) est une voie de haute affinité avec 

une faible capacité (Gargas et coll., 1986a), qui est prédominante à de faibles concentrations. 

Elle devient toutefois saturée à des concentrations relativement faibles de 1,2-DCA (D’Souza et 

coll., 1987). À l’inverse, la voie facilitée par la GST a une moindre affinité, mais une plus grande 

capacité (Gargas et coll., 1986a) et, d’après diverses études, prédomine à des concentrations plus 

élevées. À des concentrations plus élevées de 1,2-DCA, la voie oxydative est débordée et fait 

qu’une plus grande proportion de la dose sera biotransformée par la voie facilitée par la GST 

(U.S. EPA, 1985; Gwinn et coll., 2011). Gwinn et coll. (2011) ont rapporté que la saturation de 

la voie oxydative peut se produire lorsque la concentration sanguine de 1,2-DCA atteint 5 à 10 

µg/mL, ce qui représente des doses d’environ 150 ppm pour les études de l’inhalation chez les 

rats et 25 mg/kg p.c. pour les études de l’exposition par voie orale chez les rats (d’après 

Spreafico et coll., 1980; Reitz et coll., 1982). À cause de la saturation, le pourcentage de 

métabolites urinaires excrétés diminue, tandis que les concentrations inchangées de 1,2-DCA 

dans le sang et dans l’air expiré sont en augmentation. 

 Les métabolites formés (demi-moutarde soufrée et ion épisulfonium du glutathion) par la 

voie du GSH peuvent être en grande partie responsables des dommages de l’ADN, de la 

mutagénicité et de la cancérogénicité du 1,2-DCA (U.S. EPA, 1985; Gwinn et coll., 2011).  

 Le prétraitement des rats Sprague-Dawley au disulfirame (un inhibiteur de l’aldéhyde 

déshydrogénase et, dans une moindre mesure, des activités d’oxydase à fonction mixte 

microsomales), suivi d’une exposition à 50 ppm de 1,2-DCA dans l’air pendant 7 heures, a eu 

pour conséquence une augmentation (multiplication par 5) de la concentration sanguine de 

1,2-DCA inchangé par rapport à celle des rats ayant subi une concentration de seulement 50 ppm 

de 1,2-DCA. Les rats prétraités ont également éliminé une plus grande quantité de 1,2-DCA dans 

l’air expiré et, de ce fait, une moins grande quantité a été excrétée sous forme de métabolites 

urinaires (Cheever et coll., 1990).  

 

8.4 Excrétion  

Il existe peu de données quantitatives sur l’élimination du 1,2-DCA chez les humains. 

Cependant, dans une étude en milieu de travail, on a détecté du 1,2-DCA dans l’air expiré par 

des femmes exposées par inhalation et contact cutané. Des études expérimentales sur des 

animaux ont montré que le 1,2-DCA était extensivement métabolisé et rapidement éliminé dans 
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le corps. La principale route d’excrétion du 1,2-DCA est urinaire, sous forme de métabolites non 

volatils. De plus petites quantités de 1,2-DCA non métabolisé sont excrétées par les poumons. 

Dans une étude au cours de laquelle des rats Osborne-Mendel ont reçu du 1,2-DCA 

radiomarqué en une dose orale unique de 150 mg/kg p.c. dans de l’huile de maïs ou en une 

exposition de 6 heures à 150 ppm (Reitz et coll., 1982), l’excrétion totale du 1,2-DCA 

radiomarqué ou de ses métabolites était d’approximativement 96 % durant la période de 

48 heures après l’exposition. Au cours de cette période, 29 % de la charge corporelle était 

éliminée en tant que 1,2-DCA inchangé dans l’air expiré après l’administration de doses orales, 

tandis que seulement 2 % était éliminé lorsque l’exposition avait été faite par inhalation. Le 

modèle de distribution de métabolites urinaires non volatils était semblable dans le cas des deux 

voies d’exposition, avec 84 à 86 % d’excrétion dans l’urine, 7 à 8 % expiré sous forme de 

dioxyde de carbone et 2 % dans les matières fécales. Les métabolites urinaires étaient 

principalement caractérisés comme de l’acide thiodiacétique (67 à 68%) et de l’acide 

thiodiacétique sulphoxyde (26 à 29%) après une exposition par les deux voies. 

Mitoma et coll. (1985) ont également procédé à des études sur le bilan des doses par voie 

orale sur des rats et des souris. Au cours du prétraitement, les souris B6C3F1 mâles ont reçu une 

dose orale de 38 et 150 mg/kg p.c./jour pendant quatre semaines, pendant que les rats Osborne-

Mendel mâles ont reçu du 1,2-DCA non marqué à des doses de 25 et 100 mg/kg p.c./jour 

pendant quatre semaines. Après le prétraitement, les souris et les rats ont reçu une dose orale 

unique de 1,2-DCA radiomarqué et ont été observés dans des cages à métabolisme pendant 

48 heures. Le 1,2-DCA a été largement métabolisé. De la radioactivité totale excrétée dans les 

48 heures suivant l’exposition, 11,5 % a été excrétée inchangée dans l’air expiré, 8 % a été 

expirée sous forme de dioxyde de carbone et 69 % a été excrétée dans les excréments 

(principalement l’urine) chez les rats. Chez les souris, 7,7 % a été excrétée inchangée dans l’air 

expiré, 18 % a été expirée sous forme de dioxyde de carbone et 82 % a été excrétée dans les 

excréments. Les métabolites urinaires identifiés sont la S-carboxyméthylcystéine, l’acide 

thiodiacétique et l’acide chloroacétique; les profils de distribution des métabolites urinaires 

étaient semblables chez les rats et les souris.  

Dans une autre étude, Payan et coll. (1993) ont examiné l’effet de l’augmentation des 

doses sur l’excrétion de métabolites. On a donné à des rats mâles Sprague-Dawley une dose orale 

unique de 1,2-DCA radiomarqué dans de l’huile minérale (les doses allaient de 0,125 à 

8,08 mmol/kg p.c.), et on a prélevé des échantillons d’urine pendant 24 heures. Le pourcentage 

de radioactivité administrée et excrétée dans l’urine a diminué (de 63 % à 7,4 %) avec 

l’augmentation de la dose de 1,2-DCA. On a identifié l’acide thiodiglycolique comme étant le 

principal métabolite urinaire, et les métabolites restants étaient d’autres composés thioéther. Les 

auteurs ont suggéré que la diminution de la radioactivité, qui est passée de 0,125 à 4,04 mmol/kg 

p.c. pourrait être causée par la saturation du métabolisme ou par un défaut d’absorption gastro-

intestinale, plutôt que de résulter de la toxicité rénale. Des changements dans les paramètres de 

chimie clinique liés aux reins ont été observés chez les rats ayant reçu une dose de 8,08 mmol/kg 

p.c., mais pas chez les rats ayant reçu les doses les plus faibles (0,125 à 4,04 mmol/kg p.c.).  

Après que des groupes de rats aient été exposés pendant deux ans à 50 ppm de 1,2-DCA 

dans l’air, Cheever et coll. (1990) ont administré à un sous-groupe de rats une dose radiomarquée 

unique de 150 mg/kg p.c. de 1,2-DCA dont ils ont observé le métabolisme durant 24 heures. De 

la dose de radioactivité totale administrée aux rats, 34 à 43 % a été retrouvée dans l’urine sous 

forme de métabolite, 27 à 40 % a été retrouvée dans l’air expiré sous forme de 1,2-DCA 

inchangé et 0,1 % sous forme de dioxyde de carbone. Des métabolites urinaires ont été identifiés 

comme de l’acide thiodiglycolique (54 à 71 %), de l’acide thiodiglycolique sulphoxide (18 à 
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33 %) et de l’acide chloroacétique (0,3 à 4 %). Les 12 % de métabolites radioactifs restants n’ont 

pas été identifiés.  

Il existe peu de données quantitatives sur l’élimination du 1,2-DCA chez les humains. On 

a toutefois détecté du 1,2-DCA dans l’air expiré par des femmes exposées par le biais de 

l’inhalation et du contact cutané sur leur lieu de travail; les concentrations dans l’air expiré 

diminuaient avec le temps (Urusova, 1953).  

 

8.5 Modèles PBPK 

  Plusieurs modèles pharmacocinétique à base physiologique (PBPK) ont été élaborés pour 

décrire la cinétique du 1,2-DCA chez les rats (Gargas et coll., 1986b; D’Souza et coll., 1987, 

1988; Environ, 2004; Sweeney et coll., 2008). La description du métabolisme du 1,2-DCA dans 

le foie, les poumons et les tissus extrahépatiques a évolué alors que de nouveaux modèles étaient 

élaborés et que le métabolisme constitue une des principales différences entre les modèles. 

 D’Souza et coll. (1987, 1988) ont élaboré un modèle PBPK à cinq compartiments 

simulant la cinétique du 1,2-DCA avec ses métabolites dans le corps. Les compartiments 

incluaient les poumons, le foie, le gras et des compartiments groupés représentant les tissus 

abondamment irrigués (p. ex. les reins et la rate) et lentement irrigués (p. ex. les muscles et la 

peau). Le modèle tenait compte de l’exposition par inhalation et par ingestion, et le foie et les 

poumons étaient considérés comme les seuls organes où le métabolisme avait lieu. Comme nous 

en avons discuté à la section 8.3, le 1,2-DCA est métabolisé par deux différentes voies, une voie 

oxydative microsomale (saturable) et une voie de conjugaison avec le GSH; les deux voies sont 

représentées dans le modèle, qui reflète également la déplétion des concentrations de GSH lors 

de l’exposition à de fortes concentrations de 1,2-DCA; le GSH est ensuite de nouveau synthétisé, 

les concentrations dépassant les concentrations de base pour éventuellement revenir à la normale. 

Le modèle a été validé pour les souris et les rats à l’aide de voies d’exposition orales et par 

inhalation. 

 Deux modèles PBPK plus récents pour le 1,2-DCA ont raffiné le modèle de D’Souza et 

coll. (1987, 1988). Environ (2004) a modifié le modèle pour y inclure un taux d’absorption orale 

révisé et a aussi révisé la constante pour le délai de synthèse nouvelle du GSH après la déplétion. 

Une autre modification a été apportée pour refléter différentes concentrations de la protéine GSH 

dans les poumons par rapport aux concentrations dans le foie. Le modèle a été validé au moyen 

de données expérimentales (utilisant des ensembles de données sur l’inhalation et l’exposition 

orale pour les rats et les souris). Sweeney et coll. (2008) ont raffiné davantage la structure du 

modèle PBPK d’Environ (2004) pour y inclure deux compartiments pour le tube digestif (afin de 

mieux décrire l’absorption de 1,2-DCA, en particulier dans l’huile), un compartiment distinct 

pour les reins et le métabolisme extrahépatique dans les tissus lentement irrigués, les reins et 

d’autres tissus abondamment irrigués. Sweeney et coll. (2008) ont aussi révisé la constante de 

délai pour la nouvelle synthèse de GSH en utilisant une valeur plus faible que celle utilisée par 

Environ (2004). Le modèle a été validé à l’aide de données sur les doses intraveineuses, par 

gavage et par inhalation chez les rats de 13 études.  

Comme il n’existe pas de données pharmacocinétiques pour les humains, les modèles 

PBPK n’ont pas été validés pour ces derniers. En l’absence de modèle validé pour les humains, 

on a élaboré un modèle considéré comme étant raisonnablement représentatif du métabolisme 

humain potentiel du 1,2-DCA (Nong, 2012). Le modèle pour les rats a pu être adapté de façon 

appropriée pour les souris sans qu’une optimisation soit requise et le métabolisme humain a été 

pris en compte lorsqu’on a examiné les différences de métabolisme entre les rongeurs et les 

humains pour des produits chimiques semblables métabolisés par les mêmes enzymes. Bien que 
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cette approche ne soit pas aussi robuste d’un point de vue scientifique que l’application d’un 

modèle pleinement validé pour les humains, elle est tout de même considérée comme donnant de 

meilleurs résultats que l’utilisation d’une approche de mise à l’échelle allométrique par défaut 

pour extrapoler les données sur les rats aux humains. 

 Santé Canada (Nong, 2012) a reproduit les deux modèles les plus récents (Environ, 2004; 

Sweeney et coll., 2008) et validé les modèles à l’aide des données sur l’inhalation des études 

animales de Gargas et coll. (1986b) et de Igwe et coll. (1986), ainsi que les données sur 

l’exposition orale de D’Souza et coll. (1988). La section 10.1 présente l’application du modèle 

de Santé Canada dans l’évaluation de la relation dose–réponse pour les risques de cancer, en 

extrapolant les résultats d’une étude par inhalation chez les rongeurs (Nagano et coll., 2006) à 

l’ingestion dans l’eau par les humains. 

 

 

9.0 Effets sur la santé 
9.1 Effets chez les humains 

9.1.1 Toxicité aiguë 

 Il a été démontré que l’exposition accidentelle aigue d’humains, soit par ingestion ou par 

inhalation, au 1,2-DCA cause des effets néfastes sur la santé, en particulier sur le système 

nerveux central, le foie, les reins, le système immunitaire, les poumons et l’appareil 

cardiovasculaire, et peut dans certains cas causer le décès. On a également établi que le contact 

cutané entraîne une dermatite sévère, de même que différents effets sur le système nerveux 

central; il est à noter toutefois qu’il pourrait s’agir d’un effet combiné du contact cutané et d’une 

exposition par inhalation au 1,2-DCA.  

 L’ingestion de 1,2-DCA s’est révélée toxique chez l’humain. On a recensé plusieurs 

rapports de cas d’ingestion accidentelle ou intentionnelle de 1,2-DCA, qui ont fait l’objet 

d’analyses documentaires (NIOSH, 1976; U.S. EPA, 1985; PISCC, 1995). Bien que tous les cas 

d’ingestion n’aient pas été mortels, la plupart l’étaient (NIOSH, 1976; U.S. EPA, 1987b). 

L’apparition de symptômes était habituellement décalée; elle se produisait dans un délai de 

30 minutes à 3 heures suivant l’exposition. Dans quelques cas, cependant, les symptômes se sont 

manifestés après quelques minutes seulement (NIOSH, 1976; U.S. EPA, 1985). Les symptômes 

observés comprenaient les suivants : nausées, vomissements, diarrhée, douleurs ou sensibilité 

épigastriques et effets sur le système nerveux central (p. ex. céphalées, somnolence, 

étourdissements, dilatation des pupilles, accélération du pouls et perte de conscience). Dans les 

cas qui ont été fatals, la mort s’est produite dans un délai de 5 heures à 6 jours après l’ingestion, 

et était due à une insuffisance circulatoire ou respiratoire (U.S. EPA, 1985). Chez les cas 

décédés, on a constaté des lésions (congestion tissulaire, dégénérescence cellulaire, nécrose et 

lésions hémorragiques) au foie, aux reins, à l’estomac, aux intestins, à la rate, aux poumons, à 

l’appareil cardiovasculaire (cœur) et au cerveau, ainsi qu’une hyperémie (NIOSH, 1976; U.S. 

EPA, 1985). Le PISSC (1998) estimait que la dose orale létale du 1,2-DCA chez les humains se 

situe entre 20 et 50 mL, tandis que, selon l’U.S. EPA (1985) et le NIOSH (1976), elle était 

beaucoup plus faible, soit de 8 mL. 

 Chez les sujets exposés par inhalation, on a noté des symptômes semblables à ceux 

observés suivant une ingestion (nausées, vomissements, douleurs et sensibilité épigastriques et 

effets sur le système nerveux central) lorsque l’exposition se produisait en milieu de travail. 

Dans plusieurs rapports de cas, cependant, l’exposition aiguë était fatale : ces sujets perdaient 

conscience et le décès suivait, généralement attribué à une insuffisance respiratoire et 

circulatoire. On constatait également des lésions au foie, aux reins et aux poumons et, dans 
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plusieurs cas, on a signalé une élévation du taux de globules blancs (leucocytose) et de bilirubine 

sérique (NIOSH, 1976).  

 Dans plusieurs rapports de cas, le contact cutané avec le 1,2-DCA a entraîné une 

dermatite sévère (Wirtschafter et Schwartz, 1939; NIOSH, 1976). Dans quelques-uns de ces 

rapports, on a également signalé, chez les travailleurs ayant manipulé du 1,2-DCA ou ayant été 

éclaboussés par cette substance, des nausées, des vomissements, des douleurs épigastriques et 

des effets sur le système nerveux central (NIOSH, 1976); toutefois, il pourrait s’agir d’un effet 

combiné du contact cutané et de l’exposition par inhalation au 1,2-DCA.  

 

9.1.2 Toxicité subchronique et chronique  

 Le NIOSH (1976) et l’U.S. EPA ont indiqué que l’inhalation répétée au 1,2-DCA par des 

travailleurs industriels a causé des symptômes semblables à ceux produits par une exposition 

aigue, notamment les suivants : céphalées, anorexie, nausées, vomissements, douleurs 

épigastriques, irritation des yeux et des voies respiratoires, et effets sur le foie et les reins. Seuls 

quelques décès ont été enregistrés dans ces cas.  

