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Tétrachloroéthylène 
 

Partie I. Vue d’ensemble et application 
 
1.0 Recommandation 
 La concentration maximale acceptable (CMA) pour le tétrachloroéthylène dans l’eau 
potable est de 0,010 mg/L (10 µg/L). 
 
 
2.0 Sommaire 

Le tétrachloroéthylène est avant tout un produit chimique de synthèse. Au Canada, il est 
surtout utilisé comme solvant pour le nettoyage à sec et comme intermédiaire dans la synthèse de 
produits chimiques. Les renseignements dont on dispose sur les rejets de ce produit dans l’eau 
potable proviennent principalement des déversements signalés. On ne produit plus de 
tétrachloroéthylène au Canada depuis 1992, mais il continue d’être importé au pays, surtout à 
partir des États-Unis. 

Dans le présent document technique, on recense et on évalue tous les risques que pose la 
présence de tétrachloroéthylène dans l’eau potable pour la santé, en tenant compte de toutes les 
voies d’exposition associées à l’eau potable, c’est-à-dire l’ingestion ainsi que l’inhalation et 
l’absorption cutanée pendant la douche ou le bain. 

On y évalue les nouvelles études et méthodologies, et on prend en considération la 
disponibilité des techniques de traitement appropriées, cela dans le but d’établir une concentration 
maximale acceptable qui protège la santé humaine et qui peut être mesurée et atteinte grâce aux 
techniques de traitement employées aux échelles municipale et résidentielle. Sur la base de cet 
examen, la recommandation pour le tétrachloroéthylène dans l’eau potable est une concentration 
maximale acceptable de 0,010 mg/L (10 μg/L). 

 
2.1 Effets sur la santé 

On a observé à de multiples reprises que le tétrachloroéthylène causait divers types de 
cancers chez les animaux de laboratoire exposés à ce produit par inhalation ou par ingestion, 
notamment des tumeurs du foie chez la souris et la leucémie chez le rat. L’évaluation des risques 
de cancer a été fondée sur les tumeurs du foie chez la souris. Les études sur les effets 
cancérogènes du tétrachloroéthylène chez l’humain, y compris celles sur l’exposition 
professionnelle à long terme, sont contradictoires et il n’existe présentement pas de preuves 
suffisantes pour déterminer si le tétrachloroéthylène est une cause de cancer. 

Divers effets non cancérogènes sur la santé ont été observés chez l’humain et les animaux 
à la suite de l’inhalation ou de l’ingestion de tétrachloroéthylène, notamment des effets sur le 
système nerveux, le foie, les reins, la reproduction et le développement. L’évaluation des risques 
autres que le cancer a été fondée sur les effets neurologiques (confusion des couleurs) chez 
l’humain, cela au niveau d’exposition le plus faible. 

On a pris en compte tant l’évaluation des risques de cancer que l’évaluation des risques 
autres que le cancer pour établir la CMA. L’évaluation des risques autres que le cancer permet 
d’établir une CMA qui protège la santé humaine des effets cancérogènes et non cancérogènes. 
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2.2 Exposition 
 Les Canadiens peuvent être exposés au tétrachloroéthylène dans le cadre de leur travail, ou 
par sa présence dans l’air, l’eau potable ou les aliments, ou encore à la suite de l’utilisation de 
certains produits de consommation. L’exposition se fait principalement par le biais de l’air, 
surtout l’air intérieur. Il est rare de détecter du tétrachloroéthylène dans les approvisionnements 
d’eau potable au Canada, et sa présence est alors habituellement attribuable à un déversement ou à 
une autre source de contamination ponctuelle. Comme le tétrachloroéthylène est hautement 
volatil, on le trouve plus souvent dans les eaux souterraines que dans les eaux de surface. 
Lorsqu’il est présent dans l’eau potable, le produit peut être absorbé par ingestion, par inhalation 
et par absorption cutanée. L’établissement de la CMA prend en considération ces voies 
additionnelles d’exposition par l’eau potable (c.-à-d. pendant le douche ou le bain) en utilisant 
une approche multi-voies. 
 
2.3 Analyse et traitement 
 Lorsque l’on établit une recommandation pour la qualité de l’eau potable, il faut prendre 
en compte tant la capacité de mesurer le contaminant que celle de l’éliminer des 
approvisionnements d’eau potable. On peut mesurer de manière fiable le tétrachloroéthylène 
présent dans l’eau potable en concentration équivalant à la CMA. 
 Les techniques de traitement classiques à l’échelle municipale ne permettent pas 
d’éliminer efficacement le tétrachloroéthylène. Les meilleures techniques dont on dispose pour 
l’éliminer de l’eau potable sont l’aération par tour à garnissage (ATG) et le charbon actif en 
grains (CAG). Compte tenu des techniques qui existent à l’heure actuelle, les usines de traitement 
municipales devraient être en mesure d’atteindre systématiquement des concentrations inférieures 
à la CMA. 
 À l’échelle résidentielle, il existe des dispositifs certifiés de traitement au point 
d’utilisation capables de réduire les concentrations de composés organiques volatils (COV), 
comme le tétrachloroéthylène, dans l’eau potable afin de respecter la CMA. Ces dispositifs font 
appel à des techniques d’adsorption (charbon actif), et on peut les installer sur le robinet (point 
d’utilisation) ou au point d’arrivée de l’eau dans la maison (point d’entrée). Du point de vue de la 
santé, on privilégie les dispositifs au point d’entrée pour diminuer les concentrations de COV 
parce qu’ils traitent l’eau utilisée tant pour l’hygiène corporelle et la lessive que pour la cuisine et 
la consommation. Ainsi, ils permettent de diminuer les risques d’exposition aux COV par 
inhalation. 
 
 
3.0 Application de la recommandation 
Remarque : Des instructions spécifiques concernant l’application des recommandations pour la 
qualité de l’eau potable doivent être obtenues auprès de l’autorité appropriée en matière d’eau 
potable dans la province ou le territoire concerné. 
 En général, le tétrachloroéthylène n’est pas préoccupant pour la plupart des Canadiens qui 
utilisent de l’eau de surface comme source d’eau potable parce qu’il se volatilise facilement. 
Cependant, dans les eaux souterraines, les conditions anaérobies ralentissent la biodégradation du 
tétrachloroéthylène qui est habituellement détecté à proximité des sites qui ont connu un 
déversement ou toute autre contamination comportant ce composé. 
 La recommandation pour la qualité de l’eau potable est fondée sur l’exposition au 
tétrachloroéthylène dans l’eau potable pendant la vie entière (70 ans). En ce qui concerne les 
approvisionnements en eau potable où il y a parfois des dépassements de courte durée des 
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recommandations, on conseille l’élaboration et l’application d’un plan pour répondre à ces 
situations. Dans le cas des dépassements plus importants et plus persistants qui ne peuvent être 
résolus par traitement, on recommande d’envisager l’utilisation d’autres sources d’eau pour la 
consommation, les douches et les bains. 
 
3.1 Surveillance 
 Les sources d’eaux souterraines devraient être caractérisées pour déterminer si elles 
renferment du tétrachloroéthylène, surtout si on ne connaît pas l’utilisation antérieure des terres. 
Les sources d’eaux souterraines ayant été touchées ou susceptibles d’avoir été touchées par des 
déversements ou d’autres sources possibles de contamination comportant ce composé devraient 
faire l’objet d’une surveillance trimestrielle. Les autorités peuvent envisager de réduire cette 
fréquence s’il a été établi que le site contaminé a été assaini de manière satisfaisante. 

Bien que les composantes et les revêtements utilisés dans les tuyaux des réseaux de 
distribution soient maintenant tenus d’être conformes aux normes qui limitent le relargage de 
contaminants, du tétrachloroéthylène peut être relargué par les tuyaux installés avant 1983 dans 
des réseaux de distribution si un revêtement de vinyle-toluène a été utilisé pour remettre en état 
l’intérieur des tuyaux en amiante-ciment. Puisque ce type de revêtement n’est plus en utilisation 
depuis 1983, il est généralement peu probable de trouver du tétrachloroéthylène dans le réseau de 
distribution. Une surveillance trimestrielle pour le tétrachloroéthylène devrait être effectuée dans 
les régions du réseau de distribution dans lesquelles se trouvent de vieux tuyaux d’amiante-ciment 
avec des revêtements de vinyle-toluène, et qui ont des temps de résidence les plus longs (p.ex., 
cul-de-sac).  

Il est recommandé de surveiller la présence de tétrachloroéthylène dans le réseau de 
distribution lorsque le sol a été contaminé par des solvants organiques. 

Les services publiques qui ont des données de référence indiquant que l’absence de 
tétrachloroéthylène dans le réseau de distribution peuvent réduire la fréquence de surveillance. 
Les autorités législatives pourraient aussi considérer une diminution de la fréquence 
d’échantillonnage en présence d’un protocole de rinçage approprié. 
 Si les données de surveillance révèlent la présence de concentrations élevées de 
tétrachloroéthylène, on conseille l’élaboration et l’application d’un plan pour répondre à ces 
situations. 
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Partie II. Science et considérations techniques 
 
4.0 Propriétés, utilisations et sources dans l’environnement 

Le tétrachloroéthylène (C2Cl4; masse moléculaire : 165,85 g/mol; numéro de registre du 
Chemical Abstracts Service : 127-18-4), aussi appelé tétrachloroéthène, perchloroéthylène, 
PERC, PER, PCE et tétrachlorure d’éthylène, est un liquide transparent, incolore et 
non inflammable, dont l’odeur rappelle celle de l’éther (ECETOC, 1999; OMS, 2000). Le seuil 
olfactif du tétrachloroéthylène dans l’eau a été établi à 0,3 mg/L par d’autres organismes 
(ATSDR, 1997; OMS, 2003), mais on n’a trouvé aucune source de référence primaire. Le seuil 
olfactif du tétrachloroéthylène dans l’air est supérieur ou égal à 0,77 ppm1 (Leonardos et coll., 
1969; Nagata, 2003). À température ambiante, le tétrachloroéthylène est un liquide volatil dont la 
pression de vapeur est élevée (1,9 kPa à 20 °C). Son point de fusion est de -22 °C, son point 
d’ébullition de 121 °C et sa masse volumique de 1,623 g/cm3 (Commission européenne, 2005). Le 
tétrachloroéthylène est relativement insoluble dans l’eau (c’est-à-dire 150 mg/L à 25 °C) (OMS, 
2003), et son coefficient de partage octanol-eau est faible (2,53) (Commission européenne, 2005). 
Avec des facteurs de bioconcentration se situant entre 39 et 49, le tétrachloroéthylène ne devrait 
pas se bioconcentrer dans les organismes ou se bioamplifier dans les chaînes alimentaires 
(U.S. EPA, 2012a). 

Au Canada, le tétrachloroéthylène est principalement utilisé comme solvant pour le 
nettoyage à sec et comme intermédiaire dans la synthèse de produits chimiques (p. ex., celle des 
fluorocarbones). Cette substance est également employée pour le traitement et la finition dans 
l’industrie textile, comme solvant d’extraction, comme anthelminthique, comme fluide 
caloporteur et pour la fumigation des grains. En outre, le tétrachloroéthylène est utilisé comme 
fluide isolant et gaz de refroidissement dans les transformateurs électriques, et il entre dans la 
composition de décapants, d’encres d’imprimerie, de préparations d’adhésifs, de revêtements de 
papier et de préparations en aérosol comme les hydrofuges (Gouvernement du Canada, 1993; CPI, 
2004; HSDB, 2007). Un règlement concernant l’utilisation du tétrachloroéthylène dans les 
installations de nettoyage à sec au Canada et les rapports à fournir sur l’importation, le recyclage, 
la vente et l’utilisation de tétrachloroéthylène a été adopté en 2003 et  modifié en 2011 
(Environnement Canada, 2011).  

On ne fabrique plus de tétrachloroéthylène au Canada depuis 1992 (CPI, 2004). En 2013, 
les importations se chiffraient à 10,4 kilotonnes américaines (9,5 kilotonnes métriques) et 
provenaient en majorité (97 %) des États-Unis. Les importations en 2009–2012 variaient de 7,7 à 
12,3 kilotonnes américaines (7,0 à 11,2 kilotonnes métriques; Centre du commerce international, 
2014). 

L’introduction de tétrachloroéthylène dans l’environnement est principalement attribuable 
à des sources anthropiques (Gouvernement du Canada, 1993), mais on a signalé un cas d’algues 
marines produisant naturellement du tétrachloroéthylène (Abrahamsson et coll., 1995). La 
majorité (>97 %) des rejets anthropiques de tétrachloroéthylène au Canada se font dans l’air, alors 
que moins de 0,1 % d’entre eux se font dans l’eau. Les rejets dans l’eau ont diminué au fil du 
temps, avec les plus hauts niveaux observés (moyenne annuelle de 0,076 tonnes métriques) entre 
1994 et 1996, diminuant à une moyenne de 0,032 tonnes métriques par année entre 1997 et 2005, 
et à une moyenne annuelle encore plus basse de 0,003 tonnes métriques entre 2006 et 2012. Les 
rejets dans l’air ont aussi diminué d’une moyenne annuelle de 204 tonnes métriques entre 1994 et 
2001 à une moyenne annuelle de 40,8 tonnes métriques entre 2002 et 2011. Les rejets dans l’air 

                                                           
1 1 ppm de tétrachloroéthylène dans l’air équivaut à 6,78 mg/m3 dans des conditions normales de température 
ambiante (25 °C) et de pression (100 kPa). 
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ont toutefois augmenté entre 2012 et 2014, atteignant une moyenne de 101 tonnes métriques par 
année (Environment Canada, 2015). 

Le tétrachloroéthylène se distribue entre les compartiments de l’environnement par 
volatilisation, précipitation et adsorption. Divers processus, comme la photooxydation, la 
volatilisation et la biotransformation atmosphériques, influent sur le comportement du 
tétrachloroéthylène dans l’environnement. Après avoir été libéré dans le sol ou dans l’eau, le 
tétrachloroéthylène peut s’accumuler dans les eaux souterraines s’il n’en est pas éliminé par 
dégradation ou évaporation (Gouvernement du Canada, 1993). 

Le tétrachloroéthylène peut se volatiliser à partir de l’eau et des sols humides, sa constante 
de la loi d’Henry étant de 1,8 × 10-2 atm-m3/mol à 25 °C (ou, si on l’exprime en valeur sans unité, 
7,23 × 10-1) (Gossett, 1987). La volatilisation vers l’atmosphère est le principal processus 
régissant le devenir du tétrachloroéthylène dans les systèmes aquatiques, alors que 99,45 % du 
tétrachloroéthylène présent dans l’eau peut être libéré dans l’atmosphère (Callahan et coll., 1979; 
Schwarzenbach et coll., 1979; Wakeham et coll., 1983; Kaiser et Comba, 1986; ECETOC, 1999). 
Dans le cadre d’études en laboratoire, on a enregistré des demi-vies par évaporation inférieures à 
1 heure. Toutefois, les mesures sur le terrain et les valeurs théoriques étaient supérieures, allant de 
2 à 10 jours pour les rivières, et de 10 à 30 jours pour les lacs et les étangs. Les taux de 
volatilisation pour les eaux souterraines devraient être faibles puisque la volatilisation et la 
biodégradation y sont considérablement ralenties (PISSC, 1984; ECETOC, 1999; U.S. EPA, 
2012a). 
 Le tétrachloroéthylène devrait s’évaporer rapidement à partir de la surface des sols 
puisque sa pression de vapeur est élevée et son adsorption au sol assez faible (Wilson et coll., 
1981). L’adsorption au sol du tétrachloroéthylène dépend du coefficient de partage, de la teneur 
en carbone organique du sol, du type de rejet et de la concentration de tétrachloroéthylène dans la 
phase liquide (Seip et coll., 1986; Poulsen et Kueper, 1992). D’après les coefficients 
expérimentaux et estimatifs de sorption du sol, qui se situent entre 209 et 1 685, la mobilité du 
tétrachloroéthylène dans le sol est faible à modérée (U.S. EPA, 2012a). Seip et coll. (1986) ont 
déterminé que, dans les sols sableux, le tétrachloroéthylène se déplace presque à la même vitesse 
que dans l’eau, mais qu’il peut être retenu dans les sols dont la teneur en carbone organique et en 
argile est plus élevée. La migration du produit chimique dans le sol varie en fonction de la 
perméabilité et de la porosité du sol ainsi que de la quantité de tétrachloroéthylène rejetée. On 
suppose que le tétrachloroéthylène sera mobile dans la plupart des sols et qu’il pourra atteindre 
des profondeurs suffisantes pour entraîner une contamination des eaux souterraines (Schwille, 
1988; Poulsen et Kueper, 1992). 