 Dans le Sud des États-Unis, un grand nombre de travailleurs (environ 1 600) ont été 

embauchés en 1994 pour le nettoyage d’une fuite dangereuse provenant d’un pipeline souterrain 

et sous-marin qui servait à entreposer et transporter du 1,2-DCA (Bowler et coll., 2003). La 

plupart des travailleurs n’avaient pas d’équipement de protection individuel et, pour cette raison, 

ont été exposés à de l’eau (vêtements, pieds et peau mouillés), à de la boue, à de la terre et à de la 

poussière contaminés; bon nombre d’entre eux se sont plaints de symptômes tels que des 

douleurs abdominales et thoraciques, des nausées, des vomissements, des céphalées, des 

éruptions cutanées et des tremblements. Des médecins du travail ont évalué plus de la moitié des 

travailleurs affectés au nettoyage, dont environ 400 s’étaient plaints d’effets néfastes sur leur 

santé et d’effets neurologiques. Sur ce nombre, 221 travailleurs ont été adressés à l’auteur 

principal pour une évaluation neuropsychologique complète; toutefois, seulement 137 de ces 

sujets ont été retenus pour l’analyse finale. La durée de l’exposition subie par ces travailleurs se 

situait entre 1 et 420 mois (moyenne 28 mois, médiane 13 mois). Selon les auteurs, les résultats 

portent à croire que l’exposition au 1,2-DCA est associée positivement à des symptômes néfastes 

et à une atteinte neuropsychologique. Pour leur part, Bowler et coll. (2003) ont relevé un niveau 

significatif de dysfonctionnement émotionnel et une déficience visuelle chez les sujets évalués. Il 

est à noter que l’on ne connaissait pas les niveaux d’exposition et qu’un certain nombre de 

travailleurs ayant subi les tests étaient engagés dans des poursuites judiciaires pour lesquelles 

leurs avocats avaient demandé ces évaluations de leur état de santé. 

 Dans un résumé d’étude préliminaire, on indique que des effets neuropsychologiques 

(faibles scores dans les domaines de l’attention et de la résolution de problèmes, ainsi que dans le 

fonctionnement intellectuel et de la mémoire) ont été observés dans un petit sous-groupe (n = 7) 

de travailleurs affectés au nettoyage (les plus exposés) ayant participé à l’étude susmentionnée 

de Bowler et coll. (2003), qui ont été évalués séparément par Ruffalo et coll. (2000). 

 

9.1.3 Cancérogénicité  

 Il n’existe aucune étude épidémiologique portant exclusivement sur l’exposition au 

1,2-DCA. Dans une étude, on a examiné les populations exposées à des sources souterraines 

d’eau potable et à divers contaminants, notamment le 1,2-DCA. Étant donné qu’on n’a pas tenu 

compte des autres expositions chimiques, on ne peut conclure que l’exposition au 1,2-DCA est 

associée à un taux en excès de cancer. La plupart des autres études disponibles sur l’exposition 
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humaine étaient des études d’exposition professionnelle englobant le 1,2-DCA, soit comme 

substance utilisée dans la production, soit comme sous-produit du procédé. 

 Dans une étude écologique menée en Iowa, qui portait sur l’incidence du cancer dans 

certaines municipalités (comptant entre 1 000 et 10 000 habitants) approvisionnées uniquement 

par des sources d’eau souterraines, les auteurs ont examiné différents COV et métaux (Isacson et 

coll., 1985). Bien que les résultats évoquent une association entre le 1,2-DCA et le cancer 

colorectal, en particulier chez les hommes, il est impossible d’en tirer une conclusion définitive 

en raison des taux extrêmement faibles de certaines substances chimiques, notamment le 

1,2-DCA, dans l’eau traitée. Les auteurs ont fait remarquer que ces substances chimiques sont de 

simples indicateurs permettant de repérer les sources d’eau souterraines les plus vulnérables aux 

contaminants anthropiques. Par conséquent, les auteurs n’ont pu établir quelles variables précises 

de la qualité des eaux étaient associées au risque de cancer chez l’humain et ont déclaré qu’il 

fallait procéder à d’autres recherches épidémiologiques pour caractériser les sources 

d’approvisionnement en eau. 

 Dans une étude cas-témoins portant sur 230 hommes exposés dans le cadre de leur travail 

à des vapeurs d’essence et produits de combustion connexes (y compris des mélanges 

complexes), au Danemark, on a observé un risque élevé de cancer du sein, en particulier chez les 

hommes exposés pendant plus de trois mois (RC = 2,2) et chez les hommes qui avaient moins de 

40 ans à leur embauche initiale (RC = 3,7) (Hansen, 2000). Avec un décalage de 10 ans, le risque 

était également élevé chez les hommes exposés pendant plus de trois mois (RC = 2,5) et chez les 

hommes qui avaient moins de 40 ans au moment de leur embauche initiale (RC = 5,4). Toutefois, 

le 1,2-DCA est un composé volatil présent dans l’essence dans une concentration de moins de 

0,1 %. Étant donné que ces hommes avaient été exposés à un grand nombre de substances 

chimiques et de mélanges, et en raison des limites de l’étude, il était impossible de distinguer les 

effets de chaque composé sur le risque de cancer du sein chez l’homme. Bien que les auteurs 

avancent que l’essence (vapeurs et produits de combustion) pourrait jouer un rôle dans 

l’apparition du cancer du sein, aucun lien causal n’a pu être établi, d’où la nécessité de procéder 

à d’autres études. 

 Dans les études de cohorte et études cas-témoins qui suivent, on a examiné le risque 

d’apparition de tumeurs du cerveau, de l’estomac et du pancréas, de cancer lymphopoïétique et 

hématopoïétique, de myélome multiple et de leucémie chez les travailleurs employés dans 

diverses usines (usines pétrochimiques et usines de production de chlorhydrine et d’oxyde 

d’éthylène) ayant subi des expositions à un grand nombre de substances chimiques différentes 

(y compris le 1,2-DCA), mais on n’a pas pu associer l’apparition de ces cancers avec le 

1,2-DCA, bien que certaines études aient évoqué une association possible, en conjonction avec 

d’autres substances chimiques. 

 Dans une étude de cohorte rétrospective sur la mortalité (1941-1979) chez des travailleurs 

de l’industrie pétrochimique (7 595 hommes) du Texas (Union Carbide), des sujets ont été 

exposés à un grand nombre de substances chimiques, notamment le 1,2-DCA, qui était produit 

dans l’usine (Waxweiler et coll., 1983). On a observé un excès de risque de mortalité due au 

cancer du cerveau chez un groupe (travailleurs rémunérés à l’heure) parmi les travailleurs de 

l’industrie pétrochimique, 22 décès ayant été recensés (n prévu = 10,7, RSM 206). Chez les 

travailleurs évalués après une période de 15 ans depuis leur embauche initiale, on a noté des 

augmentations significatives du RSM pour la mortalité par cancer du cerveau en relation avec la 

durée d’exposition : moins de 10 ans d’emploi (RSM = 147, IC à 95 % = 48-342), entre 10 et 

19 ans d’emploi (RSM = 357, IC à 95 % = 116-832) et plus de 20 ans d’emploi (RSM = 377, IC 

à 95 % = 158-411). Étant donné que les travailleurs avaient été exposés à de nombreuses 
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substances chimiques, les auteurs ont été incapables d’inculper un agent carcinogène précis ou 

une autre cause non liée au travail. Afin d’éclaircir la question, Leffingwell et coll. (1983) ont 

inclus une étude cas-témoins à l’intérieur de leur étude de cohorte. Dans cette étude cas-témoins, 

on n’a pas fait mention du 1,2-DCA comme cause possible des tumeurs cérébrales. En outre, les 

auteurs ont conclu essentiellement qu’il n’y avait pas de différences significatives entre les cas et 

les témoins dans la durée d’exposition à l’une ou l’autre des 10 substances chimiques présentant 

le risque apparent le plus élevé en rapport avec les tumeurs cérébrales (le 1,2-DCA n’était pas 

inclus dans cette liste courte). Au moins quatre cas (à l’exclusion des préposés à l’entretien) 

avaient été exposés au 1,2-DCA, l’une des 505 substances chimiques étudiées par les auteurs. 

 De son côté, la Union Carbide a entrepris, de façon indépendante, ses propres études de 

cohorte et cas-témoins auprès de la même population de travailleurs de l’industrie 

pétrochimique. L’étude de cohorte (1941-1977) a révélé un excès de décès, limite mais 

significatif, pour ce qui est du cancer du cerveau chez les travailleurs rémunérés à l’heure 

employés pendant six mois ou plus (10 cas observés vs 5 cas prévus; RSM = 200, p < 0,05) 

(Austin et Schnatter, 1983a). Bien qu’on ait constaté un excès de décès dus à des tumeurs 

cérébrales malignes dans l’ensemble des effectifs de l’usine (12 cas observés vs 7,42; 

RSM = 162), cette valeur n’était pas statistiquement significative. Lorsqu’on tenait compte de la 

période de latence chez les travailleurs rémunérés à l’heure ayant été à l’emploi de l’usine 

pendant plus de 6 mois, on constatait une augmentation du nombre observé de décès dus à des 

tumeurs cérébrales par rapport au nombre prévu; après 10 ans ou plus depuis l’embauche initiale, 

le RSM était de 248 (p > 0,05) et, après 20 ans ou plus, le RSM grimpait à 337. Bien qu’on ait 

observé un nombre élevé de décès dus au cancer du cerveau dans le sous-groupe des travailleurs 

rémunérés à l’heure, les auteurs ont analysé les diverses constatations, dont certaines évoquaient 

et d’autres niaient l’existence d’une cause liée au travail (p. ex. deux études cas-témoins qui 

n’ont pas relevé d’association) et, au bout du compte, ont conclu que les données en main 

n’étaient pas suffisantes pour relier les tumeurs cérébrales chez les travailleurs rémunérés à 

l’heure à des facteurs professionnels. 

 Dans une étude de suivi, on a poursuivi la recherche auprès de ces travailleurs pendant 

une période additionnelle de six ans (Teta et coll., 1991), au cours de laquelle on a relevé 

5 autres décès attribuables à des tumeurs cérébrales (une bénigne et quatre malignes) (n 

prévu = 3,4, RSM = 147). Cependant, même avec la prolongation de la période de suivi, les 

auteurs ont été incapables de cerner un facteur lié au milieu de travail permettant d’expliquer 

l’excès de décès dus au cancer du cerveau. L’étude cas-témoins associée (Austin et Schnatter, 

1983b), qui visait principalement à déterminer la cause des tumeurs cérébrales, n’a pas non plus 

réussi à établir un lien causal entre l’exposition dans le milieu de travail à diverses substances 

chimiques, y compris le 1,2-DCA, et les tumeurs cérébrales.  

 On a entrepris une étude de cohorte (1952-1977) auprès des employés d’une usine 

d’additif pour le carburant (plomb tétraéthyle) où plusieurs substances chimiques, notamment le 

1,2-DCA, étaient soit utilisées dans la fabrication de l’additif pour carburant soit produites à 

l’usine, dans le but d’élucider plusieurs cas de myélome multiple et de décès attribuable à des 

tumeurs cérébrales (Sweeney et coll., 1986). Dans l’ensemble, on a relevé une légère hausse (non 

significative) du nombre de décès dus à des tumeurs malignes (38 cas observés vs 36,95 prévus; 

rapport standardisé de mortalité = 103; intervalle de confiance à 90 % = 77-135), qui était en 

partie associée à de légères augmentations du nombre de décès dus à des tumeurs cérébrales 

(4 cas observés vs 1,88 prévu), ainsi qu’à d’autres tumeurs. Les données sur l’exposition n’ont 

pas été fournies en raison du caractère incomplet des dossiers d’antécédents professionnels; 

cependant, une enquête d’hygiène industrielle menée en 1980 a révélé que les niveaux de 
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1,2-DCA (ainsi que d’un petit nombre d’autres composés chlorés) auxquels les travailleurs 

étaient exposés se situaient sous les normes fixées par l’Occupational Safety and Health 

Administration des É.-U. et le National Institute for Occupational Safety and Health des É.-U. 

Cette étude comportait d’autres limites, par exemple la petite taille de l’échantillon, le nombre 

peu élevé de décès et le faible degré de puissance pour la détection de l’excès de risque de 

mortalité due à divers cancers, y compris le taux par cause de décès. Les auteurs ont conclu, dans 

l’ensemble, qu’il n’y avait pas d’augmentation statistiquement significative dans la mortalité liée 

à un type de tumeurs malignes précises, notamment le myélome multiple et les tumeurs 

cérébrales. 

 Dans une étude de cohorte réalisée auprès de travailleurs d’usines de production d’oxyde 

d’éthylène, on a constaté un excès de mortalité due au cancer de l’estomac (3 cas observés vs 

0,4 prévu) et à la leucémie (2 cas observés vs 0,14 prévu), ainsi qu’à des maladies de l’appareil 

circulatoire, chez les membres de la sous-cohorte exposée à plein temps (Hogstedt et coll., 1979). 

Le 1,2 DCA était l’un des sous-produits primaires des procédés utilisés dans la production de 

l’oxyde d’éthylène. Les auteurs n’ont pas semblé pouvoir identifier une substance chimique en 

particulier, employée dans la production, qui aurait été responsable des cancers; toutefois, ils ont 

avancé l’hypothèse selon laquelle l’oxyde d’éthylène et le 1,2-DCA, de même que deux autres 

substances chimiques, le 2-chloroéthanol et l’éthylène, auraient pu être les agents responsables. 

Hogstedt et coll. (1979) ont souligné que, pour clarifier les risques associés à la production 

d’oxyde d’éthylène, il serait utile de procéder à des études plus approfondies et de prolonger la 

période de suivi.  

 Dans une étude de cohorte portant sur des employés de sexe masculin d’une usine de 

production de chlorhydrine de la Union Carbide, on a observé un excès de mortalité due au 

cancer du pancréas (RSM = 492) et aux cancers lymphopoïétique et hématopoïétique 

(RSM = 294) (Benson et Teta, 1993. Dans cette usine, plusieurs substances chimiques étaient 

produites ou étaient utilisées comme matières brutes, ou encore étaient des sous-produits du 

procédé (le 1,2-DCA était l’un des principaux sous-produits). À la lumière des dossiers, il a été 

établi que plusieurs des employés morts d’un cancer du pancréas avaient subi une surexposition 

ou des blessures liées au 1,2-DCA dans le cadre de leur travail. Bien que les auteurs aient été 

incapables de préciser le ou les agents étiologiques, ils ont évoqué une association potentielle 

entre le 1,2-DCA (en se basant sur sa toxicité connue et l’exposition probable des employés), 

possiblement avec d’autres hydrocarbures chlorés, et les décès dus à ces cancers. 

 Contrairement à ce qui précède, on n’a constaté aucun risque accru de cancer (cancers 

pancréatique, lymphopoïétique et hématopoïétique) chez les travailleurs de l’usine de production 

de chlorhydrine d’éthylène et de propylène de la Dow Chemical (Olsen et coll., 1997). Les 

différences observées entre ces deux études de cohorte peuvent s’expliquer par plusieurs 

facteurs, notamment des différences dans les dates d’embauche initiale, la taille de l’échantillon, 

l’intensité de l’exposition, les procédés de production (procédé dans un endroit fermé à 

l’intérieur d’un bâtiment vs procédé dans une enceinte), les différents niveaux d’exposition, la 

durée de la période de suivi pour les différentes cohortes et la présence possible de facteurs 

confusionnels. Toutefois, comme l’indiquent les auteurs, un prolongement de 5 à 10 ans de la 

période de suivi pourrait être utile à des fins de comparaison avec l’étude effectuée par Benson et 

Teta (1993), qui avaient eu recours à une période de suivi plus longue de manière à tenir compte 

de la période de latence associée à ces cancers.  
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9.1.4 Génotoxicité  
9.1.4.1  In vitro 

 On dispose de peu de données sur les effets génotoxiques du 1,2-DCA dans les cellules 

humaines in vitro.  

 Des mutations géniques ont été induites par l’exposition à du 1,2-DCA de deux lignées 

cellulaires lymphoblastoïdes humaines (Crespi et coll., 1985). Les résultats révèlent que le 

1,2-DCA était plus mutagène (par un facteur d’environ 25) dans la lignée de cellules AHH-1 

(100–1000 µg/mL) que dans la lignée de cellules TK6 (500-1000 µg/mL) en raison d’une 

activité de la GST supérieure (par un facteur de 5) dans la lignée de cellules AHH-1.  

 Des altérations chromosomiques (formation de micronoyaux) ont été induites par une 

exposition à du 1,2-DCA (1-5 mmol/L) dans trois lignées cellulaires humaines métaboliquement 

compétentes : AHH-1, h2E1 et MCL5 (Doherty et coll., 1996). Étant donné que ces trois lignées 

cellulaires, produites par génie génétique, peuvent exprimer des enzymes métabolisants, il n’est 

pas nécessaire d’utiliser de surnageant de foie de rat recueilli après centrifugation à 9 000 g (S9). 

 On a observé des altérations de l’ADN dans des lymphocytes humains isolés (avec 

activation métabolique par S9) lors d’un test alcalin en traînée de comète effectué à des 

concentrations de 1,2-DCA de 2 à 6 mmol/L (Tafazoli et coll., 1998). 

 

9.1.4.2  In vivo 

 Les données tirées de la littérature sur les effets génotoxiques du 1,2-DCA chez les 

humains ne concernent qu’une étude menée par Cheng et coll. (2000). À partir d’échantillons de 

sang, on a déterminé la fréquence de l’échange de chromatides sœurs chez 51 hommes travaillant 

dans la fabrication de chloroéthène exposés à des quantités faibles à modérées de 1,2-DCA,  et 

chez 20 travailleurs présumés n’avoir pas été exposés à cette substance. Selon cette étude, le 

tabagisme et l’exposition au 1,2-DCA à des concentrations d’environ 1 ppm dans l’air étaient 

associés à une fréquence accrue de l’échange de chromatides sœurs. Toutefois, en raison des 

limites inhérentes à l’étude en question, il est impossible de distinguer les effets du tabagisme de 

ceux de l’exposition au chloroéthène et de l’exposition au 1,2-DCA sur la fréquence de 

l’échange de chromatides sœurs. 

 

9.1.5 Toxicité pour la reproduction et le développement 

 On ne relève aucune étude épidémiologique traitant des effets sur la reproduction et le 

développement de l’exposition au 1,2-DCA pris séparément. Par contre, plusieurs études ont 

porté sur des expositions à des substances chimiques qui comprenaient le 1,2-DCA; toutefois, 

étant donné que les populations ou les travailleurs avaient pu avoir été exposés à de multiples 

contaminants, il est difficile d’isoler les effets liés spécifiquement à l’exposition au 1,2-DCA. 