Des études en microcosme et pilotes ont montré que le tétrachloroéthylène subit une 
dégradation microbienne en conditions anaérobies, mais pas en conditions aérobies (Bouwer et 
coll., 1981; Barrio-Lage et coll., 1986; Fogel et coll., 1986; Freedman et Gossett, 1989). La 
dégradation anaérobie du tétrachloroéthylène se fait par une déchloration réductive conduisant à 
du trichloroéthylène, du dichloroéthylène et du chlorure de vinyle, l’oxydation microbienne et la 
déshalogénation formant respectivement du dioxyde de carbone et de l’éthylène comme produits 
finaux (Freedman et Gossett, 1989; Bradley, 2000). 
 
 
5.0 Exposition 

Les Canadiens peuvent être exposés au tétrachloroéthylène présent dans l’air, l’eau 
potable et, possiblement, les aliments. De plus, certains segments de la population peuvent y être 
exposés lors de l’utilisation de certains produits de consommation ou dans un contexte 
professionnel. Le nettoyage à sec et le dégraissage des métaux constituent les deux principales 
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activités professionnelles pouvant occasionner une exposition au tétrachloroéthylène pour les 
humains; l’inhalation est la voie d’exposition la plus importante en milieu de travail (CIRC, 
1995). On dispose de certaines données sur l’exposition, mais on les juge insuffisantes pour 
justifier la modification du facteur d’attribution par défaut relatif à l’eau potable de 20 %. 

En se basant sur les données d’exposition utilisées pour l’évaluation du 
tétrachloroéthylène dans le cadre de la liste des substances d’intérêt prioritaire, l’apport quotidien 
total de tétrachloroéthylène est estimé se situer entre 1,22 et 2,67 μg/kg poids corporel (p.c.) pour 
chacun des groupes d’âge de la population générale au Canada. L’ingestion d’eau potable n’est à 
l’origine que d’une faible fraction de l’exposition globale, estimée comme étant entre 0,002 et 
0,06 μg/kg p.c. par jour (<3 %). Les contributions estimées provenant des aliments sont entre 0,12 
et 0,65 µg/kg p.c. par jour (entre 7 et 28 %). La contribution la plus élevée à l’exposition, soit 
>1,22 µg/kg p.c. par jour (>62 %)  provient de l’air, en grande partie (1,21 à 1,88 µg/kg p.c. par 
jour) de l’air intérieur  (Gouvernement du Canada, 1993). 
 
5.1 Eau 

Les concentrations de tétrachloroéthylène dans divers plans d’eau au Canada n’ont été 
mesurées que dans un nombre limité d’études. Comme on le mentionnait dans le rapport 
d’évaluation des substances d’intérêt prioritaire sur le tétrachloroéthylène, les concentrations de 
tétrachloroéthylène sont habituellement faibles dans les eaux de surface, sauf dans les cas où ce 
produit chimique est rejeté dans des plans d’eau à partir de sources industrielles ou d’autres 
sources ponctuelles (Gouvernement du Canada, 1993). 
 
Tableau 1. Concentrations de tétrachloroéthylène dans les échantillons d’eau des provincesa 

Province (type d’eau), année LDM 
(µg/L) 

Nombre 
d’éch. 

Nombre 
d’éch. (%) 

> LDM 

Conc. 
moyenne 

(µg/L) 

Conc. max. 
(µg/L) 

Albertab, 2002 à 2007 NP 2 353 NP 0,41 4,04 
Saskatchewan (eau distribuée), 2002 à 
2005 NP 4 NP 1 1 

Ontario (eau brute), 2002 à 2007 0,05 2 560 151 (5,9 %) 2,6c 23,1 
Ontario (eau traitée), 2002 à 2007 0,05 2 100 51 (2,4 %) 0,33c 1,95 
Ontario (eau distribuée), 2002 à 2007 0,05 2 104 77 (3,7 %) 0,28c 1,9 
Québec (eau distribuée), 2001 à 2005 0,03 à 1 2 473 31 (1,3 %) 0,55c 3,4 
Nouveau-Brunswick (sources  
municipales)b, 1994 à 2007 NP 2 532 9 (0,4 %) 1,2c 7 

Nouveau-Brunswick (réseaux de 
distribution municipaux)b, 1994 à 2007 NP 3 294 12 (0,4 %) 6,1c 54 

Nouveau-Brunswick (sources de la 
Couronne)b, 1994 à 2007 NP 4 304 4 (0,09 %) 1,02c 2 

Nouveau-Brunswick (réseaux de 
distribution de la Couronne)b, 1994 à 
2007 

NP 359 0 (0 %) ND ND 

LDM : limite de détection de la méthode; ND : non détecté; NP : non précisé. 
a Données provenant d’Alberta Environment (2007), du ministère du Développement durable, de l’Environnement et 

des Parcs du Québec (2007), du ministère de la Santé du Nouveau-Brunswick (2007), du ministère de 
l’Environnement de l’Ontario (MEO, 2007) et du Saskatchewan Environment (2007). 

b Les données ont été reçues sous forme de compilation liée à chaque type (c.-à-d. brute, traitée, distribuée)  
c Moyenne dans les échantillons où on a détecté du tétrachloroéthylène exclusivement. 
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Les données récentes sur les concentrations de tétrachloroéthylène dans l’eau potable 
obtenues auprès de plusieurs provinces (voir le tableau 1) montrent que ces concentrations sont 
habituellement inférieures à la limite de détection dans les approvisionnements d’eau au Canada. 
Aucune province n’a détecté de tétrachloroéthylène dans plus de 4 % du total des échantillons 
d’eau traitée. Pour l’ensemble des provinces, seul un échantillon d’eau traitée renfermait une 
concentration de tétrachloroéthylène supérieure à 10 µg/L. Une faible proportion (10/2 560) des 
échantillons d’eau brute prélevés en Ontario contenaient des concentrations de tétrachloroéthylène 
supérieures à 10 µg/L, mais dans l’eau traitée et distribuée, toutes les concentrations de 
tétrachloroéthylène dans les échantillons recueillis dans la province étaient inférieures à 2 µg/L. 

Dans les années 1960 et 1970, on employait du tétrachloroéthylène comme solvant lors de 
l’application de revêtements en vinyle sur les tuyaux en amiante-ciment pendant leur fabrication. 
L’utilisation de ce type de revêtement a été abandonnée dans les années 1980 après la découverte 
de relargage de tétrachloroéthylène dans l’eau potable (Larson et coll., 1983). 

 
5.2 Aliments 

On dispose de données limitées sur la concentration de tétrachloroéthylène dans les 
produits alimentaires au Canada, mais on considère que les aliments ne sont pas une voie 
d’exposition importante (Gouvernement du Canada, 1993). Selon des enquêtes sur les aliments 
menées aux États-Unis, on estime que les concentrations moyennes de tétrachloroéthylène dans 
les groupes d’aliments composites constitués par les produits laitiers, la viande, les céréales, les 
fruits, les légumes, les matières grasses et les huiles ainsi que les sucres sont respectivement de 
6,6, 12,3, 14,7, 0,8, 0,4, 12,9 et 2,9 ng/g (Heikes, 1987; Daft, 1988). D’après ces enquêtes, 
l’apport quotidien moyen de tétrachloroéthylène attribuée aux aliments est évaluée à 8,4 µg. 

La proximité de supermarchés aux établissements de nettoyage à sec peut avoir une 
incidence sur la concentration de tétrachloroéthylène dans les aliments. Cela a été démontré pour 
le beurre et la margarine provenant de magasins situés près d’établissements de nettoyage à sec, 
lesquels renfermaient des concentrations de tétrachloroéthylène plus élevées que les échantillons 
provenant de magasins ne se trouvant pas à proximité de tels établissements (Entz et Diachenko, 
1988; Miller et Uhler, 1988). Les concentrations de tétrachloroéthylène dans le beurre provenant 
d’épiceries proches d’établissements de nettoyage à sec dépassaient 1 ppm dans certains 
échantillons, tandis que les concentrations dans le beurre provenant d’épiceries témoins étaient 
pour la plupart inférieures ou égales à 0,05 ppm (Entz et Diachenko, 1988; Miller et Uhler, 1988). 

   
5.3 Air 

Au Canada, la concentration de tétrachloroéthylène mesurée dans l’air ambiant (à 
l’extérieur) dans le cadre d’une enquête nationale portant sur 22 sites dans 11 villes canadiennes 
se situait entre 0,2 et 5 μg/m3 (Dann et Wang, 1992). Dans l’air intérieur, la concentration 
moyenne de tétrachloroéthylène mesurée dans le cadre d’une étude pilote menée dans 757 foyers 
canadiens choisis au hasard s’établissait à 5,1 μg/m3 (Otson et coll., 1992). Aux États-Unis, les 
concentrations de fond de tétrachloroéthylène sont de l’ordre de quelques parties par billion dans 
les régions rurales et éloignées et de l’ordre de quelques parties par milliard dans les zones 
urbaines et industrielles de même que dans les secteurs à proximité de sources ponctuelles de 
pollution (ATSDR, 1997). Selon la Commission européenne (2005), la majorité des 
concentrations de tétrachloroéthylène mesurées dans l’air en Europe sont inférieures à 10 μg/m3, 
et pour la plupart, inférieures à 1 μg/m3. 
 Des études menées récemment par Santé Canada ont permis de recueillir des échantillons 
d’air intérieur et extérieur sur une période de 24 heures à Halifax, en Nouvelle-Écosse (Santé 
Canada, 2012), et sur des périodes de 24 heures pendant 5 jours consécutifs (pour deux différentes 
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années) à Windsor, en Ontario (Santé Canada, 2010b), alors qu’à Regina, en Saskatchewan, on a 
procédé à des prélèvements selon ces deux plans d’échantillonnage (Santé Canada, 2010a). La 
moyenne géométrique des concentrations de tétrachloroéthylène dans l’air intérieur pendant l’été 
était de 0,853 et de 0,696 µg/m3 à Windsor, de 0,548 µg/m3 pour les échantillons recueillis sur 
24 heures à Regina et de 0,257 µg/m3 à Halifax. L’hiver, cette même moyenne était 
respectivement de 0,431 et de 0,321 µg/m3, de 0,0426 µg/m3 et de 0,269 µg/m3. La moyenne 
géométrique des concentrations dans l’air extérieur pendant l’été était de 0,231 et de 0,137 µg/m3 

à Windsor, de 0,051 µg/m3 pour les échantillons recueillis sur 24 heures à Regina et de 
0,062 µg/m3 à Halifax. L’hiver, cette même moyenne était respectivement de 0,158 et de 
0,119 µg/m3, de 0,069 µg/m3 et de 0,053 µg/m3. Un échantillonnage de l’air individuel effectué 
pendant l’été et l’hiver 2005 à Windsor a identifié un degré d’exposition légèrement plus élevé 
que les concentrations dans l’air intérieur (0,995 µg/m3 l’été et 0,584 µg/m3 l’hiver). L’étude 
menée à Regina a également examiné les différences possibles entre les fumeurs et les non-
fumeurs, et obtenu des résultats similaires pour les deux groupes. 

Certaines activités donnent lieu à une augmentation de l’exposition individuelle au 
tétrachloroéthylène bien au-dessus des concentrations dans l’air extérieur. Dans une étude sur 
l’exposition à divers composés organiques volatils (COV) pendant les activités quotidiennes 
habituelles, on a déterminé que l’exposition moyenne au tétrachloroéthylène dans l’air respiré par 
7 volontaires (4 hommes et 3 femmes) de 4 foyers était de 8,5 μg/m3, alors que l’exposition 
moyenne au tétrachloroéthylène dans l’air extérieur était de 1,2 μg/m3. On a noté une 
augmentation de l’exposition au tétrachloroéthylène chez un sujet qui avait passé dix minutes 
dans un établissement de nettoyage à sec et rapporté des vêtements nettoyés chez lui. Une hausse 
d’exposition a également été observée chez sa femme (exposition moyenne pondérée sur 
12 heures de 50 μg/m3 pour ces deux individus). On a également enregistré une exposition élevée 
chez un autre volontaire ayant utilisé un produit de nettoyage pour carburateur de moteur pendant 
deux heures (exposition moyenne pondérée sur 9 heures de 220 μg/m3) (Wallace et coll., 1989). 
 Les concentrations dans l’air intérieur peuvent devenir élevées dans les habitations situées 
dans le même édifice qu’un établissement de nettoyage à sec utilisant du tétrachloroéthylène, 
comme le montrent les mesures des concentrations dans l’air effectuées dans deux immeubles 
d’appartements de la ville de New York dont le rez-de-chaussée était occupé par un tel 
établissement. Les concentrations enregistrées dans l’air intérieur se situaient entre 50 et 
6 100 μg/m3, la moyenne se chiffrant entre 358 et 2 408 μg/m3. Lorsque les activités de nettoyage 
à sec ont cessé, les concentrations dans les appartements ont considérablement diminué, mais 
variaient encore de 10 à 800 μg/m3 au bout d’un mois (Schreiber et coll., 2002). 
 L’intrusion de vapeurs est un phénomène par lequel le tétrachloroéthylène et d’autres 
COV provenant de sources souterraines (p. ex., les sols ou les eaux souterraines) s’introduisent à 
l’intérieur des bâtiments par les sols en terre battue ou les vides sanitaires, de même que par les 
fissures ou les ouvertures dans les dalles ou les fondations des bâtiments (U.S. EPA, 2012d). Il 
s’agit d’une autre source possible de tétrachloroéthylène dans l’air intérieur, surtout dans le cas 
des bâtiments construits sur des sites où le sol ou l’eau souterraine renferme de fortes 
concentrations de tétrachloroéthylène (McDonald et Wertz, 2007; U.S. EPA, 2012c). 
 On a examiné les données publiées de surveillance du tétrachloroéthylène dans l’air 
individuel afin d’étudier le degré d’exposition des travailleurs américains à ce produit chimique, 
cela dans différentes industries (nettoyage à sec, dégraissage de métaux et autres industries). 
L’exposition individuelle la plus élevée a été associée à l’industrie du nettoyage à sec avec une 
concentration moyenne de tétrachloroéthylène de 59 ppm (intervalle de valeurs : 0 à 4 636 ppm, 
n = 1 395) ainsi qu’à l’industrie du dégraissage des métaux et des plastiques avec une 
concentration moyenne de tétrachloroéthylène de 95 ppm (intervalle de valeurs : 0 à 1 800 ppm, 
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n = 206). Des concentrations plus faibles ont été enregistrées pour d’autres industries. Par 
exemple, la concentration moyenne mesurée dans l’air était de 15 ppm (intervalle de valeurs non 
précisé, n = 71) pour la fabrication d’articles en cuir et de 6 ppm (intervalle de valeurs : 1,9 
à 16 ppm, n = 22) pour l’industrie de l’imprimerie (Gold et coll., 2008). 
 
5.4 Produits de consommation 
 On dispose de renseignements limités sur les concentrations de tétrachloroéthylène dans 
les produits de consommation au Canada, et il n’existe aucune donnée quantitative sur 
l’exposition découlant de l’utilisation de ces produits. Cependant, en général, on peut trouver du 
tétrachloroéthylène dans certains produits de consommation, comme les détachants, les 
protecteurs pour le suède, les cirages pour le cuir et les chaussures, les adhésifs, les produits 
destinés aux automobiles, les encres d’imprimerie et les décapants (CAREX Canada, 2010). 
 
5.5 Sol 

On dispose de renseignements limités sur les concentrations de tétrachloroéthylène dans 
les sols au Canada. 

En Ontario, on a déterminé que le 98e centile des concentrations de tétrachloroéthylène 
dans le sol des parcs non touchés par la pollution en milieu rural (n = 102) et en milieu urbain 
(n = 59) se chiffrait respectivement à 1,1 et 0,87 ng/g (MEEO, 1994). Les concentrations 
moyennes étaient respectivement de 0,2 et 0,18 ng/g. 

Dans les sols touchés par des sources ponctuelles de pollution, les concentrations de 
tétrachloroéthylène peuvent être plus élevées. Dans un site industriel se trouvant à Vancouver, en 
Colombie-Britannique, les concentrations de tétrachloroéthylène dans le sol allaient de 0,006 à 
plus de 10 mg/kg (Golder Associates, 1989). 
 On a également mesuré les concentrations de tétrachloroéthylène dans les sédiments de 
plans d’eau touchés par des sources ponctuelles de tétrachloroéthylène. Les échantillons de 
sédiments prélevés dans la rivière Sainte-Claire, qui a été choisie comme lieu d’échantillonnage à 
cause de sa proximité aux sources, renfermaient des concentrations de tétrachloroéthylène allant 
de 0,006 à 0,029 mg/kg (MEO, 1987). On a enregistré des concentrations de tétrachloroéthylène 
de 5,9 à 29 μg/kg dans 2 des 5 échantillons de sédiments prélevés en milieu urbain à Sarnia, en 
Ontario (Marsalek, 1986). On n’a répertorié aucune mesure de tétrachloroéthylène dans des 
sédiments provenant de plans d’eau non pollués au Canada. 
 
5.6 Exposition par voies multiples associée à l’eau potable 

Étant donné les propriétés physicochimiques du tétrachloroéthylène, l’inhalation et 
l’absorption cutanée lors d’un bain ou d’une douche peuvent constituer des voies d’exposition 
importantes. 

Pour évaluer l’exposition globale au tétrachloroéthylène qui est associée à l’eau potable, 
on peut établir la contribution relative de chaque voie d’exposition à l’aide d’une méthode 
d’évaluation de l’exposition par voies multiples (Krishnan et Carrier, 2008). Selon cette méthode, 
on exprime les contributions respectives en litres équivalents (L-eq) par jour. Les voies 
d’exposition par absorption cutanée et par inhalation d’un composé organique volatil sont 
considérées comme significatives si elles contribuent à au moins 10 % de la quantité d’eau 
potable consommée (Krishnan, 2004; Krishnan et Carrier, 2008). 
 Un modèle pharmacocinétique à base physiologique (PBPK)  chez l’humain – d’après 
Gearhart et coll. (1993), avec une composante de douche établie d’après Reitz et col. (1996) et 
Rao et Brown (1993) – a été utilisé pour estimer la contribution en L-eq de l’exposition par voie 
cutanée et par inhalation au tétrachloroéthylène pendant la douche ou le bain, cela d’une manière 
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cohérente avec la méthode de Krishnan et Carrier (2008). Le modèle de Rao et Brown (1993) est 
fondé sur les concentrations sanguines de tétrachloroéthylène mesurées chez des sujets exposés au 
produit pendant la douche, et il exprime donc l’exposition tant au tétrachloroéthylène dissous 
dans l’eau qu’à celui vaporisé dans l’air. À partir des doses externes générées par le modèle 
PBPK chez l’humain (voir les sections 8.5 et 10), on a estimé la contribution en L-eq de 
l’exposition par voie cutanée et par inhalation lors de la douche ou du bain en appliquant le 
modèle PBPK 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 les estimations des 
doses internes quotidiennes associées à l’ingestion, on a déterminé que les contributions des 
expositions par voie cutanée et par inhalation étaient respectivement de 1,21 et de 3,45 L-eq. 
Lorsque l’on additionne ces valeurs à la consommation d’eau potable normalisée au Canada de 
1,5 L/jour, on trouve que l’exposition quotidienne totale au tétrachloroéthylène présent dans l’eau 
potable est de 6,2 L-eq (valeur arrondie). 
 
 
6.0 Méthodes d’analyse 

La United States Environmental Protection Agency (U.S. EPA) dispose actuellement de 
quatre méthodes d’analyse approuvées pour l’analyse du tétrachloroéthylène dans l’eau potable 
(U.S. EPA, 2002). 

La méthode 502.2, révision 2.1, qui fait appel à la chromatographie en phase gazeuse 
(CPG) capillaire par purge et piégeage avec détecteurs à photoionisation et détecteurs à 
conductivité électrolytique en série, a une limite de détection de la méthode (LDM) variant de 
0,02 à 0,05 μg/L. La méthode 524.2, révision 4.1, qui fait appel à la CPG capillaire par purge et 
piégeage avec détection par spectrométrie de masse (SM), a une LDM variant de 0,05 à 
0,14 μg/L. La version 1.0 de la méthode 524.3 permet de mesurer les COV dans l’eau potable. 
Cette méthode fait appel à une technique de CPG-SM dont la limite de détection pour le 
tétrachloroéthylène est de 0,036 µg/L. Elle a les avantages suivants : optimisation des paramètres 
de purge et de piégeage, possibilité d’utiliser la détection d’ions déterminés (SIM), et utilisation 
d’agents de préservation solides à base d’acide (U.S. EPA, 2009). La méthode 551.1, révision 1.0, 
qui fait appel à l’extraction liquide-liquide et à la CPG avec détecteurs à capture d’électrons, a 
une LDM de 0,002 μg/L ou de 0,008 μg/L, respectivement, selon que l’on utilise de l’éther de 
méthyle et de tert-butyle (MTBE) ou du pentane comme solvant d’extraction (U.S. EPA, 1995). 

À l’heure actuelle, le niveau pratique d’évaluation quantitative (NPEQ) établi par 
l’U.S. EPA en fonction de la capacité des laboratoires à mesurer la concentration de 
tétrachloroéthylène avec une précision et une exactitude raisonnables est de 5 μg/L (U.S. EPA, 
1991b). Cependant, l’U.S. EPA a récemment procédé à une évaluation des données d’analyse du 
tétrachloroéthylène à partir d’études d’évaluation de la performance et d’essais interlaboratoires, 
cela dans le cadre de son deuxième cycle d’examen aux six ans, afin de réévaluer les NPEQ 
(U.S. EPA, 2009). L’U.S. EPA a indiqué que plus de 90 % des laboratoires d’analyse avaient 
obtenu la note de passage, ce qui laisse supposer que les NPEQ actuels pourraient être plus bas. 
Cette analyse comportait plusieurs études avec concentrations connues inférieures au NPEQ 
actuel. L’application d’un multiplicateur de 10 à la limite supérieure des LDM des trois méthodes 
d’analyse approuvées (502.2, 524.2 et 551.1) a produit un NPEQ variant de 0,08 à 1,4 µg/L 
(U.S. EPA, 2009, 2010). L’examen mené par la U.S. EPA indique que le NPEQ pourrait être 
abaissé à environ 0,5 µg/L (U.S. EPA, 2010). 

Trois méthodes normalisées, soit SM 6200B, SM 6200C et SM 6232, peuvent également 
être employées pour l’analyse du tétrachloroéthylène dans l’eau potable. Les méthodes SM 6200B 
et SM 6200C font appel à la CPG capillaire par purge et piégeage avec détection par SM ou avec 
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détecteurs à photoionisation et détecteurs à conductivité électrolytique en série, respectivement. 
La méthode SM 6200B a une LDM de 0,047 μg/L, alors que celle de la méthode SM 6200C varie 
de 0,013 à 0,014 μg/L. Les limites de quantification minimales, définies comme étant les plus 
faibles concentrations pouvant être quantifiées de manière exacte à l’aide de ces méthodes, sont 
de 0,188 μg/L et de 0,056 μg/L pour les méthodes SM 6200B et SM 6200C, respectivement 
(APHA et coll., 2005). La méthode SM 6232 fait appel à une extraction liquide-liquide suivie 
d’une CPG avec détecteurs à capture d’électrons. La LDM n’est pas indiquée pour cette méthode 
puisqu’elle varie fortement en fonction des caractéristiques du système de CPG employé, du 
rapport solvant-eau et des interférences produites par le solvant (APHA et coll., 2005). 

ASTM International indique que la méthode D5790 permet de doser le tétrachloroéthylène 
dans l’eau potable. Cette méthode fait appel à la CPG capillaire par purge et piégeage avec 
détection par SM (ASTM, 1999) et sa LDM est de 0,25 μg/L (NEMI, 1995). 

 
 

7.0 Considérations relatives aux techniques de traitement et aux réseaux de 
distribution 

7.1 Échelle municipale 
Les usines de traitement d’eau potable municipales qui ont recours à des techniques de 

traitement conventionnelles (coagulation, sédimentation, filtration et chloration) ne parviennent 
pas, en général, à diminuer de manière efficace (de 0 à 29 %) les concentrations de COV dans 
l’eau potable (Love et coll., 1983; Robeck et Love, 1983). Une partie des COV peut être éliminée 
de manière accidentelle par volatilisation à partir de bassins à découvert (Santé et Bien-être social 
Canada, 1994). L’U.S. EPA (1991b) indique que l’adsorption sur charbon actif granulaire (CAG) 
et l’aération par tour à garnissage (ATG) sont les meilleures techniques existantes (MTE) pour 
réduire les concentrations de tétrachloroéthylène dans l’eau potable. Ces techniques de traitement 
se sont montrées capables de faire passer une concentration de tétrachloroéthylène de 30 à 
500 μg/L dans l’eau d’arrivée à une concentration inférieure à 1 μg/L dans l’eau traitée (Love et 
Eilers, 1982; Chrobak et coll., 1985; Reijnen et coll., 1985; Hand et coll., 1988; AWWA, 1991; 
Lykins et Clark, 1994; Dyksen et coll., 1995). 

Il a également été établi que divers procédés d’oxydation avancée (POA), comme 
l’ozonation combinée au peroxyde d’hydrogène, constituent des méthodes de traitement efficaces 
pour éliminer le tétrachloroéthylène (Aieta et coll., 1988; Zeff, 1991; Dyksen et coll., 1992; 
Topudurti, 1993; Hirvonen et coll., 1996b; Karimi et coll., 1997; Hirvonen et coll., 1998). 

Le choix du procédé de traitement approprié pour un approvisionnement en eau particulier 
dépend de nombreux facteurs, comme les caractéristiques de l’eau brute et les conditions 
d’utilisation de la méthode de traitement. 

 
7.1.1 Adsorption sur charbon actif 

Le charbon actif est utilisé pour le traitement de l’eau soit sous forme de CAG, soit sous 
forme de charbon actif en poudre (CAP). La capacité du charbon actif à éliminer les COV par 
adsorption varie en fonction d’une série de facteurs, comme la compétition d’autres contaminants, 
le chargement préalable de matières organiques naturelles (MON), la température, les propriétés 
physicochimiques des COV et le milieu filtrant au charbon (Speth, 1990; AWWA, 1991). 
L’application de CAP, qui est la méthode convenant le mieux aux systèmes conventionnels de 
traitement de l’eau de surface, peut diminuer les faibles concentrations occasionnelles de COV, 
dont le tétrachloroéthylène, lorsqu’elle est effectuée à l’usine de traitement, en permettant un 
temps de contact suffisant et un mélange adéquat. Dans les usines de traitement conventionnelles, 
on applique habituellement le CAP à la prise d’eau de l’usine, lors du processus de mélange 
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rapide et en amont du filtre. Un temps de contact suffisant, qui repose sur les caractéristiques et la 
concentration du contaminant à adsorber, est requis (Najm et coll., 1991). En général, l’adsorption 
sur CAP est moins efficace que celle sur CAG pour éliminer les COV, et cela, principalement à 
cause de son utilisation dans des bassins de coagulation ou de sédimentation où les sites 
d’adsorption peuvent être bloqués par la floculation; du fait que l’on ne laisse pas s’écouler assez 
de temps pour que la capacité d’adsorption atteigne son maximum; et du fait que la concentration 
à l’équilibre dans la phase liquide (force motrice du gradient de concentration) décroît pendant le 
processus d’adsorption. Une étude à  pleine échelle a montré que l’application d’une dose de CAP 
de 7,1 mg/L était capable de diminuer une concentration de tétrachloroéthylène de 0,7 μg/L dans 
l’eau brute à 0,3 μg/L (Singley et coll., 1979). 

On trouve des concentrations plus importantes de COV dans les eaux souterraines. On 
utilise couramment l’adsorption sur CAG pour éliminer en continu les COV présents dans les 
eaux souterraines (Snoeyink, 1990). Le procédé fait appel à un contacteur garni de CAG. Quand 
l’eau traverse le contacteur, les contaminants se diffusent dans les granules adsorbantes et 
s’accumulent à leur surface (Crittenden et coll., 2005). L’utilisation de colonnes garnies de 
charbon permet un meilleur contact entre l’eau et le charbon, accroît l’efficacité d’adsorption et 
assure un meilleur contrôle du processus que le CAP (Snoeyink, 1990). 

L’utilisation de CAG pour éliminer les COV présents dans l’approvisionnement en eau 
potable nécessite la prise en compte des caractéristiques suivantes dans la conception du 
processus : le taux de consommation du charbon, le temps de contact en fût vide (TCFV), le 
prétraitement de l’eau brute, la configuration du contacteur et la méthode de remplacement ou de 
régénération du CAG. Au fil de l’utilisation et en fonction des divers facteurs indiqués 
précédemment, les contaminants organiques s’échappent du fût de charbon. Le moment où la 
concentration de contaminants dans l’eau traitée dépasse l’objectif visé par le traitement définit ce 
qu’on appelle le passage initial. Dans les systèmes à fûts multiples, les différents fûts peuvent 
continuer d’être utilisés même après le passage initial, pourvu que la concentration de 
contaminants dans le mélange d’eau traitée respecte toujours les objectifs visés par le traitement. 
Une fois épuisé, le CAG est retiré du contacteur et remplacé par du CAG neuf ou régénéré. Pour 
des raisons pratiques, le CAP n’est pas récupéré et réactivé. Par conséquent, son taux de 
consommation peut être élevé par rapport à celui du CAG (Chowdhury et coll., 2013). La 
régénération et (ou) le remplacement des matériaux épuisés constitue une considération 
économique importante dans l’atteinte des objectifs fixés en matière d’élimination des 
contaminants. 

Parmi les problèmes de fonctionnement courants associés aux contacteurs d’adsorption sur 
CAG figurent la prolifération biologique et l’augmentation de la numération des bactéries 
hétérotrophes dans l’eau traitée  ainsi que le colmatage et l’encrassement du fût de charbon par 
des précipités chimiques et bactériens (AWWA, 1991). Les considérations de fonctionnement 
comprennent la nécessité d’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. Pour empêcher le fût de se boucher, un 
prétraitement de l’eau avant son entrée dans le contacteur au CAG est souvent nécessaire 
(Snoeyink, 1990; Speth, 1990; Crittenden et coll., 2005). 

On a pu faire passer une concentration de tétrachloroéthylène dans l’eau d’arrivée se 
situant entre 30 et 194 µg/L à moins de 1 µg/L dans l’eau potable, cela dans des conditions de 
fonctionnement raisonnables (Love et Eilers, 1982; Chrobak et coll., 1985; Hand et coll., 1988; 
U.S. EPA, 1990; AWWA, 1991; Dyksen et coll., 1995). Les données de fonctionnement 
provenant d’une installation de traitement au CAG à l’échelle municipale indiquent qu’une 
concentration de tétrachloroéthylène dans l’eau d’arrivée de 30 µg/L a pu être ramenée à une 
valeur inférieure à 1 µg/L à l’aide d’un seul contacteur, avec un taux de charge hydraulique de 
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2,56 gallons par minute/pi2 (6,2 m/h) et un TCFV de 12,7 minutes, ce qui donne un taux de 
consommation du charbon de 0,0167 kg/m3 (kilogrammes de CAG par mètre cube d’eau traitée; 
Hand et coll., 1988). D’autres résultats d’études à pleine échelle ont montré que deux contacteurs 
au CAG en parallèle, avec un taux de charge hydraulique de 7,1 gallons par minute/ft2 (17,3 m/h) 
chacun et un TCFV de 10,5 minutes, pouvaient faire passer une concentration de 
tétrachloroéthylène de 194 µg/L à moins de 1 µg/L, pour un taux de consommation de charbon de 
102 lb de CAG par million de gallons d’eau traitée (0,0122 kg/m3; Chrobak et coll., 1985). Une 
enquête sur les usines de traitement où l’on utilise du CAG pour éliminer le tétrachloroéthylène, 
menée aux États-Unis, a révélé qu’il était possible de ramener des concentrations dans l’eau 
d’arrivée se situant entre 5 et 150 µg/L à des valeurs inférieures à 1 µg/L dans diverses conditions 
de fonctionnement (AWWA, 1991; Dyksen et coll., 1995). 