 Dans une étude limitée en milieu de travail, on signale un taux accru de naissances 

prématurées chez les travailleurs de sexe féminin (54 femmes) et les épouses de travailleurs de 

sexe masculin (44 hommes) employés dans une manufacture de fibres synthétiques en Chine, où 

du 1,2-DCA était utilisé (0,4-384 ppm); cependant, les travailleurs avaient également été exposés 

à d’autres substances chimiques (Zhao et coll., 1989). 

 Dans une étude transversale portant sur les effets de la contamination d’eau potable 

publique sur les naissances dans le Nord du New Jersey, la liste des contaminants visés 

comprenait le 1,2-DCA (Bove et coll., 1995; Bove, 1996). Les auteurs ont constaté une 

prévalence accrue d’anomalies cardiaques liée à des niveaux d’exposition par l’eau potable 

supérieurs à 1 µg/L (rapport de cotes = 2,11), qui augmentait (rapport de cotes = 2,81) lorsque 

les résultats étaient reclassés selon qu’on avait détecté ou non du 1,2-DCA. Il est à noter, 
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toutefois, que la population avait aussi été exposée à d’autres contaminants, par exemple des 

solvants chlorés et des trihalométhanes; ces résultats ne sont qu’une indication et doivent être 

interprétés avec prudence, comme le souligne une étude de l’ATSDR (2001). 

 Croen et coll. (1997) ont cherché à savoir s’il existait une association entre la proximité 

de la résidence maternelle à des sites d’enfouissement de déchets dangereux, et plus 

particulièrement les sites figurant sur la Liste des priorités nationales, et l’incidence de certaines 

malformations congénitales, par exemple les anomalies du tube neural, à la lumière des données 

issues d’une étude cas-témoins en population menée en Californie. On a observé une 

augmentation de l’incidence des anomalies du tube neural chez la progéniture des résidants d’un 

secteur de recensement (c.-à-d. une subdivision de comté à des fins de recensement) où se 

trouvait un site de la Liste des priorités nationales contaminé par du 1,2-DCA (rapport de cotes 

brut = 2,8, intervalle de confiance à 95 %  = 1,0-7,2). Toutefois, ce risque d’anomalie du tube 

neural diminuait (rapport de cotes = 1,7) lorsque la résidence maternelle se trouvait dans un 

rayon de 1,6 km d’un site figurant sur la Liste des priorités nationales. Bien qu’ils aient fait état 

des risques liés à des substances chimiques prises séparément, les auteurs ont reconnu que les 

sites de déchets renfermaient plusieurs contaminants chimiques et que, par conséquent, les 

résidants auraient pu avoir été exposés à plusieurs substances chimiques.  

 

9.2 Effets chez les animaux de laboratoire  

9.2.1 Toxicité aiguë 

 La concentration létale médiane à 6 heures (CL50) du 1,2-DCA chez des souris femelles 

était de 1 050 mg/m
3
 (Gradiski et coll., 1978). Chez les rats (différentes souches), la CL50 allait 

de 4 000 à 6 600 mg/m
3
 sur une période d’exposition de 6 à 7 heures (Spencer et coll., 1951; 

Bonnet et coll., 1980). La dose létale médiane (DL50) par voie orale pour les souris CD-1 était de 

489 et de 413 mg/kg p.c. pour les mâles et les femelles, respectivement (Munson et coll., 1982). 

La DL50 orale variait de 680 à 770 mg/kg p.c. pour les rats (McCollister et coll., 1956; Smyth et 

coll., 1969) et s’élevait à 860 mg/kg p.c. pour les lapins (RTECS, 2006). La DL50 par voie 

dermique était de 3,89 mL/kg pour les lapins (Smyth et coll., 1969). 

 Chez les animaux de laboratoire, à la suite d’expositions aiguës par inhalation, le 

1,2-DCA produisait des effets sur le système nerveux central, une irritation des poumons et des 

effets indésirables sur les surrénales, le foie et les reins (Spencer et coll., 1951; McCollister et 

coll., 1956). 

Une étude menée récemment par Hotchkiss et coll. (2010) a mis en lumière des 

changements histopathologiques dans l’épithélium olfactif (nasal) de rats Fischer 344 (des deux 

sexes) exposés à du 1,2-DCA à raison de 200, 600 ou 2 000 ppm pendant 4 heures ou à raison de 

100 et 150 ppm pendant 8 heures. Aucun changement histopathologique n’a été observé chez les 

rats exposés à 50 ppm pendant 4 ou 8 heures. À 2 000 ppm, on a noté une augmentation du poids 

moyen des surrénales et des reins (aussi bien relatif qu’absolu), ainsi que des changements dans 

le poids relatif du foie chez les deux sexes, changements qui étaient accompagnés d’altérations 

morphologiques tant des reins que du foie. Le lavage bronchoalvéolaire n’a produit aucun effet 

significatif. On a également mesuré les effets neurocomportementaux au moyen d’une batterie de 

tests d’observation fonctionnelle (au cours du prétraitement et aux jours 1, 8 et 15) chez un autre 

groupe de rats exposés à 0, 200, 600 et 2 000 ppm pendant 4 heures. Des effets liés à la 

dépression du système nerveux central ont été observés aux deux doses supérieures, mais 

seulement au jour 1. L’examen pathologique effectué au jour 15 a révélé une régénérescence 

(réparation) de l’épithélium nasal, ce qui évoque une réponse adaptative ou de réparation 

lorsqu’on compare les résultats observés directement après l’exposition de 4 heures dans la 
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première moitié de l’étude. À la lumière du paramètre de la dépression du système nerveux 

central observé au jour 1, les auteurs ont établi que la concentration sans effet observé (NOEC) 

se situait à 200 ppm pour la neurotoxicité comportementale. Ils ont également fixé la NOEC 

globale à 500 ppm pour une période allant jusqu’à 8 heures chez les rats Fischer 344 (des deux 

sexes), en fonction de la neuropathologie liée aux tissus les plus sensibles observés (épithélium 

nasal). 

 On a constaté des lésions pulmonaires transitoires, se manifestant par des changements 

dans le tissu pulmonaire, une congestion, un œdème et des changements inflammatoires 

interstitiels, chez 80 rats Wistar mâles auxquels on avait administré une dose unique de 1,2-DCA 

par gavage dans de l’huile de tournesol à raison de 136 mg/kg p.c. et qu’on avait sacrifiés à 

divers moments (jours 1, 5, 15 et 30) après l’exposition (Salovsky et coll., 2002). On a également 

noté que le 1,2-DCA augmentait la peroxydation lipidique (manifeste dans la hausse de 

malondialdéhyde, un marqueur de la peroxydation lipidique, dans l’homogénat de poumon) au 

jour 1, ce qui indiquait la présence de lésions cellulaires précoces ou d’une cytotoxicité dans les 

tissus pulmonaires.  

 On a étudié l’immunotoxicité aiguë à la suite d’expositions uniquement par inhalation 

d’une durée de 3 heures, à des concentrations cibles de 0, 2,5, 5 et 10 ppm chez des souris CD-1 

femelles, et de 0, 100 ou 200 ppm chez des rats Sprague-Dawley mâles (Sherwood et coll., 

1987). On a noté une augmentation significative de la mortalité par pneumonie à streptocoque 

chez les souris exposées à des concentrations de 5 et 10 ppm; à la dose supérieure, on a constaté 

une diminution significative du nombre de bactéries Klebsiella pneumonie rendues non viables 

dans les poumons chez les souris, mais non chez les rats. On n’a pas relevé d’autres effets 

immunotoxiques, par exemple des changements dans le nombre et la viabilité des macrophages 

alvéolaires ou dans la fonction des cellules T et B dans les régions éloignées des poumons.  

 

9.2.2 Exposition de courte durée  

 Après administration à des rats Sprague-Dawley (10 de chaque sexe) de 100 mg/kg 

p.c./jour de 1,2-DCA par gavage dans de l’huile de maïs pendant 10 jours consécutifs, on a 

observé une inflammation (multifocale à diffuse) de faible gravité de la muqueuse et de la 

sous-muqueuse du pré-estomac. À la dose la plus forte (300 mg/kg p.c./jour), le taux de mortalité 

était significatif chez les deux sexes (10/10 chez les femelles et 8/10 chez les mâles). Toujours à 

la dose supérieure, à l’exception de l’observation de rougeurs diffuses dans les poumons, on n’a 

effectué aucun examen histopathologique en raison des limites liées au protocole (Daniel et coll., 

1994). 

 Dans une évaluation de l’immunotoxicité, on a administré à des groupes de souris CD-1 

mâles (n = 48 pour les témoins et n = 32 pour chaque groupe d’exposition) du 1,2-DCA dans leur 

eau à boire pendant 90 jours à des concentrations de 0, 0,02, 0,20 et 2,0 mg/mL (ce qui équivalait 

à 0, 3, 24 et 189 mg/kg p.c./jour) (Munson et coll., 1982). Aux deux doses supérieures, on a noté 

une diminution de la consommation d’eau. Bien qu’on ait observé un ralentissement de la 

croissance proportionnel à la concentration, seule une faible suppression de l’immunité humorale 

(non statistiquement significative) a été relevée à la dose la plus forte. Ce résultat ne concorde 

pas avec l’étude de détermination des doses, dans laquelle les souris CD-1 mâles (10-12 par 

dose) avaient reçu du 1,2-DCA par gavage à raison de 0, 4,9 ou 49 mg/kg p.c./jour pendant 

14 jours (Munson et coll., 1982). Chez les souris traitées, on avait observé une suppression de 

l’immunité humorale (statistiquement significative et liée à la dose) et de l’immunité à médiation 

cellulaire (légère mais statistiquement significative; non liée à la dose). En outre, une réduction 

significative (30 %) du nombre de leucocytes a été notée chez les souris ayant reçu la forte dose. 
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En guise d’explication, les auteurs ont avancé que les différences entre les deux études dans la 

réponse immunitaire pourraient être en partie attribuables à la présence d’un taux plus élevé de 

cellules immunocompétentes qui résulterait de l’administration en bolus (gavage) par opposition 

à une exposition continue (ingestion d’eau), et à l’induction d’un [TRADUCTION] « métabolisme 

particulier pendant la période d’exposition plus longue, qui aurait pour effet de réduire la 

quantité de substances chimiques atteignant les cellules immunitaires » (Munson et coll., 1982).  

 Dans une étude par ingestion d’eau d’une durée de 13 semaines, le NTP (1991) s’est 

penché sur la sensibilité au 1,2-DCA propre à la souche et à l’espèce en faisant appel à trois 

souches de rats (F344/N, Sprague-Dawley et Osborne-Mendel) et à une souche de souris 

(B6C3F1). Les rats (10 de chaque sexe par souche, par dose) et les souris (10 de chaque sexe par 

dose) ont été exposés à du 1,2-DCA dans leur eau à boire à raison de 0, 500, 1 000, 2 000, 4 000 

ou 8 000 mg/L (soit l’équivalent de doses estimées à 0, 49-82, 86-126, 146-213, 259-428 et 

492-727 mg/kg p.c./jour chez les rats et à 0, 244-249, 448-647, 781-1182, 2478-2710 et 

4207-4926 mg/kg p.c./jour chez les souris). Aux concentrations de 1,2-DCA présentes dans l’eau 

ingérée, on n’a pas relevé de différences dans la sensibilité entre les souches de rats; par contre, 

on a observé, dans toutes les souches de rats et à la plupart des doses, une augmentation du poids 

des reins et du foie (poids absolu et/ou relatif), une diminution du gain de poids et une baisse de 

la consommation d’eau (jusqu’à 50-60 % en raison de la palatabilité aux concentrations 

supérieures). Aucun décès n’a été signalé chez les rats. On n’a pas non plus observé de lésions 

liées au traitement chez les rats exposés par ingestion d’eau, à l’exception des rats F344/N 

femelles, qui ont présenté une incidence liée à la dose de lésions bénignes des reins (régénération 

tubulaire rénale
1
 de faible importance) à des concentrations de 1 000 mg/L et plus. Une faible 

régénération tubulaire rénale
2
 a également été notée chez bon nombre de rats témoins et de rats 

traités appartenant à d’autres souches (des deux sexes), ainsi que chez les rats F344 mâles. Les 

analyses chimiques cliniques ont mis en lumière des augmentations, à des concentrations de 

2 000 mg/L et plus, de l’azote uréique sanguine chez les rats mâles, bien que cette hausse n’ait 

pas été constante (chez les trois souches : aucune analyse biochimique n’a été effectuée chez les 

femelles ou chez les souris); cette augmentation n’a pas persisté au-delà du jour 45 de l’étude. 

Bien que le 1,2-DCA n’ait pas eu d’effet sur le poids absolu ou relatif du thymus, on a constaté 

une diminution significative du nombre de leucocytes aux doses élevées (8 000 mg/L) au jour 3 

(rats F344) et aux jours 7 et 45 (rats Sprague-Dawley).  

 Selon les auteurs, les souris boivent habituellement plus d’eau que les rats sur la base 

d’un milligramme par kilogramme de poids corporel; par conséquent, les souris ont été exposées 

à une dose quotidienne estimée nettement supérieure (par un facteur d’environ 8 à 10) à celle des 

rats dans l’étude par ingestion d’eau (NTP, 1991). À la dose la plus forte (8 000 mg/L), on n’a 

relevé aucun décès chez les souris mâles, tandis que 9 des 10 souris femelles sont mortes pendant 

l’étude. On a par ailleurs constaté chez les souris traitées des deux sexes une diminution du poids 

corporel moyen et une augmentation du poids des reins et du foie (absolus et/ou relatifs). En 

outre, on a observé chez les souris mâles une augmentation significative des lésions rénales, y 

compris une régénération tubulaire rénale faible et faible à modérée, aux deux doses supérieures 

                                                 
1
 Selon l’ATSDR (2001), la régénération tubulaire indique une lésion tubulaire antérieure avec réparation 

subséquente. 
2
 Le NTP (1991) affirme que [TRADUCTION] « des lésions régénératives sont fréquemment observées dans les reins 

des rats et sont associées à une néphropathie progressive chronique, qui survient chez la plupart des souches de rats 

albinos. L’incidence et la gravité de la néphropathie progressive sont fonction du sexe; en général, les rats mâles 

sont plus sensibles que les femelles, les lésions les plus précoces apparaissant à l’âge d’environ 3 mois, d’après 

Goldstein et coll. (1988) ». 
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(4 000 et 8 000 mg/L), ainsi qu’une caryomégalie, une dilatation, la présence de cylindres de 

protéines et une minéralisation à la dose la plus forte (8 000 mg/L). 

 Afin de comparer la toxicité liée à une exposition continue (étude par ingestion d’eau) et 

celle découlant d’une exposition par bolus (étude par gavage), on a administré à d’autres groupes 

de rats F344/N (10 de chaque sexe par dose) du 1,2-DCA dans de l’huile de maïs par gavage à 

des doses de 0, 30, 60, 120, 240 ou 480 mg/kg p.c./jour chez les mâles et de 0, 18, 37, 75, 150 ou 

300 mg/kg p.c./jour chez les femelles, 5 jours par semaine pendant 13 semaines (NTP, 1991). 

Selon les calculs effectués, ces doses se situaient dans l’intervalle de celles administrées aux rats 

dans les études par ingestion d’eau décrites ci-dessus. Le 1,2-DCA s’est révélé plus toxique pour 

les rats F344 lorsqu’il était administré par gavage, par opposition à l’ingestion d’eau. Selon les 

auteurs, ce phénomène pourrait s’expliquer par la saturation de la voie métabolique et par des 

concentrations accrues de 1,2-DCA dans le sang. L’étude par gavage s’est soldée par une 

mortalité chez les deux sexes (tous les mâles aux deux doses supérieures, en particulier à la dose 

la plus forte, à laquelle tous les mâles sont morts à l’intérieur d’une semaine; 9 des 10 femelles 

sont également mortes à la dose la plus élevée). On a signalé une nécrose du cervelet chez 

3 mâles à la dose de 240 mg/kg p.c./jour et chez 3 femelles à la dose de 300 mg/kg p.c./jour. De 

plus, on a relevé une augmentation significative (p < 0,05) de l’hyperplasie et de l’inflammation 

du pré-estomac chez les rats mâles à la dose de 240 mg/kg p.c./jour, tandis que ce phénomène 

était mineur chez les rats mâles et femelles ayant reçu des doses élevées. Bien qu’on ait observé 

une augmentation statistiquement significative de la nécrose du thymus chez les rats mâles et 

femelles à la dose la plus forte, les auteurs attribuent cette observation au stress ressenti par les 

animaux morts ou tués moribonds. Dans l’étude par gavage, on a également constaté une 

élévation du poids du foie et des reins (relatif et absolu) chez les rats mâles et femelles, en 

l’absence de signes histologiques de lésions.  

 Le NTP (1991) a établi des doses sans effet observé (NOEL) de 120 mg/kg p.c./jour pour 

les rats mâles et 150 mg/kg p.c./jour pour les rats femelles dans l’étude par gavage, et de 

2 000 mg/L pour les souris mâles, en raison des lésions rénales, et 4 000 mg/L pour les souris 

femelles, en raison de la mortalité, dans l’étude par ingestion d’eau. L’OEHHA (1999) a 

déterminé une dose sans effet nocif observé (NOAEL) de 500 mg/L
1
 en fonction des lésions 

rénales mineures (régénération tubulaire) observées chez les rats F344 femelles dans l’étude par 

ingestion d’eau. Pour sa part, l’ATSDR (2001) a établi à 500 mg/L
2
 une dose minimale avec 

effet nocif observé (LOAEL) pour les effets sur les reins chez les rats femelles, car on considère 

que l’augmentation du poids des reins constitue un effet nocif précoce des lésions rénales 

observées à une concentration de 1 000 mg/L et plus.  