Le procédé de traitement au CAG est surtout utilisé pour les petits systèmes de traitement 
de l’eau en raison de sa simplicité et de sa facilité d’utilisation (Snoeyink, 1990). 

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

Le strippage à l’air est une technique de traitement couramment utilisée pour diminuer la 
concentration des COV dans l’eau potable (Dyksen et coll., 1984; Cummins et Westrick, 1990; 
U.S. EPA, 1991a; Dzombak et coll., 1993; Dyksen, 2005; OMS, 2011). Ce procédé consiste à 
faire entrer en contact l’eau et l’air, 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’U.S. EPA considère que l’ATG est la meilleure technique puisqu’elle permet 
d’éliminer 99 % des COV présents dans l’eau potable (U.S. EPA, 1991b). L’ATG est un système 
optimal d’élimination des COV de l’eau puisqu’elle permet d’atteindre des rapports air-eau plus 
élevés que les autres systèmes d’aération. Dans la colonne d’ATG, l’eau contaminée s’écoule vers 
le bas par gravité sur un fût muni d’un garnissage, 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 les effluents gazeux de la tour à 
garnissage avant leur rejet dans l’atmosphère afin de réduire la concentration de contaminants 
(Crittenden et coll., 1988; Adams et Clark, 1991). 

Plusieurs facteurs de conception ont une incidence sur le degré d’élimination des COV, à 
savoir le rapport air-eau, la superficie disponible pour le transfert de masse, le taux de charge 
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). L’aération par 
diffusion d’air, l’aération par barbotage multiphases, et l’aération à plateaux et à plateaux peu 
profonds sont d’autres technologies d’enlèvement du tétrachloroéthylène de l’eau potable par 
strippage à l’air utilisées par les petits systèmes (U.S. EPA, 1998). 

L’entartrage et l’encrassement de la colonne constituent un problème de fonctionnement 
courant. Les principales causes de l’encrassement sont les dépôts 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’eau d’arrivée, 
l’utilisation d’agents antitartre et l’élimination du fer avant l’ATG (U.S. EPA, 1984; Dyksen, 
2005). La croissance d’algues peut aussi constituer un problème dans les zones de la colonne qui 
sont exposées à la lumière. Il pourrait également être nécessaire de recourir à un traitement 
ultérieur comme 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 l’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 
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de fonctionnement, le contact entre l’eau et l’air dans le système d’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 d’Henry et sur le coefficient de transfert de masse du 
contaminant. Ces paramètres déterminent la taille de l’équipement et l’efficacité d’élimination des 
COV (Crittenden et coll., 2005). 

À l’aide de l’ATG, on a pu faire passer une concentration de tétrachloroéthylène dans 
l’eau d’arrivée se situant entre 60 et 500 µg/L à une valeur inférieure à 1 µg/L dans l’eau potable, 
cela dans des conditions de fonctionnement raisonnables (Reijnen et coll., 1985; Hand et coll., 
1986, 1988; AWWA, 1991; Dyksen et coll., 1995). Des données sur l’ATG à l’échelle réelle 
indiquent qu’une concentration de tétrachloroéthylène de 60 µg/L dans une eau d’arrivée ayant un 
débit de 8,1 ML/jour a pu être ramenée à 0,4 µg/L avec un rapport air-eau de 61, un dispositif de 
strippage à l’air de 7,5 m de long, un taux de charge hydraulique de 15,5 kg/m2/s et une colonne à 
garnissage de 2,4 m de diamètre (Hand et coll., 1988). Des concentrations dans l’eau d’arrivée 
atteignant jusqu’à 500 µg/L ont pu être ramenées à moins de 1 µg/L avec un rapport air-eau 
de 35, un dispositif de strippage de 7,3 m de long, un taux de charge hydraulique de 27,2 gallons 
par minute/pi2 et une colonne à garnissage de 2,3 m de diamètre (Dyksen et coll., 1995). Les 
résultats d’une enquête effectuée dans des usines de traitement d’eau potable ont révélé qu’il était 
possible de ramener des concentrations de tétrachloroéthylène dans l’eau d’arrivée allant jusqu’à 
170 µg/L à des valeurs inférieures à 1 µg/L dans l’eau traitée, et ce, dans diverses conditions de 
fonctionnement (Reijnen et coll., 1985; AWWA, 1991). 

Généralement, l’aération par diffusion d’air a une efficacité d’élimination plus faible et 
consomme plus d’électricité que les systèmes d’ATG (AWWA, 1991). Elle permet 
habituellement de réduire de 73 à 95 % les concentrations de tétrachloroéthylène (U.S. EPA, 
1984, 1991a). Une étude à l’échelle pilote sur l’aération par diffusion d’air a montré qu’on 
pouvait faire passer les concentrations de tétrachloroéthylène dans l’eau d’arrivée de 636 µg/L à 
moins de 1 µg/L, avec un rapport air-eau de 16 et un temps de contact de 10 minutes (Love et 
Eilers, 1982). 

Adams et Clark (1991) ont évalué les coûts associés à des systèmes ayant une capacité de 
traitement de 1 à 100 ML/jour. Ces évaluations indiquent que, dans la plupart des cas, il est plus 
économique d’utiliser l’ATG que le CAG pour réduire les concentrations de tétrachloroéthylène 
dans l’eau potable, même si les effluents gazeux des tours à garnissage doivent être traités sur 
CAG en phase vapeur. 
 
7.1.3 Combinaison de l’aération par tour à garnissage et du charbon actif en grains 

La combinaison de l’ATG avec l’adsorption sur CAG en phase liquide est susceptible 
d’être efficace pour produire une eau à faible teneur en COV. Dans une usine de traitement à 
l’échelle municipale combinant ces procédés, on employait le strippage à l’air pour enlever le 
gros des COV présents dans l’eau, et l’adsorption sur charbon actif servait, dans une deuxième 
étape, à réduire davantage les concentrations résiduelles de COV (McKinnon et Dyksen, 1984; 
Stenzel et Sen Gupta, 1985). De plus, l’utilisation d’un procédé de strippage à l’air avant 
l’adsorption sur CAG en phase liquide peut prolonger la durée de vie des fûts de charbon. Il a été 
démontré que l’utilisation d’une tour à garnissage combinée avec un adsorbeur au CAG 
permettait de ramener une concentration de tétrachloroéthylène dans l’eau d’arrivée de 100 µg/L à 
une valeur inférieure à 1 μg/L, avec un rapport air-eau de 90 et un garnissage d’une hauteur de 
3,0 m (AWWA, 1991). Aucun renseignement n’a été fourni sur les conditions de fonctionnement 
de l’adsorbeur au CAG dans cette étude. 
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7.1.4 Ozonation 
On considère en général que la cinétique de la réaction d’ozonation n’est pas propice au 

traitement du tétrachloroéthylène dans l’eau potable à cause de la lenteur de la réaction et de la 
nécessité d’atteindre de faibles concentrations dans l’eau traitée (Dyksen et coll., 1992; Hirvonen 
et coll., 1996b). Cependant, des études à l’échelle pilote ont révélé que l’on pouvait réduire les 
concentrations de tétrachloroéthylène de 60 à 75 % en utilisant des doses d’ozone entre 6 
et 9 mg/L (Fronk, 1987; Zeff, 1991). 
 
7.1.5 Procédés d’oxydation avancée 

Les POA font référence à l’utilisation de combinaisons adéquates de lumière ultraviolette 
(UV), d’oxydants chimiques et de catalyseurs (ozone-peroxyde d’hydrogène, ozone-UV, 
UV-peroxyde d’hydrogène, UV-dioxyde de titane, ozone-UV-dioxyde de titane, oxydation par 
ozone à pH élevé) pour générer des radicaux hautement réactifs, comme les radicaux hydroxyles, 
qui sont de puissants oxydants réagissant rapidement et de façon non sélective avec les 
contaminants organiques. 

Les propriétés physicochimiques de la matrice d’eau ont une profonde incidence sur les 
POA. Les paramètres de la qualité de l’eau susceptibles d’avoir un effet sur l’efficacité des POA 
comprennent l’alcalinité de l’eau, le pH, les MON, les ions métalliques réduits (fer et manganèse) 
ainsi que la turbidité. Le principal avantage des POA est leur capacité à convertir entièrement les 
composés organiques en dioxyde de carbone et en acides minéraux (Crittenden et coll., 2005), 
alors que les procédés d’adsorption et les techniques de strippage à l’air transfèrent simplement 
les contaminants d’une phase à une autre et peuvent nécessiter un traitement subséquent (Glaze et 
Kang, 1988; Topudurti, 1993; Crittenden et coll., 2005). Des études à l’échelle pilote indiquent 
que l’ozonation couplée au peroxyde d’hydrogène est capable de ramener une concentration de 
tétrachloroéthylène dans l’eau d’arrivée de 18,6 µg/L à une concentration de 1 µg/L dans l’eau 
traitée, cela avec une dose d’ozone de 6,0 mg/L, un rapport peroxyde d’hydrogène-ozone de 0,5 et 
un temps de contact de 3 minutes (Dyksen et coll., 1992). D’autres données sur l’application à 
l’échelle réelle ont montré que l’ozonation couplée au peroxyde d’hydrogène permettait de faire 
passer une concentration de tétrachloroéthylène dans l’eau d’arrivée de 10 µg/L à une valeur 
inférieure à 1 µg/L, cela avec une dose d’ozone de 4,7 mg/L et un rapport peroxyde 
d’hydrogène-ozone de 0,57 (Karimi et coll., 1997). Les résultats des deux études laissent supposer 
que la dose d’ozone semble avoir une incidence plus importante sur l’élimination du 
tétrachloroéthylène que le temps de contact de la réaction. De manière similaire, les données 
provenant d’essais à l’échelle réelle ont révélé qu’un procédé d’oxydation combinant les UV, le 
peroxyde d’hydrogène et l’ozone permettait de ramener une concentration de tétrachloroéthylène 
dans l’eau d’arrivée de 7 µg/L à une valeur inférieure à 1 µg/L (Zeff, 1991). 

On a évalué l’efficacité des POA à l’échelle réelle faisant appel au rayonnement UV et au 
peroxyde d’hydrogène pour réduire par oxydation les concentrations de tétrachloroéthylène. En se 
servant de lampes UV à pression moyenne et de doses de peroxyde d’hydrogène de 15 à 70 mg/L, 
on a fait passer une concentration de tétrachloroéthylène dans l’eau d’arrivée se situant entre 70 
et 150 μg/L à une valeur inférieure à 1 μg/L dans l’eau traitée (Topudurti, 1993). Les résultats 
obtenus à l’échelle réelle publiés par Hirvonen et coll. (1998) montrent qu’avec des lampes au 
mercure à basse pression et des doses de peroxyde d’hydrogène se situant entre 83 et 138 mg/L, 
on pouvait ramener des concentrations de tétrachloroéthylène dans l’eau d’arrivée de l’ordre 
de 76 à 139 μg/L à une concentration dans l’eau traitée inférieure à 0,5 µg/L. 

Certaines questions opérationnelles devraient être prises en compte lorsque l’on emploie 
chacun des POA décrits précédemment, dont les principales sont, dans le cas du 
rayonnement UV, le remplacement des lampes UV, l’élimination régulière des particules en 
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suspension qui recouvrent les tubes de quartz abritant les lampes UV ainsi que le maintien d’un 
faible degré de coloration et de turbidité de l’eau. Dans le cas d’un procédé UV-peroxyde 
d’hydrogène, il faut que la dose initiale de peroxyde d’hydrogène soit élevée pour permettre une 
utilisation efficace du rayonnement UV afin de produire des radicaux hydroxyles, ce qui génère 
une forte concentration de peroxyde d’hydrogène dans l’eau traitée. Parmi les autres paramètres à 
surveiller quand on a recours aux procédés ozone-peroxyde d’hydrogène et UV-ozone figure le 
strippage des COV sortant du contacteur d’ozone. 

Il faudrait tenir compte de la formation de sous-produits de l’oxydation ou de l’oxydation 
avancée du tétrachloroéthylène ou d’autres composés inorganiques ou organiques présents dans 
l’approvisionnement d’eau lorsque l’on emploie ces procédés. Les POA génèrent des radicaux 
peroxyles organiques réactifs qui subissent des réactions en chaîne et produisent une série de 
sous-produits oxygénés. Parmi les sous-produits habituellement formés par les POA, on compte 
des aldéhydes, des cétones et des composés carboxyliques. La présence de sous-produits peut 
nécessiter un traitement après l’application des POA ou une optimisation des procédés afin de 
limiter le plus possible la formation de sous-produits. 

On a observé la formation de faibles concentrations d’acide trichloroacétique (TCA) 
(0,1 µg/L) et d’acide dichloroacétique (DCA) (1 à 6 µg/L) dans l’eau traitée suite à l’oxydation du 
tétrachloroéthylène par UV-peroxyde d’hydrogène (Hirvonen et coll., 1996a, 1998). Cependant, 
les concentrations signalées de ces composés étaient inférieures aux directives de l’Organisation 
mondiale de la Santé (OMS) pour la qualité de l’eau de boisson, soit 200 µg/L pour le TCA et 
50 µg/L pour le DCA (OMS, 2011). La recommandation de Santé Canada pour le total des acides 
haloacétiques dans l’eau potable est de 80 µg/L. 

Dans d’autres études, on a constaté qu’à l’exception du carbone organique assimilable 
(COA) et du bromate, l’oxydation à l’ozone et au peroxyde d’hydrogène n’avait généré aucun 
sous-produit. La concentration moyenne d’un COA dans l’eau souterraine est passée de 53,5 µg/L 
à environ 239 µg/L dans l’eau traitée. Une concentration de bromure de 0,21 mg/L dans l’eau 
d’arrivée a produit une concentration de bromate de 0,029 à 0,11 mg/L dans l’eau traitée (Karimi 
et coll., 1997). On a déterminé que la formation de bromate dépendait de la dose d’ozone 
appliquée. 
 
7.1.6 Osmose inverse 

L’osmose inverse a donné certains résultats prometteurs pour ce qui est de l’élimination 
du tétrachloroéthylène de l’eau potable (U.S. EPA, 1991a). Des études en laboratoire ont montré 
que l’on pouvait réduire dans une proportion allant jusqu’à 92 % des concentrations de 
tétrachloroéthylène dans l’eau d’arrivée se situant entre 6 et 153 µg/L, cela à l’aide de membranes 
composites à film mince (Lykins et coll., 1988). On a constaté que la capacité de l’osmose inverse 
à éliminer les substances chimiques organiques de synthèse dépendait de diverses composantes du 
système, dont le type de membrane, le flux, la récupération, la solubilité, la charge et la masse 
moléculaire des substances chimiques organiques de synthèse (Taylor et coll., 2000). 
 
7.1.7 Nouvelles techniques et autres techniques de traitement 

De nouvelles techniques de traitement du tétrachloroéthylène dans l’eau potable sont en 
cours d’élaboration, mais, pour la plupart, elles demeurent encore au stade expérimental, ou leur 
efficacité à l’échelle réelle n’a pas encore fait l’objet de publications. Parmi ces nouvelles 
techniques figurent les suivantes : 
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Adsorption sur couches de charbon à flux ascendant 
• On a connu un certain succès pour ce qui est de la diminution des concentrations de 

tétrachloroéthylène dans l’eau potable grâce à d’autres configurations du contacteur au 
CAG permettant de limiter la consommation de charbon. Des essais à l’échelle pilote 
menés avec un absorbeur sur couches de charbon à flux ascendant ont montré que celui-ci 
était capable de ramener une concentration de tétrachloroéthylène de 13 µg/L à une valeur 
inférieure à 5 µg/L dans l’eau traitée, cela avec un TCFV de 6 minutes et un taux de 
consommation de charbon de 0,010 kg/m3 (Munz et coll., 1990). 

 
Techniques à membranes 

• Strippage à l’air sur membrane : Le strippage à l’air des COV au moyen de membranes 
microporeuses à fibres creuses en polypropylène est une technique de rechange à l’ATG 
(Semmens et coll., 1989; Castro et Zander, 1995). Des études à l’échelle pilote ont révélé 
des réductions des concentrations de tétrachloroéthylène allant jusqu’à 80 % ainsi que des 
coefficients de transfert de masse supérieurs à ceux enregistrés avec des tours de strippage 
à l’air classiques (Zander et coll., 1989). 

• Nanofiltration : Des études en laboratoire sur l’efficacité de membranes de nanofiltration 
possédant différentes caractéristiques ont révélé qu’en moyenne 93 % du 
tétrachloroéthylène était éliminé lorsque la concentration dans une eau d’arrivée 
synthétique était de 400 µg/L (Ducom et Cabassud, 1999). 

• Pervaporation : On a envisagé la pervaporation comme nouvelle technique faisant appel à 
une membrane polymérique pour éliminer les contaminants organiques de l’eau. La 
pervaporation requiert l’emploi de membranes denses et sélectives, et la séparation est 
fondée sur la solubilité et la diffusivité relatives de chaque composant de la membrane 
(Khayet et Matsuura, 2004). Un côté de la membrane est en contact avec l’eau 
contaminée, tandis que l’autre côté est soumis au vide. Le procédé comprend la sorption 
du contaminant sur la membrane, sa perméation à travers la membrane et son évaporation 
en phase vapeur. Cependant, on n’a trouvé aucune donnée se rapportant précisément à 
l’élimination du tétrachloroéthylène de l’eau (Lipski et Cote, 1990; Uragami et coll., 
2001). 

• Distillation membranaire sous vide : Le procédé de distillation membranaire sous vide fait 
appel à des membranes poreuses hydrophobes qui ne servent que de support à l’interface 
vapeur-liquide (Khayet et Matsuura, 2004). Le liquide qui s’écoule se vaporise avant 
d’atteindre la membrane; la vapeur diffuse à travers les pores de la membrane et se 
condense ensuite à l’extérieur  de celle-ci. Le transfert de masse à travers la membrane est 
amélioré grâce à l’application d’un vide du côté du perméat (Couffin et coll., 1998). 
Couffin et coll. (1998) indiquent que le procédé de distillation membranaire sous vide 
semble être une technique de traitement prometteuse pour l’élimination de faibles 
concentrations de tétrachloroéthylène de l’eau. 

 
Autres POA 

• Un système d’oxydation photocatalytique à l’échelle pilote a permis de faire passer une 
concentration de tétrachloroéthylène dans l’eau d’arrivée de 125 µg/L à 5 µg/L dans l’eau 
traitée. Ce système utilise un rayonnement UV et un semi-conducteur de dioxyde de 
titane, combinés à un ajout de 70 mg/L de peroxyde d’hydrogène et de 0,4 mg/L d’ozone 
(Topudurti et coll., 1998). 

• La réaction d’oxydation de Fenton, qui fait appel à de puissants radicaux oxydants (OH·) 
produits par la réaction du peroxyde d’hydrogène avec le sulfate de fer, est également un 
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procédé efficace pour dégrader le tétrachloroéthylène dans l’eau. Des expériences en 
laboratoire ont montré qu’il permettait de dégrader 95 % du tétrachloroéthylène présent en 
concentration initiale élevée de 162 mg/L. Il faut tenir compte de la formation de sous-
produits comme le TCA lors de l’utilisation de POA comme l’oxydation de Fenton 
(Yoshida et coll., 2000). 

• Il a été démontré que l’utilisation d’un faisceau d’électrons à haute énergie était un 
procédé efficace pour détruire le tétrachloroéthylène présent en solution aqueuse, et ce, à 
grande échelle. Une dose d’énergie de 299 à 776 krad a été nécessaire pour l’élimination 
de 99 % de la concentration de tétrachloroéthylène dans une solution aqueuse de pH 7 
(concentration initiale entre 0,1 et 4,5 mg/L) (Cooper et coll., 1993). 

 
7.1.8 Réseau de distribution 
 Un revêtement de vinyltoluène employé dans les années 1960 et 1970 pour limiter la 
corrosion des tuyaux en amiante-ciment (surtout en Nouvelle-Angleterre) était une source de 
tétrachloroéthylène dans l’eau potable. Cependant, l’utilisation de ce type de revêtement a été 
abandonnée lorsque l’on a découvert le relargage de tétrachloroéthylène dans l’eau potable 
(Larson et coll., 1983). On ajoutait du tétrachloroéthylène pour diluer la résine utilisée pour 
recouvrir l’intérieur des tuyaux avant de la pulvériser. Le relargage du tétrachloroéthylène a été 
observé lorsque l’on n’avait pas laissé la résine sécher (durcir) assez longtemps après son 
application. Les plus fortes concentrations de tétrachloroéthylène (jusqu’à 3 500 µg/L) ont été 
dans la plupart des cas mesurées dans des culs-de-sac ou dans des zones à faible débit du réseau 
de distribution. Les mesures correctives mises en œuvre pour diminuer les concentrations de 
tétrachloroéthylène comprenaient le retrait ou le remplacement des tuyaux possédant le 
revêtement de vinyltoluène, le rinçage des réseaux de distribution et l’installation de purges. De 
plus, on a constaté que les concentrations dans l’eau diminuaient à mesure que les tuyaux 
vieillissaient (Larson et coll., 1983). 

On trouve dans la littérature scientifique des rapports d’incidents de contamination de 
l’eau potable liée à la perméation de substances chimiques organiques dans le sol à travers des 
tuyaux d’eau et de la tuyauterie  (Glaza et Park, 1992; Bromhead, 1997; Goodfellow et coll., 
2002; Ong et coll. 2008).   

Les tuyaux et tuyauterie de plastique sont durables et résistent bien aux substances 
chimiques, comme le chlore, utilisées dans le traitement de l’eau potable. Cependant, ces tuyaux 
et tuyauterie de plastique peuvent entrer en contact avec des sols contaminés par des fuites de 
réservoirs souterrains, des déversements de produits chimiques, ou la disposition inappropriée de 
produits chimiques. Ces contaminants peuvent affecter la longévité et l’intégrité structurelle des 
tuyaux de plastique et des joints d’étanchéité en élastofibre, et affecter la qualité de l’eau dans le 
réseau de distribution. 

Un sondage portant sur les incident de perméation affectant des tuyaux de plastique et des 
joints d’étanchéité en élastofibre a été effectué en 2004 auprès des services publics pour obtenir 
leur perspective sur ces incidents. Des 151 services publics au Canada et aux États-Unis qui ont 
répondu à ce sondage, 70 % ont indiqué l’utilisation de tuyaux de plastiques.  Des tuyaux chlorure 
de polyvinyle (PVC) et de polyéthylène (PE) composaient 18 % et 0.18 %, respectivement des 
conduites principales. Le sondage a également révélé que 16 % des conduites principales étaient 
faites de fonte ductile. De manière générale, les incidents de perméation associés à des tuyaux de 
distribution de l’eau potable sont rarement rapportés. Le sondage faisait état de 6 incidents de 
perméation liés à des conduites principales; trois de ceux-ci étaient associés à de l’essence, un à 
un solvant chloré et 2 à des produits chimiques inconnus. Les tuyaux impliqués étaient faits en 
PVC (4), en amiante-ciment (1) et en fonte (1). Un des cas impliquait un tuyau de fonte avec des 
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joint en plomb exposé à des solvants chlorés. Des concentrations de tétrachloroéthylène de ont été 
décelées dans le sol et l’eau souterraine (1560 mg/kg et 0,44 mg/L, respectivement), mais pas 
dans l’eau potable.  Des tuyaux de branchement en plastique étaient utilisés par 49 % des services 
publics, ce qui comprenait 5 % de PVC et 6 % de polyéthylène. Le sondage rapportait également 
que des 44 incidents de perméation associés à des tuyaux de branchement, deux impliquaient des 
solvants chlorés et des tuyaux en fonte ductile avec des joints d’étanchéité en caoutchouc de 
styrène-butadiène. Dans le cas d’un incident de perméation impliquant du tétrachloroéthylène et 
des tuyaux en fonte ductile avec des joints d’étanchéité en caoutchouc de styrène-butadiène, les 
concentrations de tétrachloroéthylène étaient de 0,04 à 3.6 mg/kg dans le sol contaminé, de 0,9 à 
15,4 mg/L dans l’eau souterraine et de non détectable à 6,6 µg/L dans l’eau potable (Ong et coll., 
2008). 

Bromhead (1997) a rapport des incidents de perméation de tétrachloroéthylène avec des 
tuyaux de branchement en polyéthylène à des endroits contaminés de Rotterdam, aux Pays-Bas. 
Des 143 échantillons d’eau, 98 % contenaient des concentrations de tétrachloroéthylène entre 
<0,05 et 10 µg/L, alors que 2 % des échantillons contenaient des concentrations au-delà de 
10 µg/L, Jusqu’à un maximum of 14,4 µg/L après 8 heures de stagnation. 
 
7.2 Échelle résidentielle 

En général, il n’est pas recommandé d’utiliser des dispositifs de 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 résidentiel de traitement de l’eau potable pour 
y réduire les concentrations de tétrachloroéthylène. 
 Un certain nombre de dispositifs de traitement résidentiels offerts par divers fabricants 
peuvent abaisser la concentration de tétrachloroéthylène dans l’eau potable en deçà de 5 µg/L. 
Des systèmes de filtration peuvent s’installer au robinet (point d’utilisation) ou au point d’arrivée 
de l’eau dans la résidence (point d’entrée). Du point de vue santé, les systèmes installés au point 
d’entrée sont préférables pour les COV tels que le tétrachloroéthylène parce qu’ils traitent l’eau 
utilisée tant pour le bain et la lessive que pour la cuisine et la consommation. Il existe des 
dispositifs certifiés de traitement au point d’utilisation capables de réduire les concentrations de 
COV tels que le tétrachloroéthylène. Lorsqu’il est impossible de se procurer de tels dispositifs, 
des systèmes peuvent être conçus et construits au moyen de matériaux certifiés. Il faut 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 
devraient suivre les instructions du fabricant en ce qui concerne la durée de vie prévue des 
composants de leur dispositif de traitement. 

Santé Canada ne recommande pas de marques particulières de dispositifs de traitement de 
l’eau potable, 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)/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 applicables 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 et autres produits 
liés à l’eau potable qui respectent les normes NSF/ANSI (CCN, 2015) : 

• CSA Group (www.csagroup.org – disponible en anglais seulement); 
• NSF International (www.nsf.org – disponible en anglais seulement); 
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• Water Quality Association (www.wqa.org – disponible en anglais seulement); 
• UL LLC (www.ul.com – disponible en anglais seulement); 
• Bureau de normalisation du Québec (www.bnq.qc.ca); et 
• 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 (2015). 
Les dispositifs de traitement utilisés pour éliminer le tétrachloroéthylène de l’eau non 

traitée (comme celle des puits privés) peuvent être certifiés pour l’élimination du 
tétrachloroéthylène ou de divers COV, dont le tétrachloroéthylène. 

Les dispositifs certifiés pour éliminer le tétrachloroéthylène ou des COV selon la norme 
NSF/ANSI 53 reposent en général sur des techniques d’adsorption sur charbon actif. Pour qu’un 
dispositif de traitement de l’eau potable soit certifié conforme à la norme NSF/ANSI 53 (Drinking 
Water Treatment Units – Health Effects) pour la réduction des concentrations de 
tétrachloroéthylène, il doit pouvoir réduire une concentration moyenne de 0,015 mg/L dans l’eau 
d’arrivée à une valeur inférieure ou égale à 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 pour la réduction des 
concentrations de produits chimiques organiques, il doit être capable de réduire de plus de 99 % 
une concentration de tétrachloroéthylène de 0,081 mg/L (concentration de provocation) dans l’eau 
d’arrivée à une valeur finale inférieure à 0,001 mg/L dans l’eau traitée (NSF/ANSI, 2011). 

Les systèmes d’osmose inverse certifiés conformes à la norme NSF/ANSI 58 (osmose 
inverse) peuvent aussi être certifiés pour réduire les concentrations de tétrachloroéthylène de 
manière à atteindre une concentration finale inférieure à 0,001 mg/L (NSF/ANSI, 2012). Ces 
systèmes devraient être installés au point d’utilisation seulement puisque l’eau qu’ils traitent peut 
être corrosive pour les composants de la plomberie interne. 
 
 
8.0 Cinétique et métabolisme 
8.1 Absorption 

On n’a pas mesuré de manière expérimentale l’absorption du tétrachloroéthylène par 
ingestion chez l’humains; cependant, dans un cas d’empoisonnement chez un garçon de six ans 
ayant ingéré du tétrachloroéthylène (Koppel et coll., 1985), on a mesuré du tétrachloroéthylène 
dans le sang de la victime, ce qui indique que le tétrachloroéthylène est absorbé après exposition 
par voie orale. 

L’absorption initiale du tétrachloroéthylène par inhalation est rapide chez l’humain, mais 
diminue à mesure que le sang et les tissus corporels deviennent saturés (Fernandez et coll., 1976; 
Monster, 1979). Chez 6 volontaires de sexe masculin exposés par inhalation à des concentrations 
de tétrachloroéthylène de 72 et 144 ppm, l’absorption était supérieure à 90 % au début de 
l’exposition avant de chuter à environ 50 % au bout de 8 heures (Monster, 1979). L’équilibre des 
concentrations de tétrachloroéthylène dans le sang a été atteint au bout de 50 à 100 minutes chez 
5 sujets exposés par inhalation à une concentration de 100 ppm, et la rétention se situait entre 78 
et 89 % (Benoit et coll., 1985). Dans une autre étude, on a constaté que les concentrations 
maximales de tétrachloroéthylène dans le sang veineux étaient atteintes à la fin d’une période 
d’exposition par inhalation de 6 heures à une concentration de 1 ppm, pour diminuer par la suite 
(Chiu et coll., 2007). L’absorption du tétrachloroéthylène par inhalation est également importante 
chez les animaux de laboratoire (Schumann et coll., 1980; Dallas et coll., 1994). 
 L’absorption du tétrachloroéthylène par voie cutanée est moins importante que par 
ingestion et par inhalation. L’absorption percutanée du tétrachloroéthylène peut se produire chez 
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l’humain lorsque la peau est exposée au produit sous forme liquide (Stewart et Dodd, 1964; Aitio 
et coll., 1984; Kezic et coll., 2001), mais l’absorption cutanée du tétrachloroéthylène sous forme 
de vapeur est négligeable par rapport à son absorption par inhalation (Riihimaki et Pfaffli, 1978). 
Selon Stewart et Dodd (1964), l’absorption cutanée du tétrachloroéthylène est peu susceptible de 
constituer un danger dans les conditions de travail normales. On a mesuré l’absorption cutanée du 
tétrachloroéthylène sous forme liquide chez la souris (Tsuruta, 1975), le rat (Tsuruta, 1977) et le 
cobaye (Bogen et coll., 1992), et sous forme de vapeur chez la souris (Tsuruta, 1989). Chez des 
rats exposés par voie cutanée à une concentration de tétrachloroéthylène sous forme de vapeur de 
12 500 ppm, on a enregistré une absorption par voie cutanée de 3,5 % (McDougal et coll., 1990). 
  
8.2 Distribution 
 Bien que la distribution de tétrachloroéthylène chez l’humain après une exposition par 
voie orale n’ait été mesurée dans aucune étude, elle ne devrait pas varier en fonction de la voie 
d’exposition comme on l’a constaté chez le rat (Pegg et coll., 1979). 