 Daniel et coll. 1994 ont de plus noté une hausse du poids des organes, en particulier des 

reins et du foie, dans une étude de 90 jours menée chez des rats Sprague-Dawley (10 de chaque 

sexe par dose), auxquels on avait administré du 1,2-DCA dans de l’huile de maïs, par gavage, à 

raison de 0, 37,5, 75,0 et 150 mg/kg p.c./jour. Chez les femelles, on a observé une augmentation 

du poids relatif des reins aux deux doses supérieures, ainsi qu’une augmentation du poids relatif 

                                                 

1
 Le NTP (1991) a estimé qu’une quantité de 500 mg/L chez les rats F344 femelles équivalait à un apport quotidien 

de 58 mg/kg p.c./jour, qui est la valeur utilisée par Santé Canada pour la NOAEL. L’OEHHA (1999) a calculé 

qu’une quantité de 500 mg/L était l’équivalent de 45,3 mg/kg p.c./jour; cette estimation est dérivée des données du 

NTP (1991) indiquant qu’une quantité de 8 000 mg/L équivaut à un apport quotidien d’environ 500-725 mg/kg 

p.c./jour, mais les responsables du NTP ont utilisé la valeur supérieure (725 mg/kg p.c./jour) pour dériver la valeur 

de 500 mg/L.  
2
 L’ATSDR (2001) a indiqué la même valeur que celle figurant dans l’étude du NTP (1991), dans laquelle on 

estimait qu’une quantité de 500 mg/L équivalait à un apport quotidien d’environ 58 mg/kg p.c./jour.  
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du foie à la dose la plus forte. Pour ce qui est des mâles, on a constaté une augmentation 

significative du poids relatif des reins, du foie et du cerveau aux deux doses supérieures 

(p ≤ 0,05), de même qu’une hausse significative du poids relatif des testicules et des glandes 

surrénales à la dose la plus forte. Par ailleurs, on a relevé une diminution du gain de poids 

corporel et de la consommation alimentaire totale chez les mâles aux doses supérieures. Des 

changements ont aussi été notés dans les paramètres hématologiques chez les deux sexes à la 

dose la plus élevée, et chez les mâles (baisse significative des taux d’hémoglobine et 

d’hématocrite) à la dose moyenne. Aucun effet n’a été observé à la dose la plus faible. Par 

conséquent, les auteurs ont fixé la NOAEL à 37,5 mg/kg p.c./jour. 

 Une autre étude d’exposition par voie orale de 90 jours a également mis en lumière des 

changements dans le poids du foie, des reins et/ou du cerveau à la dose la plus forte; dans cette 

étude, des groupes de rats Wistar (10 de chaque sexe par dose) ont reçu du 1,2-DCA dans de 

l’huile d’olive à raison de 0, 10, 30 ou 90 mg/kg p.c./jour (Van Esch et coll., 1977). Toutefois, on 

n’a observé aucun changement histopathologique dans les tissus examinés. Bien qu’on ait 

également noté une augmentation des taux d’hématocrite chez les femelles à 10 mg/kg p.c./jour 

et plus, aucune relation dose-réponse n’a été établie. Les auteurs ont fixé la NOEL à 30 mg/kg 

p.c./jour. Pour leur part, Van Esch et coll. (1977) ont mené une étude de détermination des doses 

d’une durée de deux semaines chez des rats mâles; tous les rats mâles qui avaient reçu par 

gavage la dose la plus élevé (300 mg/kg p.c./jour) sont morts avant la fin de l’expérience. On a 

observé chez ces rats une dégénérescence lipidique du foie. On a également constaté, chez les 

rats mâles ayant reçu des doses allant de faible à moyenne, une élévation des taux d’hématocrite 

(sans relation dose-réponse). Les auteurs étaient d’avis que les effets sur les valeurs de 

l’hématocrite étaient contestables dans les deux études. 

 Dans une étude de toxicité subchronique avec inhalation, des rats (15 de chaque sexe par 

dose), des cobayes (8 de chaque sexe par dose), des lapins (1 femelle et 2 mâles par dose) et des 

singes (2 mâles par dose) ont été exposés à de la vapeur de 1,2-DCA à des concentrations de 400 

et 100 ppm 7 heures par jour, 5 jours par semaine, durant 6 mois (Spencer et coll., 1951). On a 

observé des effets graves, notamment une hépatotoxicité et des décès, chez les rats et les cobayes 

exposés à la concentration de 400 ppm. Par contre, on n’a relevé aucun effet nocif chez l’une ou 

l’autre des quatre espèces exposées à une dose de 100 ppm. On a eu recours par la suite à 

d’autres animaux, soit 15 rats de chaque sexe et 8 cobayes de chaque sexe, qui ont été exposés à 

une concentration de 200 ppm pendant 30 et 36 semaines, respectivement; aucun effet nocif n’a 

été relevé chez les rats, mais les cobayes ont présenté des effets au niveau du foie (légère 

dégénérescence parenchymateuse avec vacuolisation). 

 Hofmann et coll. (1971) ont exposé des animaux de laboratoire (chats, lapins, cobayes et 

rats) de façon répétée à une dose de 500 ppm 6 heures par jour, 5 jours par semaine, durant 

6 semaines. Tous les animaux sont morts, à l’exception des chats. On a observé des effets au 

foie, aux reins, au cœur et aux poumons. Les animaux de laboratoire ont également été exposés à 

100 ppm, dose qui n’a causé aucune mortalité. 

 

9.2.3 Exposition à long terme et cancérogénicité  

 Dans des études d’exposition à long terme, on a signalé l’apparition de tumeurs (bénignes 

et malignes) à des sièges multiples chez les souris et les rats ayant été exposés par voie orale et 

par inhalation à du 1,2-DCA.  

 Dans une étude d’exposition par inhalation, on a constaté une augmentation liée à la dose 

de l’incidence de diverses tumeurs bénignes et malignes chez les rats mâles et les rats femelles et 

chez les souris femelles, tandis que les souris mâles n’ont affiché aucune tendance positive 
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significative (Nagano et coll., 2006). Dans cette étude par inhalation d’une durée de 

104 semaines, des groupes de rats F344 (50 de chaque sexe par dose) ont été exposés à des 

concentrations de 0, 10, 40
1 

 et 160 ppm, et des groupes de souris BDF1 (50 de chaque sexe par 

dose), à des concentrations de 0, 10, 30 et 90
2
 ppm, pendant 6 heures par jour, 5 jours par 

semaine. 

 Chez les rats mâles ayant reçu la dose la plus forte, on a observé une hausse 

statistiquement significative de l’incidence de fibroadénomes de la glande mammaire (7/49) et de 

l’incidence combinée d’adénomes et de fibroadénomes (7/50) de la glande mammaire; ces deux 

taux d’incidence révèlent des tendances positives significatives et excèdent également le taux 

maximal d’incidence de tumeurs relevé dans les données sur les témoins historiques. Les taux 

d’incidence de mésothéliomes du péritoine et de fibromes sous-cutanés chez les rats mâles 

affichaient également des tendances positives significatives, sans que les taux d’incidence soient 

statistiquement significatifs. Toutefois, les taux d’incidence de mésothéliomes du péritoine (5/50 

à la dose la plus forte) et de fibromes sous-cutanés (12/50 et 15/50 aux doses moyenne et élevée, 

respectivement) dépassaient effectivement les taux d’incidence maximaux de tumeurs relevés 

dans les données sur les témoins historiques. 

 Chez les rats femelles ayant reçu la dose la plus forte, on a enregistré une hausse 

significative des taux d’incidence de fibromes sous-cutanés (5/50) et des taux de fibroadénomes 

(13/50) et d’adénomes (11/50) de la glande mammaire, les taux d’incidence affichant des 

tendances positives et significatives et dépassant les données sur les témoins historiques. Dans le 

cas de la glande mammaire, le taux d’incidence d’adénocarcinomes, le taux combiné d’adénomes 

et de fibroadénomes et le taux combiné d’adénomes, de fibroadénomes et d’adénocarcinomes 

révélaient des tendances positives significatives. Les taux d’incidence combinés d’adénomes et 

de fibroadénomes, ainsi que d’adénomes, de fibroadénomes et d’adénocarcinomes dans la glande 

mammaire n’étaient pas statistiquement significatifs à la dose moyenne (11/50 et 11/50), mais ils 

l’étaient à la dose la plus forte (22/50 et 25/50, respectivement), les deux taux aux doses 

moyenne et élevée dépassant les données sur les témoins historiques. 

 Chez les souris mâles, on a constaté une augmentation statistiquement significative (sans 

relation dose-réponse) du taux d’incidence d’hémangiosarcomes du foie aux doses supérieures 

(6/50 et 5/50, respectivement), mais l’incidence à la dose la plus élevée ne dépassait pas 

l’incidence maximale de tumeurs relevée dans les données sur les témoins historiques, pas plus 

qu’elle n’affichait de tendance positive. Selon les auteurs, ce type de tumeur n’était pas 

habituellement associé à une exposition au 1,2-DCA. Chez les souris femelles, les tumeurs du 

poumon, de l’utérus, de la glande mammaire et du foie étaient toutes associées à des tendances 

positives significatives. À la dose la plus élevée, on a observé une hausse non significative dans 

l’incidence d’adénocarcinomes de la glande mammaire (6/50), d’adénomes hépatocellulaires 

(6/50), de polypes endométriaux (stroma) de l’utérus (6/50) et d’adénomes bronchiolo-

alvéolaires du poumon (8/50), et dans l’incidence combinée d’adénomes bronchiolo-alvéolaires 

et de carcinomes du poumon (11/50), les taux affichant des tendances positives significatives et 

excédant également les données relatives aux témoins historiques. À la dose la plus forte, on a 

aussi relevé une légère augmentation (non statistiquement significative) dans le taux de 

                                                 
1
 Nagano et coll. (2006) ont estimé que, chez les rats (des deux sexes), une exposition par inhalation de 6 heures à 

une concentration de 40 ppm correspondait à un apport quotidien de 1,2-DCA de 33 mg/kg p.c., en fonction d’un 

débit-volume de 561 mL/min et d’un taux d’absorption pulmonaire de 100 % du 1,2-DCA. 
2
 Chez les souris femelles, Nagano et coll. (2006) ont évalué qu’une exposition par inhalation de 6 heures à une 

concentration de 90 ppm correspondait à un apport quotidien de 1,2-DCA de 165 mg/kg p.c., en fonction d’un 

débit-volume de 1,2-DCA de 100 %. 
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carcinomes bronchiolo-alvéolaires, ce qui évoque une tendance positive; cependant, elle ne 

dépassait pas les valeurs tirées des données relatives aux témoins historiques. 

 On n’a pas établi de différences significatives dans les taux de survie des rats ni des 

souris mâles traités, par rapport aux témoins. Les souris femelles affichaient un taux de survie 

inférieur, en particulier les femelles ayant reçu la dose moyenne (taux de survie de 38 %), 

observation liée à une hausse significative de lymphomes malins que les auteurs n’ont pas 

considérée comme étant liée au traitement. Chez aucun des animaux exposés, on n’a observé de 

changements significatifs liés à l’exposition dans le taux d’incidence de lésions non 

néoplasiques, ni aucun changement dans les paramètres hématologiques, sanguins ou urinaires 

(Nagano et coll., 2006).  

 À la différence de l’étude par inhalation décrite ci-dessus, aucune augmentation 

significative de l’incidence de tout type de tumeurs n’a été relevée chez les rats Sprague-Dawley 

(90 de chaque sexe par groupe de dose) ou les souris Swiss (90 de chaque sexe par groupe de 

dose; 115 mâles et 134 femelles chez les témoins) qui ont été exposés au 1,2-DCA à des doses de 

5, 10, 50 ou 150 ppm pendant 7 heures par jour, 5 jours par semaine, durant 78 semaines, et qui 

ont été observés jusqu’à leur mort spontanée (Maltoni et coll., 1980). Le groupe recevant la dose 

la plus élevée avait au départ été exposé à une concentration de 250 ppm, mais cette dose a été 

réduite après quelques jours en raison de la grave toxicité engendrée chez les animaux. Des 

groupes témoins pour les souris et un groupe pour les rats (90 de chaque sexe) ont été logés dans 

une salle à proximité, tandis qu’on a installé un autre groupe témoin pour les rats (90 de chaque 

sexe) dans une chambre d’exposition soumise aux mêmes conditions que celles utilisées pour les 

autres animaux exposés. L’un des inconvénients de cette étude reposait dans la période de 

traitement de 78 semaines, laquelle n’englobait pas la durée de vie des rongeurs. En outre, le 

taux de survie était faible chez les rats (traités et témoins) à 104 semaines (moyenne de 27,3 %; 

moins élevé chez les mâles que chez les femelles) et chez les souris à 78 semaines (moyenne de 

45,9 %; moins élevé chez les mâles que les femelles). Les auteurs n’ont pas indiqué le nombre de 

rats survivants à 78 semaines, ni le nombre de souris survivantes à 104 semaines. Par 

conséquent, on n’a pas pu établir de comparaison entre les espèces pour la même durée. En 

résumé, le taux de survie chez les deux espèces était variable (sans relation dose-réponse) dans 

tous les groupes, y compris les groupes témoins. Le taux de survie le plus élevé a été enregistré 

chez les rats recevant une faible dose, à 104 semaines. Selon l’ATSDR (2001), seul un petit 

nombre d’animaux survivants étaient à risque de tumeurs tardives.   

Les écarts apparents dans les résultats des deux études par inhalation peuvent s’expliquer 

par plusieurs facteurs, par exemple la durée de l’étude, les taux de survie et les morts précoces, et 

l’emploi de différentes souches de rats et de souris. Il est à noter que les deux études par 

inhalation ont utilisé, pour les rats exposés à une forte dose, des concentrations semblables, 

tandis que les souris soumises aux doses supérieures dans l’étude de Nagano et coll. (2006) ont 

été exposées à des concentrations plus faibles de 1,2-DCA que les souris de l’étude de Maltoni et 

coll. (1980). 

 Dans l’étude par gavage menée par le National Cancer Institute des É.-U. (NCI, 1978), on 

a observé des tumeurs chez les rats aussi bien que chez les souris exposés au 1,2-DCA. À la 

lumière des études préliminaires, le NCI a établi la dose maximale tolérée (DMT) et la dose 

correspondant à la moitié de la DMT, qui sont devenues la dose élevée et la dose faible, 

respectivement, utilisées aux fins de l’étude (NCI, 1978, 1979). À partir de ces doses, on a 

administré du 1,2-DCA dans de l’huile de maïs, par gavage, pendant 5 jours consécutifs par 

semaine et durant 78 semaines, à des groupes de rats Osborne-Mendel (50 de chaque sexe par 

dose) et à des groupes de souris B6C3F1 (50 de chaque sexe par dose). Les autres groupes 
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utilisés étaient les suivants : 20 animaux qui n’ont reçu aucun traitement (témoins non traités), 

20 animaux qui ont reçu le véhicule seulement pour chaque dose et chaque sexe (témoins 

appariés recevant le véhicule) et 60 animaux de chaque sexe qui faisaient partie de groupes 

témoins mis en commun dans des expériences simultanées. Après le traitement, on a poursuivi 

l’observation des rats pendant une période supplémentaire de 32 semaines ou moins, tandis que 

les souris ont été observées pendant seulement 12 à 13 semaines. Les doses choisies n’étaient pas 

appropriées; il a fallu procéder à plusieurs changements dans les doses administrées au cours des 

78 semaines de l’étude. Les doses ont été ajustées à la hausse après la semaine 7 et, par la suite, à 

la baisse après la semaine 17, en raison d’une toxicité grave. En outre, à partir de la semaine 36, 

l’administration des doses a été interrompue pendant 1 semaine toutes les 4 semaines jusqu’à la 

fin de la période d’administration, soit la semaine 78. Il a donc fallu calculer des moyennes 

pondérées dans le temps : les rats mâles et femelles ont reçu des doses de 47 et 95 mg/kg 

p.c./jour; les souris mâles, 97 et 195 mg/kg p.c./jour; et les souris femelles, 149 et 299 mg/kg 

p.c./jour.  

 Chez les deux espèces, des tumeurs multiples se sont développées. Chez les rats recevant 

la plus forte dose, on a constaté une hausse statistiquement significative de l’incidence 

d’épithéliomas malpighiens spino-cellulaires du pré-estomac (9/50) dans le cas des mâles et 

d’adénocarcinomes de la glande mammaire (18/50), dans le cas des femelles. On a relevé des 

taux d’incidence significativement supérieurs d’angiosarcomes de l’appareil circulatoire (9/50, 

7/50) et de fibromes du tissu sous-cutané (5/50, 6/50) chez les rats mâles aux deux doses (47 et 

95 mg/kg p.c./jour). Chez les souris mâles, on a relevé une hausse statistiquement significative 

de l’incidence d’adénomes alvéolaires/bronchiolaires (15/48) à la dose la plus forte. Bien qu’on 

ait constaté une augmentation statistiquement significative de l’incidence de carcinomes 

hépatocellulaires chez les souris mâles traitées à la dose supérieure, il faut noter que le taux 

d’incidence correspondant chez les témoins historiques était également fortement variable. Chez 

les souris femelles, on a enregistré une augmentation statistiquement significative des taux 

d’incidence d’adénomes alvéolaires/bronchiolaires (7/50, 15/48), d’adénocarcinomes mammaires 

(9/50, 7/48) et de tumeur endométriales (5/49, 5/47) aux deux doses (149 et 299 mg/kg p.c./jour). 

 Une mortalité précoce a été enregistrée chez les rats au cours de l’étude. Les taux de 

survie étaient abaissés chez les rats (des deux sexes); 25 des 50 mâles (50 %) recevant la dose 

supérieure sont morts à la semaine 55, et 42/50 (84 %) sont morts à la semaine 75; chez les 

femelles traitées à la dose supérieure, 25/50 (50 %) sont mortes à la semaine 57, et 40/50 (80 %), 

à la semaine 75. Les rats recevant la dose inférieure affichaient un meilleur taux de survie : 52 % 

des mâles ont vécu au moins 82 semaines et 50 % des femelles, au moins 85 semaines. En outre, 

un fort pourcentage de rats, y compris des témoins, ont contracté une pneumonie, tandis que 

seulement quelques cas ont été observés chez les souris. Le taux de survie était également 

radicalement réduit chez les souris femelles recevant la dose supérieure (72 % sont mortes entre 

les semaines 60 et 80), phénomène qui, selon le NCI (1978), pourrait être relié à des tumeurs, 

étant donné que 25/36 des animaux (69 %) présentaient une tumeur ou plus. Par ailleurs, 50 % 

des mâles ayant reçu la dose supérieure ont survécu au moins 84 semaines. Ward (1980) a 

signalé que ces statistiques n’étaient pas ajustées selon l’âge pour tenir compte d’une mortalité 

précoce attribuable à la toxicité, de telle sorte que les tumeurs induites se sont en fait produites à 

des taux supérieurs à ceux figurant dans les tables statistiques de l’étude. De façon générale, 

Ward (1980) semblait attribuer les morts précoces non pas au cancer, mais plutôt à des lésions 

causées par le 1,2-DCA, ce qui comprenait également la pneumonie; l’auteur avance que 

l’exposition chimique pourrait aussi avoir rendu les animaux plus sensibles à des lésions 

pulmonaires, ce qui aurait entraîné le décès. On a aussi observé des modifications dans le poids : 
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chez les rats recevant la dose supérieure, la perte de poids était en moyenne de 12 % par 

semaine 50, tandis que chez les souris femelles recevant la dose supérieure, la perte était 

supérieure à 20 % (Ward et coll., 1980). Selon Hooper et coll. (1980), les décès précoces 

pourraient donner lieu à une sous-estimation de la cancérogénicité, étant donné que la plupart des 

tumeurs se manifestent plus tard dans la vie d’un animal de laboratoire et, ainsi, pourraient ne 

pas être encore apparues. 

 Dans le cadre d’une étude plus vaste, des rats Sprague-Dawley (50 de chaque sexe) ont 

été exposés à du 1,2-DCA par inhalation à raison de 0 ou 50 ppm pendant 7 heures par jour, 

5 jours par semaine, durant 2 ans (Cheever et coll., 1990). On n’a enregistré aucun effet sur le 

poids corporel et le poids du foie, ni sur le taux de survie. Aucune hausse significative dans le 

taux de tumeurs n’a été observée; toutefois, une seule dose faible de 1,2-DCA a été étudiée. Dans 

la même étude, des rats ont également été exposés, dans leur régime alimentaire, à des doses de 

50 ppm de 1,2-DCA en association avec du disulfirame à 0,05 % (dont on sait qu’il inhibe 

l’activité de l’aldéhyde déshydrogénase et la fonction oxydase mixte microsomale) (Cheever et 

coll., 1990). Le résultat a été une hausse significative, chez les deux sexes, du nombre de 

tumeurs (hépatiques, testiculaires et mammaires). Avec le traitement combiné, on a observé une 

augmentation (par un facteur de 5) des concentrations sanguines de 1,2-DCA dans sa forme 

inchangée et à une diminution des concentrations de métabolites; aucun changement dans la 

formation d’adduits à l’ADN dans le foie n’a été noté. 

 Dans le cadre d’une étude d’initiation/promotion de tumeurs d’une durée d’un an avec 

exposition par ingestion d’eau, des souris mâles B6C3F1 (35 par dose) exposées à 835 ou 

2 500 mg/L (équivalant à environ à 167 ou 500 mg/kg p.c./jour
1
) de 1,2-DCA seul dans de l’eau 

à boire n’ont pas présenté plus de tumeurs du poumon ou du foie que les témoins (Klaunig et 

coll., 1986). On n’a pas non plus observé une plus forte incidence de tumeurs du poumon ou du 

foie chez les souris avec initiation de tumeurs par du diéthylnitrosamide, traitées ensuite par du 

1,2-DCA (mêmes doses), que dans les témoins avec initiation. Trois souris du groupe avec 

initiation ayant reçu la dose supérieure sont mortes. On a constaté une baisse significative de la 

consommation d’eau chez les souris traitées par la plus forte dose avec ou sans initiation; on a 

par ailleurs relevé une perte de poids corporel (non statistiquement significative) chez toutes les 

souris traitées. Cette étude comportait certaines limites, notamment le petit nombre de souris par 

dose (10 par dose ont été sacrifiées à la semaine 24 dans le cadre du protocole, ce qui laissait 

25 souris par dose), le fait que l’exposition était plus courte que la durée de vie, l’absence d’une 

période d’observation à la suite de l’exposition et le fait que l’examen histologique se limitait au 

foie, aux poumons et aux reins.  

 Dans deux autres études faisant appel à des voies d’exposition différentes, on a constaté 

que le 1,2-DCA pouvait induire une augmentation des tumeurs à des sièges éloignées du point 

d’application (p. ex. poumon et estomac). L’une des études consistait en un bioessai des tumeurs 

pulmonaires faisant appel à des souris traitées par voie intrapéritonéale par du 1,2-DCA dans de 

la tricapryline, et l’autre était une étude d’application cutanée réalisée au moyen d’un promoteur, 

le phorbol myristate acétate (Theiss et coll., 1977; Van Duuren et coll., 1979).  

 Les types de tumeurs observées chez le rat et la souris dans les études de cancérogénicité 

sont résumés aux tableaux 1 et 2, respectivement. 

 

                                                 
1
 D’après des hypothèses par défaut établies à partir de la table de conversion de Santé Canada (1994) (annexe E), 

où 1 mg/L équivaut à 0,20 mg/kg p.c./jour chez la souris.  



Le 1,2-dichloroéthane (février 2014) 

Recommandations pour la qualité de l’eau potable au Canada : Document technique 

38 

 

Tableau 1 : Sommaire des types de tumeurs chez le rat dans les études de longue durée  

Paramètre NCI (1978) Maltoni et coll. (1980) Nagano et coll. (2006) 

Voie 

d’administration 

Gavage Inhalation Inhalation 

Période de 

traitement 

78 sem., 5 jours/sem. 78 sem., 7 h/jour, 5 jours/sem. 104 sem., 6 h/jour, 5 jours/sem. 

Période 

d’observation 

Dose élevée : 15-23 sem. 

Dose inférieure : 32 sem. 

Jusqu’à la mort spontanée ou 

pendant une période allant 

jusqu’à 70 sem. 

Aucune 

Souche de rat Osborne-Mendel  Sprague-Dawley  F344  

Dose 0, 47, 95 mg/kg p.c. (MPT) 0, 5, 10, 50, 150
a
 ppm 0, 10, 40, 160 ppm 

Dose ajustée  0, 24, 48 mg/kg p.c. 
b 

0, 1,6, 3,2, 16, 48 mg/kg p.c.
 

0, 12, 50, 200 mg/kg p.c.
 

Nombre d’animaux 50 de chaque sexe par 

dose; 20 témoins non 

traités, 20 témoins recevant 

le véhicule; 60 témoins 

recevant le véhicule mis en 

commun 

90 de chaque sexe par dose 

(2 groupes témoins)  

50 de chaque sexe par dose 

Présence de tumeurs Oui Non Oui 

 

Mâles 

Taux de survie 

(en %) 
 

 

V : 50 (72 sem.) 

NT : 50 (87 sem.) 

I : 52 (82 sem.) 

S : 16 (75 sem.) 

À 104 sem. : 13,3-17,8, 

50, 14,4, 18,9, 11,1 

À 104 sem. : 74, 70, 64, 74 

Glande 

mammaire 

  Fibroadénomes (160 ppm : SS, TP, E) 

Fibroadénomes et adénomes combinés 

(160 ppm : SS, TP, E) 

Péritoine   Mésothéliome (160 ppm : NS, TP, E) 

Peau Fibromes sous-cutanés (47, 

95 mg/kg : SS) 

 

 
Fibromes sous-cutanés (40, 160 ppm : 

NS, TP, E) 

Pré-estomac Épithéliomas malpighiens 

spinocellulaires 

(95 mg/kg : SS) 

 

 

 

 

Appareil 

circulatoire 

Angiosarcones (47, 

95 mg/kg : SS) 

 

 
 

Femelles 

Taux de survie 

(en %) 

V : 50 (88 sem.) 

NT : 50 (106  sem.) 

I : 50 (85  sem.) 

S : 20 (75  sem.) 

À 104 sem. : 24,4-40, 

53,3, 28,9, 32,2, 23,3 

À 104 sem. : 70, 82, 74, 76 

Glande 

mammaire 

Adénocarcinomes 

(95 mg/kg : SS) 

 

 
Adénomes (160 ppm : SS, TP, E) 

Fibroadénomes (160 ppm : SS, TP, E) 

Adénocarcinomes (160 ppm : NS, TP, 

E) 

Adénomes et fibroadénomes combinés 

(40 ppm : NS, TP, E; 160 ppm: SS, TP, 
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E) 

Adénomes, fibroadénomes et 

adénocarcinomes combinés (40 ppm : 

NS, TP, E; 160 ppm : SS, TP, E) 

Peau  

 

 

 
Fibromes sous-cutanés (160 ppm : SS, 

TP, E) 

E : en excès des données sur les témoins historiques; S : dose supérieure; I : dose inférieure; NS : non significatif; TP : tendance 

positive (selon le test de Peto); SS : statistiquement significatif; MPT : moyenne pondérée dans le temps; NT : témoins non 
traités; V : témoins recevant le véhicule; I : dans l’intervalle des données sur les témoins historiques 
a La dose a été fixée au départ à 250 ppm; en raison d’une toxicité sévère, elle a été abaissée à 150 ppm après quelques jours. 
b En fonction des doses quotidiennes calculées et extrapolées sur la durée de vie des animaux au cours de l’expérience (d’après 

Hooper et coll., 1980). 
c Équivalence entre les doses établie au moyen d’un modèle PBPK (Nong, 2012). 
 

Tableau 2 : Sommaire des types de tumeurs chez la souris dans les études de longue durée 

Paramètre NCI (1978) Maltoni et coll. (1980) Nagano et coll. (2006) 

Voie 

d’administration 

Gavage Inhalation Inhalation 

Période de 

traitement 

78 sem., 5 jours/sem. 78 sem., 7 h/jour, 

5 jours/sem. 

104 sem., 6 h/jour, 

5 jours/sem. 

Période 

d’observation 

12-13 sem. Jusqu’à la mort spontanée Aucune 

Souche de souris B6C3F1 Swiss BDF1 

Dose Mâles : 0, 97, 195 mg/kg p.c. (MPT) 

Femelles : 0, 149, 299 mg/kg p.c. 

(MPT) 

0, 5, 10, 50, 150
a
 ppm 0, 10, 30, 90 ppm 

Dose ajustée  Mâles : 0, 60, 120 mg/kg par jour 

Femelles : 0, 92,5, 185,0 mg/kg par 

jour 

0, 56, 11, 56, 171 mg/kg 

par jour
b
 

0, 54, 162, 486 mg/kg p.c. 

Nombres 

d’animaux 

50 de chaque sexe par dose; 

20 témoins non traités ou témoins 

recevant le véhicule; 60 témoins 

recevant le véhicule mis en commun 

90 de chaque sexe par 

dose ; groupe témoin : 

115 mâles et 134 femelles  

50 de chaque sexe par dose 

Présence de 

tumeurs 

Oui Non Oui 

Mâles 

Taux de survie 

(en %) 

V : 55 (90 sem.) 

NT : 55 (moins de 74 sem.) 

I : 52 (moins de 74 sem.) 

S : 50 (84 sem.) et 42 (91 sem.) 

À 78  sem. : 36,6, 28,9, 

37,8, 33,3, 28,9 

À 104 sem. : 78, 65, 70, 74 

Poumon Adénomes bronchiolo-alvéolaires 

(195 mg/kg p.c. : SS) 

 

 
 

Foie Carcinomes hépatocellulaires 

(195 mg/kg p.c. : SS, mais les 

témoins historiques affichaient une 

incidence hautement variable)  

 

 
Angiosarcomes (30 ppm : SS, 

E; 90 ppm : SS, E, aucune 

relation dose-réponse)  

Femelles 

Taux de survie 

(en %) 

V : 80 (90 sem.) 

NT : 80 (91 sem.) 

À 78  sem. : 56,8, 75,6, 

55,6, 54,4, 48,9 

À 104 sem. : témoins : 69; I: 

56; M : 38; S : 52 
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Paramètre NCI (1978) Maltoni et coll. (1980) Nagano et coll. (2006) 

I : 68 (91 sem.) 

S : 28 (60-80 sem.) 

Glande 

mammaire 

Adénocarcinomes (149, 299 mg/kg 

p.c. : SS) 

 

 
Adénocarcinomes (90 ppm: 

NS, TP, E) 

Poumon 

(bronchiolo-

alvéolaire)  

Adénomes (149, 299 mg/kg p.c. : 

SS) 

 

 
Adénomes (90 ppm : NS, TP, 

E) 

Carcinomes (90 ppm : NS, TP, 

I) 

Adénomes et carcinomes 

combinés (90 ppm : NS, TP, 

E) 

Foie  

 

 

 
Adénomes hépatocellulaires 

(90 ppm : NS, TP, E) 

Utérus Tumeurs endométriales (polypes et 

sarcomes stromaux combinés) (149, 

299 mg/kg p.c.  SS) 

 

 
Polypes stromaux de 

l’endomètre (90 ppm : NS, TP, 

E) 

E : en excès des données sur les témoins historiques; S : dose supérieure; I : dose inférieure; NS : non significatif; TP : tendance 

positive (selon le test de Peto); SS : statistiquement significatif; MPT : moyenne pondérée dans le temps; NT : témoins non 
traités; V : témoins recevant le véhicule; I : dans l’intervalle des données sur les témoins historiques 
a La dose a été fixée au départ à 250 ppm; toutefois, en raison d’une toxicité sévère, elle a été abaissée à 150 ppm après quelques 

jours. 
b En fonction des doses quotidiennes calculées et extrapolées sur la durée de vie des animaux au cours de l’expérience (d’après 

Hooper et coll., 1980). 
c Équivalence entre les doses établie au moyen d’un modèle PBPK (Nong, 2012). 

 

9.2.4 Génotoxicité  

 À l’aide de divers paramètres, on a établi que le 1,2-DCA était génotoxique dans 

plusieurs essais in vitro (dans les cellules mammaliennes, eucaryotes et procaryotes) et dans des 

études in vivo (rongeurs et Drosophila sp.), car des lésions de l’ADN, des mutations géniques et 

des aberrations chromosomiques ont été relevées. Le mode d’administration influe sur la 

génotoxicité du 1,2-DCA, aussi bien dans les études in vitro que dans les études in vivo; lorsque 

le 1,2-DCA est administré pendant une courte période de temps et à de fortes concentrations, on 

observe davantage de lésions de l’ADN que lorsqu’il est administré sur une longue période, à de 

faibles concentrations (Reitz et coll., 1982; Storer et coll., 1984; Baertsch et coll., 1991; CIRC, 

1999; ATSDR, 2001; Gwinn et coll., 2011). 

 
9.2.4.1 In vitro 

 Au cours d’essais sur des cellules mammaliennes, on a repéré des mutations géniques 

dans des cellules ovariennes de hamsters chinois exposées à du 1,2-DCA (Tan et Hsie, 1981; 

Zamora et coll., 1983). 

 Le 1,2-DCA n’a pas induit de transformation dans des cellules de souris BALB/c-3T3 

sans activation métabolique exogène. (Tu et coll., 1985; Milman et coll., 1988). Par contre, il a 

favorisé la transformation de cellules embryonnaires de hamsters syriens par l’adénovirus simien 

(Hatch et coll., 1983) et a transformé des cellules embryonnaires de souris ChH10T1/2, clone 8 

(Schultz et coll., 1992). Chez Saccharomyces cerevisiae, le 1,2-DCA a faiblement induit un 

enjambement (Simmon, 1980). 

 On a établi, dans une série de tests d’Ames, que le 1,2-DCA induisait une mutation 

génique chez Salmonella Typhimurium (S. Typhimurium) avec activation métabolique S9 

(Rannug et coll., 1978; Nestmann et coll., 1980; Barber et coll., 1981), mais en l’absence 
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d’activation métabolique, les résultats étaient contradictoires (Brem et coll., 1974; Kanada et 

Uyeta, 1978; Rannug et Beije, 1979; Cheh et coll., 1980; van Bladeren et coll., 1981; Moriya et 

coll., 1983; Buijs et coll., 1984; Strobel et Grummt, 1987; Milman et coll., 1988; Roldan-Arjona 

et coll., 1991; Oda et coll., 1996).  

 Les essais de mutation ont abouti à des résultats inégaux lorsque la bactérie Escherichia 

coli (E. coli) était exposée au 1,2-DCA (Brem et coll., 1974, King et coll., 1979, Moriya et coll., 

1983); on a obtenu un résultat négatif dans un essai sur E. coli effectué à partir d’un milieu hôte 

de péritoine de souris (King et coll., 1979). Le 1,2-DCA a induit une alkylation de l’ADN chez 

S. Typhimurium (S9) (Reitz et coll., 1982). 

 
9.2.4.2 In vivo 

 On a induit des lésions chromosomiques dans les cellules de l’estomac, du rein, de la 

vessie, du poumon, du cerveau et de la moelle osseuse de souris CD-1 mâles (Sasaki et coll., 

1998), dans les cellules du foie de rats (Kitchin et Brown, 1994) et dans les cellules du foie de 

souris mâles B6C3F1, BALB/c et CD-1 (Storer et Conolly, 1983; Storer et coll., 1984; Taningher 

et coll., 1991; Sasaki et coll., 1998). On a décelé des lésions de l’ADN (ruptures) dans les 

cellules du foie de souris B6C3F1 à la suite d’une exposition au 1,2-DCA par injection 

intrapéritonéale et administration orale, mais aucune lésion n’a été observée suivant les 

expositions par inhalation (Storer et Conolly, 1983; Storer et coll., 1984). Les études chez le rat 

ont révélé une alkylation de l’ADN et d’autres lésions suivant des expositions au 1,2-DCA de 

134 mg/kg p.c. (voie orale), 150 mg/kg p.c. (gavage) et 150 ppm (inhalation) (Reitz et coll., 

1982; Kitchin et Brown, 1994). 