On a constaté que seule une faible fraction (~ 1 à 4 %) du tétrachloroéthylène inhalé ou 
ingéré subsistait dans la carcasse des rats (Pegg et coll., 1979; Frantz et Watanabe, 1983). La 
majeure partie du tétrachloroéthylène stocké se trouve dans les tissus adipeux, ce qui traduit le 
caractère lipophile du tétrachloroéthylène. C’est dans les tissus à forte teneur en lipides que l’on 
mesure les concentrations de tétrachloroéthylène les plus élevées chez les humains (Lukaszewski, 
1979; Levine et coll., 1981; Garnier et coll., 1996) et les animaux de laboratoire (Savolainen et 
coll., 1977; Pegg et coll., 1979). Par exemple, l’analyse de tissus de sujets humains ayant subi une 
exposition mortelle au tétrachloroéthylène par inhalation a montré que les plus fortes 
concentrations de tétrachloroéthylène se trouvaient dans le foie, le cerveau et les reins, et les plus 
faibles dans les poumons (Lukaszewski, 1979; Levine et coll., 1981; Garnier et coll., 1996), ce 
qui concorde avec les propriétés lipophiles du tétrachloroéthylène. De même, les concentrations 
les plus élevées de tétrachloroéthylène chez des rats exposés ont été mesurées dans la graisse, les 
reins et le foie, et les plus faibles dans les poumons, le cœur et les surrénales (Savolainen et coll., 
1977; Pegg et coll., 1979). On a observé certaines différences quant au stockage dans le cerveau : 
une étude ne l’y a pas détecté (Pegg et coll., 1979), alors qu’une autre l’y a détecté (Savolainen et 
coll., 1977), avec des concentrations plus fortes dans le cerveau que dans le cervelet. 

Le tétrachloroéthylène est également distribué dans les tissus revêtant une importance 
pour les humains et les animaux en développement. On a exposé des rates gravides à du 
tétrachloroéthylène, et on a ensuite détecté le composé dans le sang fœtal et le liquide amniotique 
(Ghantous et coll., 1986; Szakmáry et coll., 1997). On a également mesuré du tétrachloroéthylène 
dans le lait maternel chez les humains (Bagnell et Ellenberger, 1977; Schreiber et coll., 2002) et 
les animaux de laboratoire (Byczkowski et Fisher, 1994), avec une proportion vraisemblablement 
plus importante dans le lait maternel chez les animaux que chez les humains en raison des 
différences qui existent quant à la teneur en lipides du lait (Byczkowski et Fisher, 1994). 
 
8.3 Métabolisme 

Anders et coll. (1988), Lash et Parker (2001) et l’U.S. EPA (2012c) ont effectué un 
examen approfondi du métabolisme du tétrachloroéthylène chez les animaux de laboratoire et les 
humains. 

La majeure partie du tétrachloroéthylène inhalé n’est pas métabolisée chez l’humain et est 
excrétée intacte (Monster, 1979; Benoit et coll., 1985; Chiu et coll., 2007). En ce qui concerne la 
faible fraction du composé qui est métabolisée, il existe principalement deux voies métaboliques. 
Chez les humains comme chez les animaux de laboratoire, le tétrachloroéthylène est surtout 



Le tétrachloroéthylène (janvier 2015) 
 

Recommandations pour la qualité de l’eau potable au Canada : document technique 
22 

métabolisé par oxydation, et le métabolisme par réduction ne prend le relais que lorsque les 
enzymes associées au métabolisme oxydatif deviennent saturées (Lash et Parker, 2001). 

Le métabolisme oxydatif est régi par les enzymes du cytochrome P450 (CYP), 
l’enzyme CYP2E1 constituant le principal isoforme en jeu dans le métabolisme du 
tétrachloroéthylène (Lash et Parker, 2001). Le métabolisme oxydatif a principalement lieu dans le 
foie, les autres organes métabolisant de plus faibles quantités du produit. Bien qu’il soit important 
chez le rat (Cummings et coll., 1999), le rôle du métabolisme rénal n’est pas aussi clair chez 
l’humain, puisque les reins humains expriment des isoformes CYP, mais pas CYP2E1 
(Cummings et coll., 2000). Les principaux produits finaux du métabolisme oxydatif sont le TCA, 
le monoxyde de carbone, le dioxyde de carbone et – surtout chez le rat – l’acide oxalique. La 
réaction du tétrachloroéthylène avec l’enzyme CYP2E1 génère d’abord un intermédiaire 
tétrachloroéthylène-oxyde de fer, puis de l’oxyde de 1,1,2,2-tétrachloroéthylène (époxyde dont on 
suppose l’existence), de l’acide oxalique et du chlorure de trichloroacétyle. On pense que 
l’époxyde produit du chlorure de trichloroacétyle, du chlorure d’oxalyle (qui peut être 
subséquemment métabolisé en monoxyde de carbone et en dioxyde de carbone) et de l’hydrate de 
chloral, et la réaction de l’époxyde avec l’époxyde hydrase forme de l’acide oxalique. Le 
principal métabolite, le TCA, est produit à partir du chlorure de trichloroacétyle. Des résultats 
contradictoires montrent que le DCA, principal métabolite issu de la voie métabolique faisant 
intervenir la glutathion S-transférase (GST), pourrait être généré à partir du TCA par conversion 
dans la microflore intestinale; cependant, on pense que la principale source du DCA est la voie 
métabolique faisant intervenir la GST (U.S. EPA, 2012c). 

La seconde voie métabolique, celle de la GST, devient prédominante lorsque les 
concentrations de tétrachloroéthylène sont suffisamment élevées pour saturer le CYP2E1; 
cependant, il peut être actif avant saturation de la voie oxydative (Chiu et Ginsberg, 2011). Chez 
l’humain, la saturation du métabolisme oxydatif est atteinte après une exposition par inhalation à 
des concentrations supérieures ou égales à 100 ppm puisque l’on a constaté que l’excrétion de 
métabolites devenait constante à des concentrations supérieures chez des travailleurs en milieu 
industriel et dans des établissements de nettoyage à sec (Ikeda, 1977; Ohtsuki et coll., 1983; Seiji 
et coll., 1989). Cependant, des incertitudes demeurent quant à l’importance du métabolisme par la 
GST chez l’humain (Chiu et Ginsberg, 2011). Même si la voie faisant appel à la GST transforme 
moins de tétrachloroéthylène lorsque les niveaux d’exposition sont faibles, on la considère tout de 
même importante puisqu’elle génère plusieurs métabolites réactifs. 

La biotransformation et la transformation peuvent se poursuivre après la conjugaison avec 
le glutathion; la GST permet la production de composés hydrosolubles qui peuvent être excrétés 
(U.S. EPA, 2012c). La conjugaison commence surtout dans le foie, où la GST convertit le 
tétrachloroéthylène en S-(1,2,2-trichlorovinyl)glutathion (TCVG), et les premiers produits du 
métabolisme – dont le TCVG et le produit qu’il génère par l’intermédiaire des catalyseurs que 
constituent la gamma-glutamyltransférase et les dipeptidases, c’est-à-dire la 
S-(1,2,2-trichlorovinyl)cystéine (TCVC) – sont acheminés vers les reins; cependant, le 
métabolisme a également lieu dans les reins, quoiqu’à un degré moindre (Lash et coll., 1998; 
U.S. EPA, 2012c). La N-acétyltransférase peut catalyser la conversion de la TCVC en un produit 
d’excrétion, la N-acétyl-S-(1,2,2-trichlorovinyl)-L-cystéine (NAcTCVC), mais d’autres enzymes 
peuvent générer les métabolites réactifs que constituent le sulfoxyde de TCVC (par 
l’intermédiaire de la flavine monooxygénase-3 et des CYP) et le 1,2,2-trichlorovinylthiol, ce 
dernier étant instable (par l’intermédiaire des β-lyases). Le DCA, qui est le principal produit final 
de la voie métabolique faisant intervenir la GST, peut être généré à partir du 1,2,2-
trichlorovinylthiol (U.S. EPA, 2012c). 
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 La variabilité du métabolisme du tétrachloroéthylène a été étudiée au sein des populations 
humaines. Une certaine variabilité peut être associée à l’ethnicité, comme le montrent des études 
ayant révélé des concentrations urinaires plus faibles de TCA et une exhalation plus importante 
du tétrachloroéthylène chez les travailleurs chinois que chez les travailleurs japonais (Seiji et 
coll., 1989); la comparaison des Asiatiques et des Blancs donne le même résultat (Jang et Droz, 
1997). Certains avancent que des variations dans les voies métaboliques oxydative et réductive, 
attribuables à des polymorphismes génétiques dans les populations, pourraient être à l’origine des 
différences enregistrées dans le métabolisme du tétrachloroéthylène selon les personnes et les 
groupes ethniques (Lash et coll., 2007; U.S. EPA, 2012c). 

Même si la conversion du tétrachloroéthylène en TCA est la principale voie métabolique 
chez l’humain, le rat et la souris, on a relevé des différences dans le métabolisme du 
tétrachloroéthylène selon les espèces. La souris métabolise le tétrachloroéthylène de manière plus 
efficace que le rat, et le rat de manière plus efficace que l’humain (Schumann et coll., 1980; 
Völkel et coll., 1998; Lash et Parker, 2001). En outre, bien que la saturation du métabolisme 
oxydatif soit atteinte à des concentrations similaires chez le rat et l’humain, ce phénomène ne se 
produit pas chez la souris, comme le montre l’augmentation continue des concentrations de TCA 
dans le sang pour des expositions par inhalation allant jusqu’à 400 ppm (Odum et coll., 1988). 
 
8.4 Excrétion 

Chez les humains et les animaux de laboratoire, de nombreuses études quantitatives ont 
montré que la majeure partie du tétrachloroéthylène est éliminé sans être métabolisé dans l’air 
expiré, quelle que soit la voie d’exposition (Yllner, 1961; Daniel, 1963; Fernandez et coll., 1976; 
Monster, 1979; Pegg et coll., 1979). 

La courbe illustrant l’élimination du tétrachloroéthylène chez l’humain révèle l’existence 
de plusieurs phases, une phase d’élimination rapide étant suivie de phases d’élimination plus 
lentes (Fernandez et coll., 1976; Monster, 1979). La phase d’élimination rapide correspond 
probablement à l’élimination du tétrachloroéthylène dans le sang tout de suite après une 
exposition, tandis que la phase lente traduit l’élimination à partir des tissus adipeux (Monster, 
1979). L’estimation par modélisation de l’excrétion pulmonaire a montré un déroulement en trois 
phases : une élimination rapide à partir des tissus fortement vascularisés (le cerveau, le cœur, le 
système porte hépatique, les reins et les glandes endocrines); une élimination plus lente à partir 
des muscles, de la peau et des tissus peu vascularisés (les tissus conjonctifs, les tissus 
pulmonaires); et une élimination très lente à partir des tissus adipeux (Guberan et Fernandez, 
1974). Les estimations quantitatives de la rapidité d’élimination chez l’humain varient, des études 
empiriques indiquant des demi-vies de 12 à 16 heures, de 30 à 40 heures et de 55 heures selon 
l’endroit de la courbe des concentrations utilisé pour les calculs (20, 50 et 100 heures, 
respectivement) (Monster, 1979), et de 79 minutes (Benoit et coll., 1985), alors qu’un modèle a 
fourni une estimation de 71,5 heures (Guberan et Fernandez, 1974). Ce phénomène est, selon 
toute vraisemblance, représentatif des différentes phases d’élimination à partir des différents 
tissus. Les demi-vies calculées chez le rat se situaient entre 6,94 et 7,43 heures (Pegg et coll., 
1979). L’élimination s’effectue plus rapidement par expiration que par excrétion urinaire, comme 
le montrent les demi-vies de 65 heures et 144 heures, respectivement (Ikeda, 1977, selon des 
calculs faits à partir des données de Stewart et coll., 1970). Les hommes semblent éliminer le 
tétrachloroéthylène plus rapidement que les femmes, la demi-vie des métabolites urinaires étant 
de 123 heures chez les hommes et de 190 heures chez les femmes selon des estimations réalisées 
à partir d’expositions professionnelles (Ikeda et Imanura, 1973). Par contre, chez le rat, on n’a pas 
constaté de différences entre les sexes pour ce qui est de la demi-vie (Ikeda et Imanura, 1973). De 
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plus, l’élimination sur une courte période de temps est plus prononcée chez les personnes dont le 
poids corporel est moins élevé (Monster et coll., 1983). 

Le tétrachloroéthylène peut également être excrété par le lait maternel, comme l’a montré 
une étude de cas. Chez une femme exposée au tétrachloroéthylène lors d’une visite à son mari 
travaillant dans un établissement de nettoyage à sec, on a mesuré des concentrations de 1 mg/dL 
dans le lait maternel une heure après sa visite et de 0,3 mg/dL 24 heures après sa visite; on a 
mesuré une concentration de tétrachloroéthylène de 0,3 mg/dL dans son sang deux heures après 
l’exposition (Bagnell et Ellenberger, 1977). 
 La majeure partie du tétrachloroéthylène (80 à 100 %) est excrétée sous forme inchangée 
par expiration chez l’humain (Monster, 1979; Benoit et coll., 1985; Chiu et coll., 2007). 
Cependant, chez les animaux (surtout la souris), le métabolisme est plus élevé (Yllner, 1961; 
Daniel, 1963; Pegg et coll., 1979; Schumann et coll., 1980), conduisant à des concentrations de 
tétrachloroéthylène inchangées dans l’air expiré aussi faibles que 12 % chez la souris (Schumann 
et coll., 1980). Seules de faibles quantités de métabolites ont été excrétées chez les humains 
exposés par inhalation à des concentrations de 72 à 200 ppm (Fernandez et coll., 1976; Monster, 
1979) Des quantités légèrement plus élevées ont été excrétées chez les rats exposés par gavage à 
des concentrations de 1 à 9 000 mg/kg p.c. par jour (jusqu’à 12 administrations) ou par inhalation 
à des concentrations de 10 à 600 ppm pendant 6 heures (Daniel, 1963; Pegg et coll., 1979; 
Schumann et coll., 1980). Des quantités beaucoup plus importantes ont été excrétées par les souris 
exposées par gavage à des concentrations de 100 à 1 000 mg/kg p.c. par jour (jusqu’à 
12 administrations) ou par inhalation à des concentrations de 10 à 600 ppm pendant 6 heures 
(Schumann et coll., 1980). 

Chez l’humain, le principal métabolite est le TCA (Völkel et coll., 1998) qui est excrété 
dans l’urine (Monster, 1979; Birner et coll., 1996; Völkel et coll., 1998; Schreiber et coll., 2002; 
Chiu et coll., 2007). Cependant, des études montrent que moins de 1 à 3 % du tétrachloroéthylène 
administré est excrété sous forme de TCA (Monster, 1979; Chiu et coll., 2007). On a mesuré une 
demi-vie de 45,6 à 65 heures pour le TCA dans l’urine (Monster et coll., 1983; Völkel et coll., 
1998) et de 75 à 90 heures dans le sang (Monster, 1979; Monster et coll., 1983). L’excrétion 
maximale a été enregistrée 24 à 48 heures après l’exposition (Fernandez et coll., 1976). 
L’excrétion du TCA est plus rapide chez les animaux de laboratoire que chez les humains (Völkel 
et coll., 1998). D’autres métabolites ont été mesurés dans l’urine humaine après une exposition au 
tétrachloroéthylène, dont la NAcTCVC (Birner et coll., 1996; Völkel et coll., 1998; Schreiber et 
coll., 2002) et le trichloroéthanol (Monster, 1979; Birner et coll., 1996; Schreiber et coll., 2002). 
Cependant, ce dernier composé ne devrait pas être un métabolite du tétrachloroéthylène et 
pourrait provenir d’une exposition simultanée au trichloroéthylène ou d’un artéfact analytique 
(U.S. EPA, 2012c). On a détecté du DCA dans l’urine des rats, mais pas dans celle des humains 
(Völkel et coll., 1998). 
 