 Des études de liaisons de l’ADN ont donné des résultats positifs dans le pré-estomac de 

souris C57BL (Hellman et Brandt, 1986), dans les reins de souris C57BL (Hellman et Brandt, 

1986), dans les reins de rats Wistar (Prodi et coll., 1986) et dans le foie, les poumons et 

l’estomac de souris BALB/c et de rats Wistar (Prodi et coll., 1986). 

 On a induit des lésions chromosomiques (p. ex. échange de chromatides sœurs) dans les 

cellules de la moelle osseuse de souris exposées à du 1,2-DCA (Giri et Que-Hee, 1988). On a 

obtenu des mutations géniques, mais dans une faible mesure, lors d’un essai ponctuel chez la 

souris (Gocke et coll., 1983). 

 On n’a pas réussi à induire la formation de micronoyaux par du 1,2-DCA dans des 

érythrocytes périphériques de souris (Armstrong et Galloway, 1993; Sasaki et coll., 1994) et dans 

des cellules de moelle osseuse de souris (King et coll., 1979; Jenssen et Ramel, 1980; Crebelli et 

coll., 1999).  

 Le métabolisme du 1,2-DCA est en grande partie responsable de sa génotoxicité. Dans 

une étude in vivo chez des souris B6C3F1, les métabolites produits par la voie GSH du 

métabolisme étaient la principale cause de la génotoxicité (Storer et Conolly, 1985). L’autre voie 

du métabolisme du 1,2-DCA, l’oxydation chromosomique, a entraîné la formation de 

métabolites, par exemple le 2-chloroéthanol et le 2-chloroaldéhyde, qui n’ont pas induit de 

lésions de l’ADN dans des cellules hépatiques de souris. Lorsque cette voie d’oxydation était 

inhibée par des moyens chimiques, on constatait une augmentation significative des lésions de 

l’ADN dans les cellules hépatiques des souris (4 heures après une dose intrapéritonéale de 

1,2-DCA de 200 mg/kg p.c.).  

 Baertsch et coll. (1991) ont évalué l’indice de liaison covalente de l’ADN chez des rats 

F344 femelles exposées par inhalation au 1,2-DCA à une concentration de 4 400 ppm pendant 

quelques minutes (valeur de pointe) comparativement à ceux exposés à une concentration de 

80 ppm pendant 4 heures (valeur faible constante). Dans l’ADN hépatique, différents schémas 
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d’exposition ont abouti à des valeurs nettement différentes pour l’indice de liaison covalente, soit 

69 pour la valeur « de pointe » et 1,8 pour la valeur « faible constante ». Dans les poumons, les 

valeurs respectives étaient de 31 et 0,9. L’effet était environ 35 fois supérieur après l’exposition 

de pointe, d’où la possibilité qu’une exposition aiguë à une dose très concentrée de 1,2-DCA 

puisse poser un danger génotoxique supérieur à celui qui serait associé à une exposition à une 

dose faible pendant une période plus longue.  

 Des mutations géniques somatiques, liées au sexe et létales ont été observées chez 

Drosophila melanogaster exposée à du 1,2-DCA (Nylander et coll., 1978; King et coll., 1979; 

Romert et coll., 1990; Kramers et coll., 1991; Ballering et coll., 1993; Rodriguez-Arnaiz, 1998; 

Chroust et coll., 2001, 2007). 

 

9.2.5 Toxicité pour la reproduction et le développement  

 De façon générale, on a constaté une toxicité maternelle (ainsi qu’une mortalité dans 

plusieurs études) sans qu’il y ait de toxicité pour le développement lorsque des rats et des lapins 

étaient exposés à du 1,2-DCA par voie orale ou par inhalation. On n’a recensé aucune étude sur 

la souris dans la littérature. Chez le rat, aucun effet sur la reproduction n’a été observé dans une 

étude par inhalation portant sur une génération, ni chez la souris dans une étude par ingestion 

d’eau modifiée, portant sur plusieurs générations.  

 
9.2.5.1 Effets sur le développement 

 Chez des rats Sprague-Dawley, on a observé une toxicité maternelle (diminution du gain 

de poids corporel et 2 décès) sans qu’il y ait de toxicité pour le développement dans une étude où 

les animaux étaient exposés à du 1,2-DCA pendant 6 heures par jour à raison de 300 ppm aux 

jours 6 à 20 de la gestation (Payan et coll., 1995). Aux doses plus faibles, soit de 150, 200 et 

250 ppm, aucun autre effet important n’a été relevé.  

 Dans une autre étude sur la toxicité pour le développement, des groupes de rates 

Sprague-Dawley gravides (16-30 par dose) ont été exposés à du 1,2-DCA à raison de 0, 100 ou 

300 ppm pendant 7 heures par jour aux jours 6 à 15 de la gestation (Rao et coll., 1980). À la dose 

supérieure, on a constaté une forte mortalité maternelle (10 rates sur 16 sont mortes), ce qui a 

réduit le nombre de fœtus disponibles pour l’examen. Une seule rate ayant survécu à une forte 

dose était gravide; tous les sites d’implantation présentaient une résorption du fœtus. Par contre, 

à 100 ppm, aucun effet n’a été observé chez les rates ou les fœtus. 

 Rao et coll. (1980) ont également exposé des groupes de lapines néo-zélandaises 

blanches gravides au 1,2-DCA à raison de 0, 100 ou 300 ppm pendant 7 heures par jour aux jours 

6 à 18 de la gestation. On a observé une mortalité maternelle aux deux doses d’exposition (4/21 

et 3/19 à 100 et 300 ppm, respectivement). On a également noté des malformations chez un 

fœtus appartenant au groupe recevant 300 ppm, ainsi que des altérations squelettiques chez un 

fœtus exposé à 100 ppm. Aucun autre effet important n’a été relevé.  

 On a administré oralement, dans de l’huile de maïs, du 1,2-DCA à des concentrations de 

0, 1,2, 1,6, 2,0 ou 2,4 mmol/kg par jour (qui correspondent à environ 0,119, 158, 199 et 

238 mg/kg p.c./jour) à des groupes de rates Sprague-Dawley gravides aux jours 6 à 20 de la 

gestation (Payan et coll., 1995). Une toxicité maternelle (diminution du gain de poids corporel) a 

été rapportée aux deux doses supérieures, sans toxicité pour le développement. 

 Zhao et coll. (1984, 1989) ont exposé des groupes de rats femelles à du 1,2-DCA à raison 

de 24,8 et 207 mg/m
3
 6 heures par jour durant la période allant de 2 semaines avant 

l’accouplement jusqu’au jour 20 de la gestation. À la dose la plus forte, l’incidence de pertes 

pré-implantatoires (31,0 %) était significativement plus élevée dans ce groupe que chez les 
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témoins (10,2 %), et le poids des petits mâles était significativement inférieur à celui des 

témoins. On n’a pas décelé de malformations squelettiques ou viscérales grossières. Les données 

sur les mères n’ont pas été indiquées. Aucun autre détail n’était fourni dans le résumé de l’étude 

figurant dans le rapport de Zhao et coll. (1997).  

 
9.2.5.2 Effets sur la reproduction 

 Dans une étude portant sur une génération, on n’a observé aucun effet néfaste sur les 

indices de fécondité ou de reproduction (y compris la survie) de la progéniture de rats 

Sprague-Dawley exposés à du 1,2-DCA 6 heures par jour, 5 jours par semaine, à raison de 0, 25, 

75 ou 100 ppm durant la période de 60 jours précédant l’accouplement, puis pendant 7 jours par 

semaine jusqu’au jour 20 de la gestation (Rao et coll., 1980). On a cessé l’exposition entre le 

jour 21 de la gestation et le jour 4 suivant la naissance pour permettre la naissance et l’élevage de 

la première portée, après quoi on a repris l’exposition. Par la suite, les femelles ont été fécondées 

de nouveau après environ 28 jours pour l’obtention d’une deuxième portée. Chaque portée a été 

sacrifiée après 21 jours; aucun changement histopathologique n’a été observé.  

On n’a constaté aucun effet sur les indices de gestation, de fécondité, de viabilité ou de 

lactation dans une étude multigénérationnelle modifiée au cours de laquelle des souris Swiss ICR 

ont été exposées par ingestion d’eau à du 1,2-DCA à des concentrations de 0, 0,03, 0,09 ou 

0,29 mg/mL (censées correspondre à des doses de 0, 5, 15 ou 50 mg/kg p.c./jour) (Lane et coll., 

1982). Dans le volet tératologique de l’étude, mené sur les fœtus des générations F1c et F2b 

(jour 18 de la gestation), aucun effet tératogénique n’a été mis en évidence.  

 Dans le cadre d’une étude de deux ans au cours de laquelle des rats ont reçu une moulée 

traitée au 1,2-DCA par fumigation à des concentrations dans la moulée de 250 et 500 ppm, les 

chercheurs ont examiné les effets sur la reproduction et la fécondité (Alumot et coll., 1976). 

Aucun changement n’a été observé en ce qui concerne la fécondité des mâles et, de façon 

générale, le 1,2-DCA n’a pas engendré d’effets sur les paramètres de reproduction chez les mâles 

ou les femelles. 

 Dans le cadre d’une étude plus vaste, on n’a recensé aucun effet testiculaire (pas de 

changements de poids ni de lésions) chez des rats Sprague-Dawley mâles exposés au 1,2-DCA à 

raison de 153, 304 ou 455 ppm 7 heures par jour, 5 jours par semaine, durant 30 jours (Igwe et 

coll., 1986). Dans la même étude, un autre groupe de rats a été exposé aux mêmes concentrations 

de 1,2-DCA en association avec du disulfirame à 0,15 % (dont on sait qu’il inhibe l’activité de 

l’aldéhyde déshydrogénase et la fonction oxydase mixte microsomale) dans le régime 

alimentaire. Aux deux doses supérieures de l’exposition combinée, on a constaté une diminution 

du poids relatif des testicules ainsi que des effets testiculaires (hypertrophie à 304 ppm et 

atrophie à 455 ppm). 

 Dans le cadre d’une étude plus vaste, des rats Sprague-Dawley (50 de chaque sexe) ont 

été exposés par inhalation à du 1,2-DCA à raison de 0 ou 50 ppm 7 heures par jour, 5 jours par 

semaine, durant 2 ans (Cheever et coll., 1990). Les chercheurs ont noté des lésions testiculaires 

(24 % par rapport à 10 % chez les témoins), mais n’ont relevé aucune augmentation de tumeurs 

testiculaires. Toutefois, après avoir exposé simultanément les rats à du disulfirame à 0,05 % dans 

leur régime alimentaire, ils ont constaté une hausse significative du nombre de tumeurs à cellules 

de Leydig du testicule (11 pour le 1,2-DCA/disulfirame; 3 pour le 1,2-DCA seul; 3 pour le 

disulfirame seul; 2 pour les témoins).  
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9.2.6 Mode d’action 

 La formation de tumeurs constitue l’effet le plus grave de l’exposition au 1,2-DCA chez 

les animaux. On a observé une hausse des tumeurs chez les deux espèces étudiées (la souris et le 

rat), peu importe le sexe, suivant une exposition par inhalation (Nagano et coll., 2006), par voie 

orale (NCI, 1978), par voie intrapéritonéale (Theiss et coll., 1977) et par voie cutanée (Van 

Duuren et coll., 1979). Bien que les données sur les mécanismes de ces tumeurs soient limitées, 

ce qui empêche l’analyse approfondie du mode d’action, nous présentons dans cette section 

quelques points pouvant éclaircir le mode d’action. Nous nous concentrons principalement sur 

les tumeurs qui sont apparues à la suite d’exposition multivoie et/ou chez plusieurs espèces ou 

les deux sexes, soit : les adénomes mammaires, les fibroadénomes et les carcinomes; les 

fibromes sous-cutanés; les adénomes et carcinomes bronchiolo-alvéolaires; les adénomes et 

carcinomes hépatocellulaires. 

 Le mode d’action potentiel pour lequel on dispose du plus grand volume de données liées 

à la tumorigénicité du 1,2-DCA est la mutagénicité. Comme il est décrit aux sections 9.1.4 et 

9.2.4, la mutagénicité est associée davantage aux métabolites réactifs formés par la conjugaison 

avec le GSH qu’au composé d’origine; par conséquent, le premier événement clé de ce mode 

d’action particulier du 1,2-DCA est la formation de métabolites par deux voies différentes, dont 

les deux font intervenir le GSH (voir la section 8.3 pour de plus amples précisions). Le 

métabolisme semble faire appel aux mêmes mécanismes pour toutes les souches (Sweeney et 

coll., 2008) et espèces (U.S. EPA, 1985), même si le taux de métabolisme et le niveau de 

saturation peuvent varier. Bien que les données concernant d’autres composés dihalogénés 

évoquent la possibilité que le taux de métabolisme soit plus bas chez l’humain que chez les 

rongeurs (Kim et Guengerich, 1990), nous ne disposons pas de données sur le métabolisme 

humain qui pourraient confirmer ce phénomène dans le cas du 1,2-DCA.  

Le deuxième événement clé de ce mode d’action mutagène est la production d’adduits à 

l’ADN et de mutations subséquentes. Parmi les métabolites connus provenant de la conjugaison 

avec le GSH, le S-(2-chloroéthyl)-glutathion se transforme en ion épisulfonium (Guengerich et 

coll., 1987) qui, avec l’acide chloroacétique, peut se lier à des macromolécules, comme l’ADN, 

l’ARN est les thiols protéiques et non protéiques (CIRC, 1999). Le principal adduit, le 

S-[2-(N
7
-guanyl)éthyl]-glutathion, modifie l’anneau azoté de la guanine et de l’adénine en se 

liant à N
7
 et N

1
, respectivement (Guengerich et coll., 1987; Ballering et coll., 1994). Ces lésions 

entraînent des erreurs ou une absence de codage et des erreurs de réparation de l’ADN (Ballering 

et coll., 1994). Toutefois, nous ne disposons pas de données sur le 1,2-DCA permettant de 

déterminer si ces lésions sont généralement réparées ou si d’autres changements (p. ex. 

altérations du cycle cellulaire) entraînent une réplication des lésions de l’ADN et la formation de 

tumeurs subséquentes. Comme mentionné à la section 9.2.4, une mutagénicité a été décelée in 

vivo dans le tissu pulmonaire et hépatique du rat et de la souris, mais aucune recherche n’a été 

effectuée expressément dans le tissu mammaire ou sous-cutané.  

 Bien que l’on constate clairement la mutagénicité du 1,2-DCA, et tout particulièrement 

de ses métabolites de la voie GSH, on dispose également de données évoquant d’autres modes 

d’action, non mutagènes, pour certains types de tumeurs. Par exemple, dans le cas de plusieurs 

types de tumeurs (notamment diverses tumeurs mammaires et sous-cutanées), les rats semblaient 

plus sensibles que les souris aussi bien dans l’étude de Nagano et coll. (2006) que dans l’étude 

du NCI (1978). Les données issues du modèle pharmacocinétique à base physiologique (PBPK) 

révèlent que les rats ont un taux de métabolisme inférieur à celui des souris et qu’ils présentent 

donc des concentrations plus élevées du composé d’origine ainsi que des concentrations plus 
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faibles de métabolites conjugués réactifs (Nong, 2012), d’où la possibilité que le composé 

d’origine puisse être l’entité toxique pour ces types de tumeurs. Étant donné que le composé 

d’origine est généralement moins mutagène que ses métabolites, ce phénomène pourrait appuyer 

l’existence d’un mode d’action non mutagène. D’autres données corroborent cette hypothèse : en 

effet, dans une étude au cours de laquelle des rats avaient été exposés à du 1,2-DCA 

conjointement avec du disulfirame, un inhibiteur de l’aldéhyde déshydrogénase et de la fonction 

oxydase mixte, on a noté une augmentation significative des tumeurs hépatiques et de la glande 

mammaire, en comparaison avec les rats exposés uniquement à du 1,2-DCA (Cheever et coll., 

1990). Ces hausses de tumeurs pourraient être associées au composé d’origine, car les auteurs 

ont également établi qu’une co-exposition du 1,2-DCA et du disulfirame entraînait des 

concentrations sanguines accrues du composé d’origine de même que des concentrations 

sanguines moins élevées de métabolites; de plus, on n’a pas relevé aucune différence dans la 

formation d’adduits à l’ADN lorsqu’on a comparé ces rats avec ceux exposés à du 1,2-DCA 

seulement. Un autre élément qui appuie la possibilité d’un mode d’action non mutagène pour 

certains types de tumeurs repose dans le fait que ces tumeurs sont éloignées des organes 

présentant les plus hauts taux de métabolisme par la voie GST; étant donné que les métabolites 

de la voie GST sont fortement réactifs, on s’attendrait à ce que les tissus assortis des taux les plus 

élevés de métabolisme (p. ex. le foie et le poumon) présentent les tumeurs les plus nombreuses. 

 À la lumière de ce qui précède, on peut établir des hypothèses générales sur les modes 

d’action possibles pour les types de tumeurs pertinents. Les tumeurs sous-cutanées et de la 

glande mammaire sont situées loin des tissus primaires présentant un métabolisme par la voie 

GST; elles apparaissent plus tôt et à des taux plus élevés chez le rat que chez la souris et 

surviennent à des taux plus élevés chez les rats exposés à du 1,2-DCA en association avec du 

disulfirame, comparativement à une exposition à du 1,2-DCA seul; par conséquent, ces tumeurs 

semblent être attribuables principalement à un mécanisme non mutagène. L’absence de données 

sur le mécanisme empêche la formulation de toute hypothèse sur le mode d’action précis non 

génotoxique qui pourrait être associé à l’apparition de ces tumeurs après exposition à du 

1,2-DCA; toutefois, les tumeurs mammaires résultent fréquemment d’une perturbation 

endocrinienne (Russo et Russo, 1996). À l’inverse, les tumeurs broncho-alvéolaires et 

hépatocellulaires apparaissaient chez les souris mais non chez les rats, et leur siège se trouvait 

dans les tissus assortis à taux élevés de métabolisme par la GST, d’où la possibilité qu’un mode 

d’action mutagène soit responsable de ces tumeurs. Ces types de tumeurs pourraient également 

être attribuables à d’autres modes d’action car, d’après certaines données, ces modes d’action 

pourraient toujours jouer un rôle dans la propagation des tumeurs. Par exemple, on a observé une 

cytotoxicité accompagnée de signes de peroxydation lipidique dans les poumons des rats exposés 

au 1,2-DCA in vivo (Salovsky et coll., 2002) et dans les hépatocytes de rats exposés in vitro à de 

la S-(2-chloroéthyl)-DL-cystéine, un métabolite du 1,2-DCA formant des ions épisulfonium 

(Webb et coll., 1987); la prolifération cellulaire consécutive à la cytotoxicité pourrait causer des 

tumeurs par le biais d’un mécanisme non génotoxique (Cohen et Arnold, 2011). En outre, une 

augmentation du nombre de nodules néoplasiques hépatiques a été observée chez les rats mâles 

qui étaient exposés simultanément à du 1,2-DCA et à disulfirame; cette hausse survenait 

parallèlement à une élévation du composé d’origine et à une baisse des métabolites, sans qu’il y 

ait de changement dans la liaison covalente hépatique (Cheever et coll., 1990).  

 Il est impossible de déterminer la pertinence pour l’humain de ces types de tumeurs en 

l’absence de données sur les événements clés ultérieurs dans le mode d’action des tumeurs. En 

outre, les données épidémiologiques sont limitées et ne portent pas spécifiquement sur le 
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1,2-DCA, d’où l’impossibilité de déterminer si les tumeurs observées chez les rongeurs 

surviendraient également chez les humains.  

 On a recueilli très peu de données sur lesquelles on pourrait fonder des hypothèses quant 

aux modes d’action possibles des effets pertinents du 1,2-DCA autres que le cancer. On a 

observé une inhibition de l’incorporation de [
3
H]thymidine dans le rein des souris mâles suivant 

une exposition aiguë au 1,2-DCA; cependant, on n’a pas pu déterminer si ce phénomène était dû 

à des lésions de l’ADN ou à une cytotoxicité (Hellman et Brandt, 1986).  

 

 

10.0 Classification et évaluation  
Le Centre international de recherche sur le cancer (CIRC, 1987, 1999) a classé le 

1,2-DCA dans le groupe 2B des substances peut-être cancérogènes pour l’humain du fait que les 

preuves de cancérogénicité étaient insuffisantes chez l’humain, mais suffisantes chez les 

animaux de laboratoire. Le 1,2-DCA a également été classé comme un agent probablement 

cancérogène pour l’humain (groupe B2) par l’U.S. EPA (2009c), en raison de preuves suffisantes 

chez l’animal mais inadéquates ou absentes chez l’humain. 

Ces classifications sont fondées sur une incidence accrue de tumeurs résultant d’une 

exposition orale dans les organes suivants : poumon (souris), glande mammaire (souris et rats), 

pré-estomac (rats mâles), angiosarcomes (rats mâles), utérus (souris) et peau (rats); elles sont 

également fondées sur une augmentation non significative des tumeurs du foie (souris mâles), 

qui sont survenues à des taux dépassant ceux des témoins historiques. On a également obtenu des 

résultats positifs dans les études de génotoxicité aussi bien in vitro qu’in vivo. Chez l’humain, les 

études épidémiologiques existantes établissant une association avec l’exposition à du 1,2-DCA 

sont limitées, et aucune ne traite spécifiquement du 1,2-DCA, étant donné que les travailleurs ou 

les populations ont également été exposés simultanément à d’autres substances chimiques. Pour 

ces raisons, les études épidémiologiques n’ont pas permis de conclure à un excès de cas de 

cancers liés au 1,2-DCA. 

On a également étudié les effets non néoplasiques du 1,2-DCA chez les animaux de 

laboratoire; les résultats différaient selon qu’il s’agissait d’études de courte et de longue durée. 

On a fréquemment observé des changements dans le poids du foie et des reins à la suite d’une 

exposition à court terme à du 1,2-DCA par voie orale et par inhalation. On a également constaté 

de légères lésions aux reins chez les souris mâles et les rats femelles qui avaient reçu du 

1,2-DCA dans leur eau à boire, dans le cadre d’une étude de courte durée. Par conséquent, il 

semble que les lésions hépatiques constituent l’effet néfaste non cancérogène le plus important 

résultant de l’administration par voie orale de 1,2-DCA . Par contre, la plupart des études 

d’exposition chronique n’ont révélé aucune augmentation significative de tumeurs du rein ou du 

foie; les tumeurs ont plutôt été observées dans d’autres organes ou tissus, par exemple la glande 

mammaire, le poumon, la peau, le pré-estomac, le péritoine, l’utérus et l’appareil circulatoire des 

rats et/ou des souris  

Étant donné ces différences dans les effets de l’exposition, selon que celle-ci est 

subchronique ou chronique, et entre les organes cibles, on a tenu compte, dans la présente 

évaluation du risque, aussi bien des effets non carcinogènes que des effets carcinogènes. Les 

résultats de ces deux approches de l’évaluation du risque sont décrits aux sections 10.1 et 10.2, 

respectivement. 
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10.1 Évaluation du risque de cancer  

Comme indiqué à la section 9.2.3, des tumeurs bénignes et malignes sont apparues chez 

les rats et les souris à la suite d’une exposition chronique par voie orale (NCI, 1978) et par 

inhalation (Nagano et coll., 2006), avec une certaine constance dans les types de tumeurs d’une 

espèce à l’autre et d’une voie d’exposition à l’autre. Les types de tumeurs présentant une hausse 

significative qui se retrouvaient peu importe l’espèce et peu importe la voie d’exposition étaient 

les tumeurs mammaires (chez les rats et souris femelles exposés par l’une ou l’autre des voies et 

chez les rats mâles exposés par inhalation) et les fibromes sous-cutanés (après inhalation chez les 

rats mâles et femelles et après gavage oral chez les rats mâles). En outre, on a observé chez les 

souris exposées par les deux voies des tumeurs hépatocellulaires (chez les femelles exposées par 

inhalation et chez les mâles exposés par gavage), des tumeurs endométriales (chez les femelles 

exposées par les deux voies) et des tumeurs bronchiolo-alvéolaires (chez les femelles exposées 

par les deux voies et chez les mâles exposés par voie orale). Les données sur le mode d’action du 

1,2-DCA sont limitées aux enquêtes sur la toxicocinétique et la génotoxicité; par conséquent, on 

ne dispose pas de données suffisantes pour écarter la pertinence de ces types de tumeurs chez 

l’humain. Sur les deux études d’exposition chronique qui ont produit des tumeurs chez les 

rongeurs, l’étude menée par Nagano et coll. (2006) a exposé des animaux pendant une plus 

longue période et a maintenu avec constance les concentrations et les calendriers 

d’administration, ce qui justifie son choix comme étude clé pour l’évaluation du cancer. Étant 

donné que les animaux ont été exposés par inhalation dans cette étude, on a eu recours à un 

modèle PBPK pour effectuer une extrapolation des résultats à partir de l’exposition par 

inhalation à l’exposition par voie orale.  

Pour l’évaluation de la relation dose-réponse, on a appliqué le modèle PBPK de Sweeney 

et coll. (2008) de manière à pouvoir estimer les concentrations pertinentes suivant une exposition 

orale à partir de l’étude par inhalation de Nagano et coll. (2006). L’évaluation se concentrait sur 

les rats, car ils semblent plus sensibles que les souris au 1,2-DCA. On s’est servi du modèle 

PBPK pour estimer la concentration journalière moyenne, sur toute la vie, du 1,2-DCA dans le 

sang de rats exposés par inhalation selon le schéma utilisé par Nagano et coll. (2006). On a 

utilisé la concentration sanguine comme mesure de la dose, car elle a présumément un lien plus 

étroit avec les tumeurs d’intérêt pour les chercheurs que les concentrations tissulaires pour l’un 

ou l’autre des compartiments qui composent le modèle PBPK. En outre, on a choisi la 

concentration sanguine du composé d’origine plutôt que les taux et les concentrations de 

métabolites hépatiques générés, car on n’a pas encore déterminé si la formation de tumeurs 

résulte d’un métabolite spécifique ou de plusieurs métabolites. Les métabolites conjugués 

générés par la voie glutathion étaient considérés comme des mesures potentielles pour cette 

évaluation du risque étant donné que ces métabolites ont été reconnus comme l’entité mutagène 

pour le 1,2-DCA. Toutefois, les données figurant dans la section 9.2.6 ont fait pencher le choix 

en faveur du composé d’origine. D’après des données révélant une hausse significative des 

tumeurs de la glande mammaire chez les rats lorsque le métabolisme était ralenti et qu’on était en 

présence de concentrations plus élevées du composé d’origine (Cheever et coll., 1990), il semble 

que le composé d’origine pourrait être l’entité la plus pertinente pour la modélisation PBPK. De 

plus, les rats présentaient des tumeurs mammaires en plus grand nombre que les souris, et les 

simulations PBPK pour l’étude clé indiquaient que les rats avaient subi des expositions internes 

plus fortes au composé d’origine, tandis que les souris avaient généré davantage de métabolites. 

Bien que l’on ne dispose pas de données adéquates pour déterminer de façon concluante que les 

concentrations sanguines du composé d’origine constituent la meilleure mesure de la dose, on a 
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privilégié cette approche car elle se révèle plus prudente que le recours à des estimations de 

métabolites générés. 

Après avoir estimé la mesure de la dose interne pour chacune des concentrations dans 

l’étude de Nagano et coll. (2006), on a appliqué la méthode de la dose de référence (BMD) à 

l’aide du logiciel BMDS Version 2.2 (U.S. EPA, 2011c). Comme indiqué dans la section 9.2.6, 

des données évoquent l’existence d’un mode d’action non mutagène pour certains types de 

tumeurs, mais les événements clés n’ont pas été précisés pour les modes d’action non mutagènes; 

par conséquent, il faut présumer la présence d’un mode d’action mutagène en attendant que des 

données supplémentaires soient recueillies, ce qui exige une dérivation des facteurs de pente du 

cancer à partir du modèle multi-étapes. On a établi que le paramètre le plus sensible était la 

présence combinée d’un adénome mammaire, d’un fibroadénome et d’un adénocarcinome chez 

les rats femelles; en raison de l’absence de données adéquates sur le mode d’action du 1,2-DCA 

qui permettraient d’écarter la pertinence des tumeurs mammaires pour l’humain, ce paramètre a 

été choisi comme effet critique pour l’évaluation de la relation dose-réponse. En appliquant le 

facteur de pente du cancer à partir du modèle multi-étapes pour toutes les tumeurs mammaires 

combinées, on a estimé que les mesures de doses internes associées à des niveaux de risque de 

10
−4

, 10
−5

 et 10
−6

 étaient de 0,0032, 0,000 32 et 0,000 032 mg/L par jour, respectivement. 

Pour extrapoler la dose externe chez l’humain à partir de la dose interne chez l’animal, on 

a examiné deux méthodes. La première consistait en une extrapolation visant à établir la dose 

externe chez le rat et à appliquer un ajustement allométrique à partir de l’équation 

(0,35 kg/70 kg)
¼
, où 0,35 kg et 70 kg représentent les poids corporels par défaut du rat et de 

l’humain, respectivement (Santé Canada, 1994). Pour la deuxième méthode, on a fait appel à un 

modèle humain PBPK, comme indiqué dans la section 8.5. Les deux méthodes ont abouti à des 

valeurs semblables, la méthode PBPK étant légèrement plus conservatrice que la méthode de 

l’ajustement allométrique. Étant donné que l’application du modèle PBPK permet 

l’incorporation de la cinétique attendue du 1,2-DCA chez l’humain, tandis que l’ajustement 

allométrique permet de tenir compte, de façon générique, des différences cinétiques entre 

l’animal et l’humain qui ne sont pas propres à la substance chimique, on a privilégié la méthode 

PBPK comme base de l’évaluation. Le tableau 3 indique les doses externes pour l’humain selon 

les estimations établies à partir des deux approches. 

 

Tableau 3 : Calcul de la dose externe à partir de scénarios différents pour les trois niveaux de 

risque estimés 

Niveau de 

risque 

estimé 

Mesure de la dose interne Dose externe (méthode de l’ajustement 

allométrique) 

Dose externe 

(méthode PBPK) 

Rat (mg/L par jour) Rat (mg/kg 

p.c./jour) 

Humain
a 
(mg/kg 

p.c./jour)  

Humain (mg/kg 

p.c./jour) 

10
−6

 0,000 027 0,002 0,0005 0,0003 

10
−5

 0,000 27 0,019 0,005 0,003 

10
−4

 0,002 7 0,187 0,05 0,03 

a 
Estimation établie à partir d’une méthode reposant sur un ajustement allométrique plutôt qu’à partir des données 

cinétiques propres au 1,2-DCA 

 

 En se basant sur la dose externe humaine ajustée selon les paramètres cinétiques, assortie 

du risque correspondant, on peut calculer une valeur basée sur la santé (VBS) pour le 1,2-DCA 

dans l’eau potable au moyen de la formule ci-dessous; le tableau 4 fournit les VBS 
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correspondant à chaque niveau de risque. Les VBS sont établies à l’aide de la méthode PBPK, 

mais la méthode de l’ajustement allométrique a également été incluse à des fins de comparaison. 

 

VBS = X mg/kg p.c./jour × 70 kg 

4,2 L-éq/jour 

 

où : 

 X mg/kg p.c./jour est la dose associée au niveau de risque correspondant (voir tableau 3); 

 70 kg est le poids corporel moyen d’un adulte; 

 4,2 L-éq/jour est le volume quotidien d’eau consommé par un adulte, en tenant compte 

des diverses voies d’exposition, tel qu’identifié dans la section 5.6.4. 

 

Tableau 4 : VBS pour trois différents niveaux de risque estimés  

Niveau de risque estimé 

            

VBS 

 (mg/L) 

10
−6

 0,005 

10
−5

 0,05 

10
−4

 0,5 

 

En résumé, les valeurs basées sur la santé pour les paramètres du cancer vont de 0,005 à 

0,5 mg/L (5 à 500 µg/L), ce qui correspond à des niveaux de risque estimés de 10
−6

 à 10
−4

 chez 

l’humain. 

Le mode d’action du composé d’origine a été utilisé pour estimer les doses 

correspondantes chez l’humain. Si on avait utilisé plutôt le taux de formation du métabolite 

hépatique, les limites correspondantes dans l’eau potable protègeraient moins la santé (c.-à-d. 

1,3, 0,13 et 0,013 mg/L, respectivement, pour des risques d’exposition à vie de 10
-4

, 10
-5

 et 10
-6

).   

 

10.2 Évaluation du risque d’effets autres que le cancer  
 En ce qui concerne les effets de l’exposition au 1,2-DCA autres que le cancer, il est 

possible de calculer un apport quotidien tolérable (AQT) en prenant en considération toutes les 

études disponibles et en choisissant l’effet critique constaté à la plus faible dose, ainsi qu’une 

dose (point de départ) à laquelle cet effet critique n’est pas observé ou se produirait à une 

fréquence relativement faible (p. ex. 10 %), puis en appliquant à cette dose un facteur 

d’incertitude afin de tenir compte des différences entre les conditions de l’étude et celles de 

l’exposition environnementale des êtres humains. Bien que la méthode reposant sur la AQT ne 

soit pas généralement employée lorsqu’il s’agit d’évaluer des substances chimiques considérées 

comme cancérogènes, cette méthode a été examinée dans le cas du 1,2-DCA en raison des effets 

nocifs constatés dans les études de courte durée. 

 L’étude la plus appropriée pour l’évaluation du risque d’effets autres que le cancer est 

l’étude de toxicité subchronique réalisée par le NTP (1991), car elle a été menée dans les règles 

de l’art et portait sur les voies d’exposition pertinentes, comme l’eau potable (plusieurs souches 

différentes de rats et une souche de souris étudiées) et le gavage par voie orale (une souche de 
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rats). On a analysé aussi bien les paramètres rénaux que les paramètres immunologiques pour 

évaluer la relation dose-réponse. 

 Dans l’étude du NTP (1991), on a relevé certains signes d’une progression d’effets nocifs 

sur le foie chez les rongeurs. Des augmentations significatives du poids relatif et absolu des reins 

ont été observées chez la plupart des femelles exposées de toutes les souches et espèces et chez 

bon nombre des groupes de mâles exposés, en particulier ceux recevant les doses les plus 

élevées. En outre, on a constaté une élévation de l’azote uréique du sang – pouvant indiquer une 

filtration glomérulaire accrue, mais pouvant également être influencée par la déshydratation et 

d’autres facteurs (Schnellmann, 2008) – chez les rats mâles (aucune analyse biochimique n’a été 

effectuée chez les femelles ou chez les souris); mais cette hausse n’était toutefois pas constante 

et n’a pas persisté au-delà du jour 45 de l’étude. Enfin, on a noté une régénération tubulaire 

rénale chez les rats mâles et femelles et chez les souris dans toutes les études par ingestion d’eau. 

Bien que les chercheurs aient affirmé que ces effets n’étaient pas reliés à la dose (données non 

présentées) dans le cas de la plupart des souches, et que le NTP (1991) ait déclaré que 

[traduction] « des lésions régénératives du rein du rat sont fréquemment observées et sont 

associées à une néphropathie progressive chronique, qui survient chez la plupart des souches de 

rats albinos », ce paramètre a été pris en considération pour l’évaluation de la relation 

dose-réponse étant donné qu’on avait observé des hausses liées à la dose de la régénération 

tubulaire chez les rats F344 femelles et chez les souris B6C3F1 mâles. Vu qu’aucun rongeur 

n’avait été sacrifié avant la fin de l’étude, on ne connaît pas les types de lésions qui auraient pu 

précéder la régénération. Les souris B6C3F1 mâles affichaient, en présence de la dose la plus 

forte, des hausses significatives d’autres lésions rénales, notamment une caryomégalie, une 

dilatation, des cylindres de protéines et une minéralisation. 