8.5 Modèles pharmacocinétiques à base physiologique 
 Pour l’évaluation des risques que pose le tétrachloroéthylène pour la santé humaine, il est 
utile d’employer un modèle PBPK, parce qu’on ne dispose d’aucune donnée toxicologique 
appropriée sur l’ingestion de tétrachloroéthylène présent dans l’eau potable par les humains, les 
études sur l’ingestion chez les animaux de laboratoire étant limitées et la production de 
métabolites n’étant pas linéaire en fonction de l’exposition au composé d’origine. Plusieurs 
modèles PBPK ont été élaborés pour le tétrachloroéthylène, et Clewell et coll. (2005) ont publié 
une analyse critique détaillée des modèles existants. 
 La structure de base de ces modèles est principalement fondée sur le modèle initial 
développé par Ramsey et Andersen (1984) pour le styrène, qui divise les organes en 
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compartiments, soit le foie, les tissus adipeux, les tissus à perfusion rapide; et les tissus à 
perfusion lente. Bien des modèles comportent un compartiment distinct supplémentaire, soit les 
reins (Gearhart et coll., 1993; Covington et coll., 2007; Qiu et coll., 2010; Chiu et Ginsberg, 
2011), et certains modèles (Rao et Brown, 1993; Dallas et coll., 1994; Qiu et coll., 2010) incluent 
un compartiment constitué du cerveau pour prédire les concentrations de tétrachloroéthylène dans 
les tissus cibles dans le cadre d’études neurologiques. Même si plusieurs modèles antérieurs ne 
simulaient pas le métabolisme (Rao et Brown, 1993) ou ne prédisaient que le métabolisme global 
du tétrachloroéthylène (Bois et coll., 1996; Reitz et coll., 1996), la production de TCA par la voie 
oxydative a été intégrée à des modèles développés pour le rat (Chiu et Ginsberg, 2011), la souris 
(Gearhart et coll., 1993; Fisher et coll., 2004; Sweeney et coll., 2009; Chiu et Ginsberg, 2011) et 
l’humain (Gearhart et coll., 1993; Covington et coll., 2007; Chiu et Ginsberg, 2011). Seuls deux 
modèles ont pris en compte le métabolisme par la GST (Sweeney et coll., 2009; Chiu et Ginsberg, 
2011) pour prédire les concentrations urinaires de NAcTCVC et de DCA chez le rat, la souris et 
l’humain. Les modèles ont été conçus pour des expositions par injection, par inhalation et par 
ingestion, et un modèle a inclus l’exposition au tétrachloroéthylène par voie cutanée et par 
inhalation pendant le bain et la douche (Rao et Brown, 1993). On a également intégré des 
composantes de simulation Monte Carlo à certains modèles (Gearhart et coll., 1993; Bois et coll., 
1996; Covington et coll., 2007) afin de prendre en compte la distribution des valeurs de certains 
de leurs paramètres (p. ex.,, le rapport entre la ventilation et la perfusion, le débit sanguin, les 
volumes, les coefficients de partage et les valeurs liées au métabolisme). 
 Le modèle de Gearheart et coll. (1993) a été utilisé comme fondement du modèle PBPK 
élaboré afin de faciliter les extrapolations du rongeur à l’humain et de l’exposition par inhalation 
à l’exposition par ingestion aux fins de l’évaluation (Nong, 2013). Le modèle prend en compte de 
manière quantitative les différences de métabolisme entre les animaux et les humains. On y a fait 
des ajustements mineurs à partir des paramètres physiologiques et métaboliques de Reitz et coll. 
(1996) ainsi que de Clewell et coll. (2005). Le modèle de Santé Canada (Nong, 2013) permet 
d’estimer : la concentration ainsi que l’aire sous la courbe de la concentration en fonction du 
temps (ASC) pour le tétrachloroéthylène dans le sang, le foie et les reins; le taux de métabolisme 
dans le foie et les reins; et la concentration et l’ASC pour le TCA dans le sang. Cependant, le 
modèle ne permet pas d’estimer les concentrations de TCA dans les tissus. De plus, le modèle ne 
comprend pas de compartiment pour le cerveau puisque le coefficient de partage sang-cerveau est 
similaire à ceux sang-foie et sang-reins, et qu’il a été établi que les concentrations de 
tétrachloroéthylène dans le foie et les reins ainsi que les ASC permettent de faire une 
approximation adéquate des concentrations dans le cerveau (Dallas et coll., 1994). Le modèle a 
également été extrapolé afin de décrire la cinétique pendant la grossesse à l’aide d’hypothèses 
similaires à celles utilisées pour le modèle de Fisher et coll. (1989) concernant le 
trichloroéthylène. Le modèle intègre aussi des éléments tirés de Rao et Brown (1993) afin 
d’estimer l’exposition au tétrachloroéthylène par voie cutanée (sous forme estimé est 
conservateur, parce que le tétrachloroéthylène est beaucoup plus absorbé lorsqu’il est sous forme 
liquide qu’il ne l’est sous forme gazeuse, laquelle représente une partie de l’exposition pendant un 
bain) et par inhalation (sous forme de vapeur) pendant le bain et la douche; ces données ont été 
utilisées pour calculer les valeurs en litres équivalents (voir la section 5.6). Le modèle de Santé 
Canada (Nong, 2013) a été validé à l’aide de données relatives à la souris (Odum et coll., 1988), 
au rat (Dallas et coll., 1994; Reitz et coll., 1996) et à l’humain (Fernandez et coll., 1976; Monster, 
1979; Rao et Brown, 1993; Völkel et coll., 1998) pour des expositions par ingestion (Gearhart et 
coll., 1993; Dallas et coll., 1994), par inhalation (Fernandez et coll., 1976; Monster, 1979; Odum 
et coll., 1988; Dallas et coll., 1994; Reitz et coll., 1996; Völkel et coll., 1998) et par voie cutanée 
(Rao et Brown, 1993). 
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9.0 Effets sur la santé 
9.1 Effets chez les humains 

Un grand nombre d’études ont été menées pour examiner les effets du tétrachloroéthylène 
sur la santé humaine. Dans la présente section, on ne présente que les renseignements les plus 
pertinents tirés de ces études. L’analyse approfondie des effets du tétrachloroéthylène sur la santé 
humaine effectuée récemment par l’U.S. EPA (2012b), qui fait autorité en la matière, peut être 
facilement consultée pour obtenir de plus amples renseignements sur des études en particulier (en 
anglais seulement). 
 
9.1.1 Toxicité aiguë 

La présente section porte principalement sur plusieurs études en doses contrôlées relatives 
à la toxicité aiguë du tétrachloroéthylène, plutôt que sur des études de cas de surexposition 
accidentelle ou volontaire, dans lesquelles les estimations de l’exposition sont en général 
insuffisantes. 

Le tétrachloroéthylène, qui se comporte comme une substance irritante et neurotoxique, 
peut exercer sa toxicité après une exposition aiguë par inhalation. Les sujets exposés à court terme 
à des concentrations de tétrachloroéthylène de 100 et de 200 ppm par inhalation dans le cadre 
d’études cliniques ont signalé des symptômes transitoires comme une légère irritation oculaire et 
nasale, des étourdissements, une sensation de tête légère, des difficultés d’élocution et des 
nausées (Stewart et coll., 1961, 1970). Cependant, ces études ne comprenaient pas de témoins; 
dans les études comparant des groupes exposés à des groupes témoins (Stewart et coll., 1977), ou 
dans lesquelles les sujets n’étaient pas exposés certains jours, ce qui servait de valeurs témoins 
(Stewart et coll., 1981), on n’a pas constaté de différences de symptômes entre les groupes 
exposés et les groupes témoins. On a également observé divers effets neurophysiologiques et 
neurocomportementaux. Les effets neurophysiologiques comprenaient : des changements au 
niveau de l’amplitude et de la fréquence des ondes de l’électroencéphalogramme à 100 ppm, qui 
concordaient avec la somnolence et l’anesthésie (Stewart et coll., 1981); des changements dans la 
latence des pics de potentiels évoqués visuels (Altmann et coll., 1990, 1992) et dans la sensibilité 
aux contrastes visuels (Altmann et coll., 1990) à 50 ppm; et des difficultés à obtenir des scores 
normaux dans les tests d’équilibre à 100 ppm (Stewart et coll., 1970) et à plus de 200 ppm 
(Stewart et coll., 1961). Dans certaines études de toxicité aiguë, on a enregistré une baisse des 
résultats dans les essais de coordination et de vigilance à plus de 50 ppm (Stewart et coll., 1977, 
1981; Altmann et coll., 1992), mais ce phénomène n’a pas été observé dans toutes les études 
(Stewart et coll., 1970). 
 De manière générale, les études de toxicité aiguë ne semblent pas indiquer l’existence 
d’effets hépatiques ou rénaux après une exposition de courte durée, sauf dans des cas extrêmes de 
surexposition accidentelle à de fortes doses. Ces effets se limitaient aux biomarqueurs sériques de 
dommages hépatiques (Saland, 1967) et à une hépatite chimique peu sévère (Stewart, 1969) après 
des expositions professionnelles extrêmement fortes ainsi qu’à une insuffisance rénale et à une 
nécrose tubulaire passagères après ingestion (Choi et coll., 2003). On n’a relevé aucun effet sur 
les biomarqueurs de dommages hépatiques ou rénaux après exposition à de faibles doses 
(20 à 200 ppm) (Stewart et coll., 1961, 1970, 1977, 1981). 
 On a signalé des cas de mortalité consécutive à une exposition de courte durée au 
tétrachloroéthylène découlant d’une surexposition accidentelle extrême par inhalation. Les 
concentrations inhalées n’étaient pas indiquées dans les rapports relatifs à ces cas, mais les 
concentrations de tétrachloroéthylène dans divers tissus étaient énumérées. On citait notamment 
la présence de concentrations de 66 mg/L dans le sang et de 31 à 79 mg/kg dans le cœur, les 
poumons et le cerveau d’un petit garçon de 2 ans (Garnier et coll., 1996). Chez 2 travailleurs 
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adultes, on a mesuré des concentrations de 44 mg/L dans le sang, de 3 mg/kg dans les poumons et 
de 360 mg/kg dans le cerveau (Lukaszewski, 1979) ainsi que de 4,5 mg/L dans le sang et de 69 à 
240 mg/L dans le cerveau, les reins et le foie (Levine et coll., 1981). 
   
9.1.2 Toxicité subchronique et chronique et cancérogénicité 

Les effets subchroniques et chroniques sur la santé associés à l’exposition au 
tétrachloroéthylène chez l’humain ont été étudiés surtout en milieu de travail; on compte aussi un 
nombre limité d’études sur l’exposition autre que professionnelle attribuable à la contamination 
de l’eau potable ou de l’air intérieur. Dans ces études, les effets autres que le cancer examinés 
étaient principalement ceux sur le système nerveux; quelques études portaient aussi sur les effets 
touchant les fonctions hépatiques, rénales et immunologiques. On a également étudié les 
associations entre l’exposition au tétrachloroéthylène et une série de types de cancer. 
 
9.1.2.1 Effets neurologiques 
 Diverses études ont été menées sur les symptômes neurologiques subjectifs et les mesures 
objectives des effets neurophysiologiques, neurocomportementaux et neuroendocriniens du 
tétrachloroéthylène chez les travailleurs et dans la population générale. Les études sur l’exposition 
de la population générale portaient sur plusieurs cohortes. La première cohorte était formée 
d’adultes exposés antérieurement au tétrachloroéthylène dans l’eau potable – tant avant la 
naissance que jusqu’à l’âge de cinq ans – à la suite de son relargage à partir du revêtement en 
vinyle de tuyaux en amiante-ciment (Getz et coll., 2012). Les sujets exposés, dans les études de 
Schreiber et coll. (2002) ainsi que de Storm et Mazor (2004), étaient des adultes et des enfants 
vivant dans des appartements situés dans des bâtiments abritant des établissements de nettoyage à 
sec. La plus vaste cohorte du New York State Department of Health (Getz et coll., 2012) et de 
Storm et coll. (2011) a été constituée de manière similaire, mais se composait de sujets différents. 
Une autre cohorte exposée en milieu résidentiel regroupait des adultes vivant à proximité 
d’établissements de nettoyage à sec. La plupart des cohortes de sujets exposés en contexte 
professionnel étaient composées de nettoyeurs à sec (Lauwerys et coll., 1983; Seeber, 1989; Cai 
et coll., 1991; Ferroni et coll., 1992; Nakatsuka et coll., 1992; Cavalleri et coll., 1994; Echeverria 
et coll., 1995; Gobba et coll., 1998), et seules deux d’entre elles comptaient les mêmes 
participants (Cavalleri et coll., 1994; Gobba et coll., 1998). Une autre cohorte exposée en milieu 
de travail était un groupe de personnes travaillant dans une garderie située dans un bâtiment 
abritant un établissement de nettoyage à sec (Schreiber et coll., 2002). Une autre étude portait sur 
les enfants de nettoyeurs à sec (Perrin et coll., 2007). 

Les effets neurophysiologiques observés dans les études touchaient la fonction visuelle, le 
déclin de la vision des couleurs et celui de la sensibilité aux contrastes étant les deux principaux 
effets notés. Les effets de l’exposition au tétrachloroéthylène sur la vision des couleurs ont été 
étudiés au sein d’une cohorte d’adultes exposés par l’eau potable avant la naissance et jusqu’à 
l’âge de cinq ans (Getz et coll., 2012), et dans le cadre d’études sur des personnes qui y sont 
actuellement exposés par inhalation (Nakatsuka et coll., 1992; Cavalleri et coll., 1994; Gobba et 
coll., 1998; Schreiber et coll., 2002; New York State Department of Health, 2010; Storm et coll., 
2011), la plupart faisant appel au test 15 Hue désaturé de Lanthony (test dans lequel on demande 
aux sujets de classer des pions colorés selon la ressemblance de leur couleur). L’ensemble des 
résultats semble indiquer un lien entre l’exposition au tétrachloroéthylène et la diminution de la 
capacité de discrimination des couleurs. On a observé des indices de confusion des couleurs (ICC) 
significativement plus élevés (donc, pires) chez les adultes exposés au tétrachloroéthylène dans 
l’eau potable au début de leur vie (pour tous les niveaux d’exposition selon le test 15 Hue de 
Farnsworth, mais seulement pour les concentrations d’exposition estimées égales ou supérieures 
à 40 µg/L selon le test de Lanthony) (Getz et coll., 2012). Les ICC étaient également 
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significativement élevés chez les adultes exposés par inhalation en milieu de travail à des 
concentrations moyennes de tétrachloroéthylène entre 4,35 et 7,27 ppm (Cavalleri et coll., 1994; 
Gobba et coll., 1998). On a relevé une tendance non statistiquement significative d’ICC élevés 
chez les personnes vivant dans des immeubles d’appartements abritant des établissements de 
nettoyage à sec où les concentrations moyennes et médianes d’exposition au tétrachloroéthylène 
pendant le jour étaient respectivement de 1 198 et de 620 µg/m3 (Schreiber et coll., 2002). La 
plupart des baisses de la vision des couleurs touchaient la section jaune-bleu du spectre, c’est-à-
dire celle susceptible d’être atteinte à la suite d’une exposition à des solvants (Iregren et coll., 
2002). On a observé une relation dose-réponse (Cavalleri et coll., 1994; Gobba et coll., 1998; 
Getz et coll., 2012); de plus, les effets semblent se perpétuer dans le temps, comme l’indiquent les 
hausses d’ICC notées dans un groupe de travailleurs exposés à des concentrations plus fortes 
(moyenne géométrique des concentrations de 4,35 ppm) dans le cadre d’une étude de suivi sur 
deux ans (Gobba et coll., 1998). Malgré ces corrélations positives, on n’a pas relevé de différence 
de vision des couleurs entre les travailleurs exposés et les travailleurs non exposés dans une étude 
sur les nettoyeurs à sec exposés à des concentrations moyennes pondérées dans le temps de 
15,3 ppm (pour les hommes) et de 10,7 ppm (pour les femmes) (Nakatsuka et coll., 1992), ou 
chez les personnes travaillant dans une garderie située dans un bâtiment qui abrite un 
établissement de nettoyage à sec exposées à une concentration moyenne de 2 150 µg/m3 
(Schreiber et coll., 2002). Cependant, il se peut que la capacité de détection des variations de la 
vision des couleurs ait été moins grande dans ces études parce que la version du test de tonalité 
chromatique utilisée dans l’étude de Nakatsuka (1992) (test 15 Hue désaturé de Lanthony) 
possède une capacité moindre à détecter les baisses subtiles de la vision des couleurs, et parce que 
les niveaux d’exposition dans l’étude de Schreiber et coll. (2002) étaient très faibles pour des 
expositions professionnelles. Malgré ces légères divergences, les résultats épidémiologiques dans 
leur ensemble semblent indiquer que la vision des couleurs pourrait être compromise chez les 
humains exposés aux concentrations de tétrachloroéthylène susceptibles d’êtres rencontrées en 
milieu de travail et dans l’environnement. Ces effets peuvent perdurer, comme on l’a constaté 
chez les adultes exposés avant la naissance et pendant la petite enfance (Getz et coll., 2012). En 
outre, on n’a enregistré aucune amélioration de l’ICC au bout de deux ans chez les travailleurs 
exposés à des concentrations dont la moyenne géométrique était passée de 2,95 à 0,66 ppm 
(Gobba et coll., 1998). 