 Bien que moins fréquents dans l’ensemble de l’étude du NTP (1991) que les effets sur le 

rein, les effets immunologiques indésirables étaient suffisamment importants pour être pris en 

considération dans l’évaluation de la relation dose-réponse. L’exposition au 1,2-DCA n’avait pas 

d’effet sur le poids absolu ou relatif du thymus, mais une baisse significative des leucocytes a été 

observée aux doses supérieures dans les études par ingestion d’eau au jour 3 (rats F344) et aux 

jours 7 et 45 (rats Sprague-Dawley); de plus, les rats F344 mâles et femelles ayant reçu la dose 

supérieure par gavage ont présenté une nécrose du thymus à des taux significativement 

supérieurs. D’autres éléments viennent appuyer l’immunotoxicité possible du 1,2-DCA, par 

exemple une baisse du nombre de leucocytes et de l’immunité humorale ou à médiation 

cellulaire chez les souris mâles (Munson et coll., 1982), ainsi qu’une activité bactéricide 

diminuée et une vulnérabilité accrue à la mortalité par pneumonie à streptocoque chez les souris 

femelles (Sherwood et coll., 1987).  

 On s’est servi de la méthode fondée sur la BMD pour calculer les points de départ de la 

régénération tubulaire et de la nécrose du thymus. Bien que l’étude déterminante ait permis 

d’établir des NOAEL, c’est la méthode de la BMD qui a servi à calculer un point de départ, car 

la valeur est calculée à partir des données tirées de l’ensemble de la courbe dose-réponse pour 

l’effet critique, plutôt que d’un groupe de dose unique à la NOAEL (PISSC, 1994). On a suggéré 

une limite de confiance inférieure de la dose de référence (BMDL) comme substitut approprié de 

la NOAEL (Crump, 1984). Plus précisément, on a considéré qu’une BMDL appropriée est une 

estimation de la limite inférieure de l’intervalle de confiance à 95 % de la dose correspondant à 

un niveau de risque de 1 % à 10 % de plus que les niveaux de fond. Cette définition de la BMD 

comme étant la limite de confiance inférieure tient compte de la puissance statistique et de la 

qualité des données (PISSC, 1994). La BMD et sa limite inférieure de l’intervalle de confiance à 

95 % correspondant à une augmentation de 10 % du risque excédentaire ont été calculées pour 
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chacun des effets indésirables au moyen du logiciel de l’U.S. EPA pour la BMD (U.S. EPA, 

2011c). La BMD10, la BMDL10, le modèle choisi et le degré d’acceptabilité de la validité 

d’ajustement pour chaque paramètre sont présentés au tableau 5. On s’est servi, comme point de 

départ de l’évaluation du risque d’effets autres que le cancer, de la valeur la plus prudente, soit la 

BMDL10 de 78 mg/kg p.c./jour associée à une régénération tubulaire rénale chez les rats F344 

femelles exposés par ingestion d’eau. 

 

Tableau 5 : Résultats de l’analyse fondée sur la BMD 

Paramètre Sexe, souche, espèce 

(voie d’administration) 

Modèle présentant le 

meilleur ajustement 

Valeur p BMD10  

(mg/kg 

p.c./jour) 

BMDL10  

(mg/kg 

p.c./jour) 

Régénération 

tubulaire 

rénale 

 

Rats F344 femelles 

(ingestion d’eau) 

Weibull 0,8273 142 78 

Souris B6C3F1 mâles 

(ingestion d’eau) 

Linéaire quantique 0,967 212 146 

Nécrose du 

thymus 

Rats F344 femelles 

(gavage) 

Log-logistique et 

Weibull
 

1 268
a
  135

a 

Rats F344 mâles 

(gavage) 
Log-logistique 1 217 140 

a 
Les valeurs fournies sont des moyennes du modèle log-logistique et du modèle Weibull car les données sont 

ajustées aussi bien à un modèle qu’à l’autre. 
 

 On ne dispose pas d’une base de données globale complète pour le 1,2-DCA. Les études 

sur le 1,2-DCA avec exposition par inhalation sont plus nombreuses que les études faisant appel 

à la voie orale, notamment l’ingestion d’eau. Toutefois, ceci ne constitue pas une limite 

importante de la base de données, car il est possible, grâce au modèle PBPK, d’effectuer des 

extrapolations de l’exposition par inhalation à l’exposition par voie orale. Les rats et les souris 

ont été exposés au 1,2-DCA pendant 2 ans dans un seul des essais biologiques sur la durée de la 

vie (exposition par inhalation), alors que dans les autres essais de longue durée (par voie orale et 

par inhalation), les animaux de laboratoire n’ont été exposés que pendant 78 semaines ou moins. 

La base de données sur les études de toxicité pour le développement et la reproduction était 

limitée. Une étude multigénérationnelle (modifiée) par ingestion d’eau n’a été menée que chez 

les souris et, dans le cas des rats, une étude monogénérationnelle n’a exposé les animaux que par 

inhalation. La plupart des études de toxicité pour le développement ont fait appel à une 

exposition par inhalation chez les rats aussi bien que chez les lapins, et une seule étude de 

toxicité pour le développement avec exposition par ingestion d’eau n’a porté que sur des rats. En 

outre, bon nombre de ces études de toxicité pour le développement ont fait appel à des doses qui 

causaient une toxicité maternelle significative se traduisant par une mortalité maternelle, ce qui 

signifie que les doses choisies étaient trop élevées. Un facteur d’incertitude additionnel de 10 a 

été utilisé pour tenir compte d’une base de données incomplète.  

 

L’AQT pour le 1,2-DCA se calcule comme suit : 

 

AQT = 
78 mg/kg p.c./jour 

1000 

   

 = 0,078 mg/kg p.c./jour 
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où : 

 78 mg/kg p.c./jour est la BMDL10 pour la régénération tubulaire rénale chez les rats F344 

femelles exposés par ingestion d’eau dans le cadre de l’étude du NTP (1991) (tel que 

calculé plus haut); 

 1000 est le facteur d’incertitude : ×10 pour la variabilité inter-espèce, ×10 pour la 

variabilité intra-espèce, et ×10 pour les lacunes de la base de données pour tenir compte 

des données incomplètes pour la reproduction et le développement, et pour 

l’extrapolation à partir d’une étude de toxicité subchronique (Ritter et coll., 2007). 

 

 À l’aide cet AQT, on a calculé la VBS pour le 1,2-DCA dans l’eau potable en ce qui 

concerne les effets autres que le cancer. Le calcul est le suivant : 

 

VBS = 0,078 mg/kg p.c. par jour × 70 kg × 0,20 

4,2 L-éq/jour 

   

 = 0,26 mg/L (260 µg/L) 

   

où : 

 0,078 mg/kg p.c./jour est l’AQT, telle que calculée plus haut; 

 70 kg est le poids corporel moyen d’un adulte; 

 0,20 est le facteur d’attribution par défaut pour l’eau potable; il est été utilisé comme 

valeur seuil, étant donné que l’eau potable n’est pas une source importante d’exposition 

au 1,2-DCA, et que des données indiquent la présence importante du 1,2-DCA dans un 

des autres milieux (c.-à-d. l’air; Krishnan et Carrier, 2013) ; et 

 4,2 L-éq/jour est la contribution de l’eau potable à l’exposition quotidienne totale d’un 

adulte, en tenant compte des diverses voies d’exposition (voir la section 5.6.4). 

 

10.3 Comparaison des évaluations de risque de cancer et d’effets autres que le cancer  

La concentration de 1,2-DCA dans l’eau potable associée à un excès de risque pendant la 

vie entière de tumeurs mammaires (combinées) de 10
−6

 a été établie à 0,005 mg/L pour 

l’exposition pendant la vie entière. La VBS pour les risques autres que le cancer a été calculée à 

0,26 mg/L. Comme l’évaluation du risque de cancer a donné une valeur plus prudente, pour le 

1,2-DCA dans l’eau potable, que l’évaluation du risque d’effets autres que le cancer, on 

considère que l’évaluation du risque de cancer est le facteur le plus approprié pour fixer la CMA 

dans l’eau potable. En fonction d’un excès de risque de cancer estimé pour la vie entière de 10
−6

, 

une CMA de 0,005 mg/L (5 µg/L) pour le 1,2-DCA permettrait d’assurer une protection contre le 

cancer et les effets autres que le cancer. 

 

 10.4 Considérations internationales  

 Dans les évaluations du risque menées par diverses agences (U.S. EPA, CIRC, OMS, 

California EPA et National Health and Medical Research Council of Australia), l’angiosarcome 

chez les rats mâles mis en évidence dans l’étude du NCI (1978) a été choisi comme base pour les 

estimations du risque de cancer. Toutefois, on a relevé bon nombre de lacunes dans cette étude 

par gavage, notamment la durée de l’étude (moins de 2 ans), de faibles taux de survie et des 

problèmes liés aux doses. 
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 Le Maximum Contaminant Level (MCL) fixé pour le 1,2-DCA par l’U.S. EPA est 

actuellement de 0,005 mg/L (5 µg/L), en fonction de la faisabilité analytique (U.S. EPA, 1987a). 

Dans un document du Federal Register de 2010 qui annonçait la révision des normes 

actuellement applicables à l’eau potable, l’U.S. EPA a décidé à l’époque de ne pas réviser le 

MCL (U.S. EPA, 2010). Toutefois, cet organisme envisage actuellement de réglementer le 

1,2-DCA de même que 15 autres COV dont on sait ou dont on soupçonne qu’ils causent le 

cancer comme groupe de substances, en vertu de la nouvelle stratégie sur l’eau potable (U.S. 

EPA, 2011d). Ce groupe de COV sera le premier groupe de contaminants dont traitera cette 

nouvelle stratégie. Il est à noter que le 1,2-DCA ne fait pas partie de la Liste 3 des contaminants 

candidats de l’U.S. EPA (2011b). L’U.S. EPA (2009c) a classé le 1,2-DCA comme agent 

cancérogène probable pour l’humain (classe B2). Cet organisme a calculé un facteur de pente 

de 0,091 (mg/kg p.c./jour)
−1

 pour le risque de cancer associé à l’exposition au 1,2-DCA (U.S. 

EPA, 1991c) à partir du 

 taux d’incidence de l’angiosarcome chez les rats mâles (NCI, 1978) en se servant d’une méthode 

multi-étapes linéaire avec analyse du délai avant la mortalité. 

Pour sa part, l’Organisation mondiale de la Santé (OMS, 2003) a fixé, pour l’eau potable, 

une directive de 0,03 mg/L (ou 30 µg/L) à partir de l’étude du NCI (1978) menée sur une période 

de 78 semaines, en appliquant un modèle multi-étapes linéaire fondé sur le taux d’incidence de 

l’angiosarcome chez les rats mâles. Cette valeur recommandée est associée à une limite 

supérieure d’excès de risque de cancer pendant la vie entière de 10
−5

. 

 Le Department of Health Services de la Californie a fixé la MCL pour le 1,2-DCA à 

0,5 µg/L (CDHS, 2005). Par ailleurs, la California Environmental Protection Agency a établi un 

objectif de santé publique pour le 1,2-DCA qui est de 0,0004 mg/L (0,4 µg/L) dans l’eau potable 

(OEHHA, 1999). Cet objectif se fonde sur l’observation d’un taux accru d’angiosarcome chez 

les rats mâles (à partir de l’étude d’exposition par gavage de longue durée, menée par le NCI, 

1978), sur une valeur de puissance du cancer estimative de 0,047 (mg/kg p.c./jour)
−1

 et sur un 

excès de risque de cancer individuel théorique de minimis de 10
−6

.  

Du côté de l’Australie, la limite recommandée pour le 1,2-DCA dans l’eau potable est de 

0,003 mg/L (NHMRC, 2004), qui est fondée sur le calcul effectué par l’OMS (2003) pour 

l’excès de risque; toutefois, l’Australie a adopté une valeur plus prudente pour la limite 

supérieure de l’excès de risque de cancer pendant la vie entière, qui est de 10
−6

 plutôt que de 10
−5

 

tel qu’établi par l’OMS (2003). 

 

 

11.0 Justification  
 Le 1,2-DCA n’est plus produit au Canada, mais il peut y être importé pour utilisation. 

L’analyse de ses propriétés physicochimiques ainsi que les résultats des tests de laboratoire ont 

révélé que le 1,2-DCA est très volatil et que, par conséquent, il s’évaporera assez rapidement des 

eaux de surface. Cependant, il pourrait en être différent pour les eaux souterraines, dans 

lesquelles le 1,2-DCA pourrait persister plus longtemps. Étant donné qu’il s’agit d’un COV, on a 

également estimé son rôle dans une exposition par inhalation et une exposition cutanée lors du 

bain et de la douche, par une approche reposant sur une exposition multivoie. 

 Le 1,2-DCA est classé par Santé Canada et l’U.S. EPA comme un agent cancérogène 

probable pour l’humain, sur la base d’éléments probants insuffisants quant à sa cancérogénicité 

pour l’humain, mais suffisants quant à ses effets sur les animaux, tandis que le CIRC considère le 

1,2-DCA comme un cancérogène possible pour l’humain (groupe 2B). Toutefois, la littérature 

semble indiquer que le cancer pourrait ne se développer qu’après une exposition à de fortes 
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concentrations qui satureraient l’une des voies métaboliques (voie du cytochrome P450), comme 

c’est le cas de substances chimiques semblables, par exemple le dichlorométhane. En 

conséquence, pour le calcul de la CMA, on a utilisé aussi bien les paramètres liés au cancer que 

ceux liés à d’autres effets. 

 Plusieurs études chez l’animal ont révélé une association entre l’exposition au 1,2-DCA 

et une incidence accrue de divers types de tumeurs (tumeurs bénignes et malignes chez le rat ou 

la souris : glande mammaire, poumon, utérus, péritoine, foie, peau et appareil circulatoire) aussi 

bien au siège d’application qu’à des sièges éloignés. En outre, il a été établi, à la lumière des 

études in vitro et in vivo disponibles, que le 1,2-DCA est génotoxique, ce qui permet de conclure 

que le 1,2-DCA est un cancérogène génotoxique possible. Bien qu’il existe des études 

épidémiologiques sur l’association entre le 1,2-DCA et le cancer, toutes portaient sur des 

co-expositions avec d’autres substances chimiques. 

 Une valeur basée sur la santé applicable au 1,2-DCA dans l’eau potable de 0,005 mg/L 

(5 µg/L) peut être établie à partir de l’évaluation du risque de cancer. Cette évaluation suppose 

un excès de risque de cancer de minimis de 10
−6

, qui est considéré comme essentiellement 

négligeable. Parmi les effets autres que le cancer, ce sont les changements histopathologiques 

(régénération tubulaire) dans les reins des rats femelles qui constituent le paramètre le plus 

sensible. À partir de l’évaluation du risque d’effets autres que le cancer, on peut calculer une 

valeur basée sur la santé de 0,26 mg/L (260 µg/L) pour le 1,2-DCA dans l’eau potable. La plus 

basse des deux VBS calculées (0,005 mg/L) est choisie à titre de CMA, car elle assure une 

protection aussi bien pour le cancer que pour les effets autres que le cancer.  

 Par conséquent, une CMA de 0,005 mg/L (5 µg/L) est établie pour le 1,2-DCA à la 

lumière des considérations suivantes : 

 Cette valeur se situe dans la plage considérée comme présentant un risque 

« essentiellement négligeable »; 

 La CMA peut être mesurée par les méthodes analytiques courantes et est atteignable par 

les techniques de traitement de l’eau aux échelles municipale et résidentielle;  

 Il existe un certain nombre de dispositifs résidentiels de traitement de l’eau qui peuvent 

abaisser la concentration du 1,2-DCA dans l’eau potable à 5 µg/L ou moins. 

 Santé Canada continuera, dans le cadre de son processus continu de révision des 

recommandations, de suivre les nouvelles recherches dans ce domaine et recommandera toute 

modification jugée appropriée. 
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Annexe A : Liste des acronymes 

 
1,2-DCA 1,2-dichloroéthane 

ADN acide désoxyribonucléique 

ANSI American National Standards Institute 

AQT apport quotidien tolérable 

ARN acide ribonucléique 

ATG aération par tour à garnissage 

BMD dose de référence 

BMDL limite de confiance inférieure de la dose de référence 

CAG charbon actif en grains 

CAP charbon actif en poudre 

CCN Conseil canadien des normes 

CIRC Centre international de recherche sur le cancer 

CMA concentration maximale acceptable 

COV composé organique volatil 

DMT dose maximale tolérée 

EPA Environmental Protection Agency (É.-U.) 

GSH glutathion 

GST glutathion S-transférase 

Kp coefficient de perméabilité de la peau 

LC50 concentration létale médiane 

LD50 dose létale médiane 

LDM limite de détection pour la méthode 

L-éq litre-équivalent 

LOAEL dose minimale avec effet nocif observé 

MCL maximum contaminant level (É.-U.) 

NCI National Cancer Institute (É.-U.) 

NEEQ niveau estimé d’évaluation quantitative 

NOAEL dose sans effet nocif observé 

NOEC concentration sans effet observé 

NOEL dose sans effet observé 

NPEQ niveau pratique d’évaluation quantitative 

NSF NSF International 

NTP National Toxicology Program (É.-U.) 

OMS Organisation mondiale de la Santé 

p.c. poids corporel 

PBPK pharmacocinétique à base physiologique 

ppm parties par million 

TCFV temps de contact en fût vide 

UV ultraviolet 

VBS valeur basée sur la santé 

 

 
 