Le deuxième effet neurophysiologique étudié dans le cas du tétrachloroéthylène était la 
sensibilité aux contrastes. Chez les adultes exposés très jeunes au tétrachloroéthylène dans l’eau 
potable, on a enregistré une diminution de la sensibilité aux contrastes pour les fréquences 
spatiales intermédiaires et élevées, mais cet effet ne devenait significatif qu’à la plus forte 
fréquence et se limitait au groupe ayant subi la plus forte exposition (estimation des 
concentrations ≥ 40 µg/L) (Getz et coll., 2012). Les changements de la sensibilité aux contrastes 
étaient significatifs pour toutes les fréquences spatiales chez les personnes habitant des 
immeubles qui abritent des établissements de nettoyage à sec et chez les personnes travaillant 
dans des garderies situées dans de tels immeubles (la moyenne géométrique des concentrations de 
tétrachloroéthylène était respectivement de 1 198 et de 2 150 µg/m3) (Schreiber et coll., 2002). 
Toutefois, l’analyse des expositions résidentielles comprenait des résultats tant pour les adultes 
que pour les enfants. Une nouvelle analyse ne portant que sur les adultes n’a révélé aucun effet 
sur la sensibilité aux contrastes, et les effets sur la sensibilité aux contrastes visuels chez les 
enfants auraient peut-être été modifiés par un retard du développement et un trouble déficitaire de 
l’attention diagnostiqués (Storm et Mazor, 2004). Une étude plus récente sur les personnes vivant 
en appartement a révélé dans l’ensemble une diminution du nombre d’adultes et, dans une plus 
large mesure encore, d’enfants atteignant le score maximum de sensibilité aux contrastes visuels à 



Le tétrachloroéthylène (janvier 2015) 
 

Recommandations pour la qualité de l’eau potable au Canada : document technique 
29 

diverses fréquences spatiales avec l’augmentation de l’exposition au tétrachloroéthylène dans l’air 
intérieur (moyenne géométrique des concentrations de 11,6 µg/m3 chez les adultes faiblement 
exposés, de 477,9 µg/m3 chez les adultes fortement exposés, de 12,4 µg/m3 chez les enfants 
faiblement exposés et de 335,8 µg/m3 chez les enfants fortement exposés) (Storm et coll., 2011). 
Cependant, la validité de ces résultats est limitée par les caractéristiques distinctives des sujets 
formant le groupe fortement exposé qui pourraient avoir une incidence sur les scores de 
sensibilité aux contrastes visuels, comme l’appartenance à une minorité, un faible niveau de 
scolarité et un faible revenu. 

On a étudié divers effets neurocomportementaux et neuropsychologiques au sein d’une 
cohorte d’adultes ayant été exposés au tétrachloroéthylène dans l’eau potable pendant leur 
enfance. On a soumis un petit sous-groupe de cette population à une batterie de tests 
neurocomportementaux qui a révélé une diminution significative, mais irrégulière de la mémoire 
ainsi que de l’attention et de la fonction exécutive (Janulewicz et coll., 2012). On a enregistré une 
baisse des scores des sujets exposés dans l’un des tests de mémoire (rappel différé dans le test de 
mémoire de Wechsler, mais pas dans d’autres tests). En outre, on a noté des effets sur l’attention 
dans une partie seulement du trail making test, mais le caractère significatif de ces effets a disparu 
lorsque les résultats ont été ajustés en fonction du sexe et du niveau de scolarité des sujets 
(Janulewicz et coll., 2012). Vu le nombre limité de sujets soumis à la batterie de tests 
neurocomportementaux, on n’a effectué des comparaisons qu’entre les sujets exposés et non 
exposés (et aucune estimation de l’exposition moyenne n’a été fournie). Cependant, comme la 
taille de l’échantillon était plus grande dans d’autres études sur cette cohorte, on a pu regrouper 
les sujets en fonction du degré d’exposition afin d’établir une tendance quant aux effets. On a 
enregistré une légère hausse de la tendance à adopter un comportement dangereux (probabilité de 
fumer sur une base régulière, de consommer de l’alcool ou de consommer diverses drogues 
pendant l’adolescence ou récemment), en particulier dans le tertile supérieur d’exposition 
(estimation de l’exposition cumulative prénatale et postnatale ≥ 77,6 g) (Aschengrau et coll., 
2011). L’augmentation de cas de troubles du comportement ou de l’apprentissage signalés par 
l’individu affecté n’a pas révélé de relation dose-réponse, et le caractère tout juste significatif noté 
dans le groupe faiblement exposé (exposition cumulative estimée à moins de 10 g avant la 
naissance, et à moins de 66,7 g après la naissance, correspondant à 40 µg/L) a disparu lorsque 
l’on a ajusté les résultats en fonction de l’âge de la mère, de la race, du niveau de scolarité, du 
sexe, de la prématurité et du faible poids à la naissance (Janulewicz et coll., 2008). On a noté de 
faibles liens entre l’exposition et les cas de maladie mentale déclarés par les personnes affectées : 
un risque significativement accru de trouble bipolaire dans le tertile supérieur (absence de relation 
dose-réponse puisque le risque observé dans le tertile inférieur était supérieur à celui du tertile 
intermédiaire); un accroissement du trouble de stress post-traumatique dans le tertile supérieur, 
dont le caractère tout juste significatif a disparu après ajustement des résultats; et un 
accroissement non significatif de schizophrénie n’ayant pu être analysé par tertile en raison de la 
faible incidence de la maladie (Aschengrau et coll., 2012). On n’a fourni d’estimation de 
l’exposition pour aucun des tertiles. Par conséquent, les résultats de Aschengrau et coll. (2012) ne 
sont pas suffisants pour confirmer ceux d’une étude préliminaire sur la schizophrénie, effectuée 
en Israël  sur un grand nombre de sujets, et qui a révélé un risque significativement accru de 
recevoir un diagnostic de schizophrénie chez les sujets dont les parents exerçaient la profession de 
nettoyeur à sec (selon les renseignements figurant sur le certificat de naissance des sujets; par 
conséquent, le degré d’exposition n’était pas indiqué) (Perrin et coll., 2007). 
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Tableau 2. Résultats des tests neurocomportementaux chez les populations exposées par 
inhalation 
Fonction 
neurocomporte-
mentale 

Test Résultats 

Attention, 
vigilance et 
fonction exécutive 

Test de 
performance 
continue 

- Réponse significativement prolongée (Altmann et coll., 1995) 

Temps de 
réaction simple 

- Réponse significativement prolongée (Altmann et coll., 1995) 
- Réponse significativement prolongée (Ferroni et coll., 1992) 
- Pas d’effet (Lauwerys et coll., 1983) 

Trail making test - Pas d’effet (Echeverria et coll., 1995) 
Comparaison de 
formes - Réponse significativement prolongée (Ferroni et coll., 1992) 

Réaction de 
choix 

- Score significativement plus faible (Seeber, 1989) 
- Pas d’effet (Lauwerys et coll., 1983) 

Fonctions 
perceptives 
(reconnaissance 
de chiffres) 

- Réponse significativement prolongée (Seeber, 1989) 

Attention et 
mémoire à court 
terme 

Test de rétention 
visuelle 

- Nombre significativement plus bas de réponses correctes 
(Altmann et coll., 1995) 

Test de 
reproduction 
visuelle 

- Score significativement plus faible dans le cas de l’exposition 
pendant toute la vie, mais pas dans celui de l’exposition sur 
3 ans ou de l’exposition actuelle (Echeverria et coll., 1995) 

Test de mémoire 
des dessins 

- Score significativement plus faible dans le cas de l’exposition 
pendant toute la vie et de l’exposition sur 3 ans, mais pas dans 
celui de l’exposition actuelle; temps de réponse prolongé dans le 
cas de l’exposition pendant toute la vie et de l’exposition 
actuelle (Echeverria et coll., 1995) 

Test de 
reconnaissance 
des motifs 

- Score significativement plus faible dans le cas de l’exposition 
pendant toute la vie, mais pas dans celui de l’exposition sur 
3 ans ou de l’exposition actuelle (Echeverria et coll., 1995)  

Test de mémoire 
immédiate des 
chiffres 

- Pas d’effet (Echeverria et coll., 1995) 
- Score significativement plus faible (avec ou sans tâche de 
suppression) (Seeber, 1989) 

Visuospatiale et 
visuomotrice 

Finger tapping 
test 

- Pas d’effet droite-gauche; différence dans le cas de 
l’alternance, mais pas significative (p < 0,1, mais p < 0,05) 
(Altmann et coll., 1995) 

Suivi 
visuomoteur - Pas d’effet (Altmann et coll., 1995) 

Test des codes 
- Pas d’effet (Echeverria et coll., 1995) 
- Pas d’effet (Ferroni et coll., 1992) 
- Score significativement plus faible (Seeber, 1989) 

 
On a également étudié les effets neurocomportementaux au sein de populations exposées 

par inhalation en milieu résidentiel (Altmann et coll., 1995) ou en contexte professionnel 
(Lauwerys et coll., 1983; Seeber, 1989; Ferroni et coll., 1992; Echeverria et coll., 1995). Le 
tableau 2 présente les résultats des différents tests de manière détaillée. On a constaté des 
différences entre les groupes exposés et non exposés à une concentration médiane de 1,36 mg/m3 
(Altmann et coll., 1995) en milieu résidentiel.  
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Dans les études sur l’exposition en contexte professionnel, les effets apparaissaient à partir 
de concentrations plus élevées. On a observé des réponses à des concentrations médianes de 
15 ppm (Ferroni et coll., 1992) et à des concentrations moyennes de 83,4 et de 363,8 mg/m3 
(Seeber, 1989), mais on n’a relevé de relation dose-réponse dans aucune des études. Dans l’étude 
menée par Echeverria et coll. (1995), on a noté des effets – généralement en ce qui concerne une 
relation dose-réponse – dans les groupes de sujets exposés pendant toute la durée de leur vie ou 
sur une période cumulative de trois ans (l’exposition n’était pas quantifiée pour ces groupes), 
mais pas aux niveaux actuels d’exposition allant jusqu’à 41,8 ppm. Aucun effet n’a été observé à 
une concentration moyenne de 20,8 ppm dans une autre étude (Lauwerys et coll., 1983). Le poids 
de la preuve provenant de ces études épidémiologiques laissent supposer que l’exposition à des 
concentrations élevées de tétrachloroéthylène pourrait avoir des effets néfastes sur l’attention, la 
vigilance et la fonction exécutive, de même que sur l’attention et la mémoire à court terme, mais 
pas sur la fonction visuomotrice ou visuospatiale. 

Trois études portaient sur les effets de l’exposition chronique au tétrachloroéthylène sur 
des symptômes neurologiques subjectifs; ces études consistaient à demander aux sujets de 
répondre à des questionnaires axés sur les symptômes pouvant être liés à des troubles du système 
nerveux (p. ex., étourdissements et évanouissements, sensation d’ivresse, pertes de mémoire, 
pertes de concentration, irritabilité accrue). Dans deux de ces études, on a noté une prévalence 
significativement plus élevée des symptômes neurologiques déclarés par les travailleurs exposés 
par inhalation à une concentration dont la moyenne géométrique était de 19,9 ppm (Cai et coll., 
1991) et à des concentrations moyennes de 83,4 et de 363,8 mg/m3 (Seeber, 1989), mais on n’a 
observé aucune relation dose-réponse. Même si, dans une autre étude, la prévalence des 
symptômes neurologiques augmentait chez les travailleurs exposés à une concentration moyenne 
de 20,8 ppm (Lauwerys et coll., 1983), ces hausses n’étaient pas significatives. En outre, dans la 
seule étude comportant un examen clinique par un médecin, on n’a relevé aucune différence entre 
les travailleurs exposés (moyenne géométrique des concentrations de 19,9 ppm) et les travailleurs 
non exposés (Cai et coll., 1991). 

Pour tenter de déceler les effets neuroendocriniens du tétrachloroéthylène, Ferroni et 
coll. (1992) ont mesuré les concentrations de prolactine chez des femmes travaillant dans 
l’industrie du nettoyage à sec. Les concentrations sériques de prolactine basale étaient 
significativement élevées pendant la phase proliférative du cycle menstruel chez les femmes 
exposées au tétrachloroéthylène (concentration médiane de 15 ppm), mais on n’a observé aucune 
relation dose-réponse. Les autres phases du cycle menstruel n’étaient pas abordées. Les auteurs 
ont émis l’hypothèse voulant que cet effet puisse indiquer l’existence d’un effet du 
tétrachloroéthylène sur la fonction hypophysaire. 

Parmi les résultats analysés dans la présente section, deux études (Cavalleri et coll., 1994; 
Echeverria et coll., 1995) sont considérées comme étant les plus pertinentes aux fins de 
l’évaluation des risques. La raison de ce choix est expliquée à la section 9.5.2. Les deux études en 
question sont décrites de manière plus approfondie ci-dessous. 

La première étude (Cavalleri et coll., 1994) portait sur l’effet de l’exposition 
professionnelle sur la vision des couleurs. On a réparti 35 personnes travaillant dans 
12 établissements de nettoyage à sec de la région de Modène, en Italie, en deux groupes : celles 
fortement exposées (nettoyeurs à sec; exposition moyenne pondérée dans le temps de 7,27 ppm 
sur une période moyenne de 8 heures) et celles modérément exposées (repasseurs; exposition 
moyenne pondérée dans le temps de 4,8 ppm sur une période moyenne de 8 heures). Bien qu’on 
ait prélevé des échantillons d’air de la zone de respiration de tous les sujets, l’exposition n’a été 
mesurée que pendant un seul quart de travail (considéré comme représentatif des autres jours). 
Les travailleurs étaient exposés au tétrachloroéthylène en moyenne depuis 8,8 ans au moment de 
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l’étude. On a formé des groupes équivalents de témoins (appariés aux sujets exposés selon le 
sexe, l’âge ainsi que la consommation d’alcool et de cigarettes) choisis parmi les travailleurs non 
exposés, en milieu de travail ou autre, à des solvants ou d’autres substances toxiques pour les 
yeux. Les sujets exposés et les témoins étaient exclus de l’étude s’ils consommaient en moyenne 
plus de 50 g d’alcool par jour, s’ils fumaient plus de 30 cigarettes par jour ou si leur acuité 
visuelle avec des lentilles était inférieure à 6/10. Les tests ont été menés dans des conditions 
standard par un technicien ne connaissant ni le degré d’exposition ni les tâches des travailleurs à 
l’aide du test 15 Hue désaturé de Lanthony. Seuls trois travailleurs ont obtenu un score parfait à 
ce test, soit beaucoup moins que dans le groupe témoin où 13 sujets ont parfaitement réussi le test. 
Comme l’ICC était significativement plus élevé (pire) chez les nettoyeurs à sec que chez les 
témoins, mais pas chez les repasseurs, la dose sans effet nocif observé (NOAEL) a donc été fixée 
à 4,8 ppm pour les travailleurs. Une analyse multivariable a confirmé que l’effet était selon toute 
probabilité attribuable au tétrachloroéthylène, et non aux autres facteurs pouvant avoir une 
incidence sur l’ICC (p. ex., l’âge, la consommation d’alcool et le tabagisme). L’une des faiblesses 
de l’étude consistait en un certain chevauchement de l’exposition entre deux groupes d’exposition 
(gammes d’exposition : repasseurs de 0,52 à 11,28 ppm; nettoyeurs à sec de 0,38 à 31,19 ppm). 
Cependant, les auteurs ont également relevé une corrélation significative entre l’exposition 
moyenne pondérée dans le temps des travailleurs et leur ICC, corroborant ainsi l’existence d’une 
relation dose-réponse. Une autre faiblesse associée à l’utilisation de l’étude dans une évaluation 
de la relation dose-réponse était que l’association entre le tétrachloroéthylène et l’ICC perdait son 
caractère significatif après l’exclusion des trois travailleurs ayant subi les plus fortes expositions 
(> 12,5 ppm) (Cavalleri et coll., 1994; Benignus et coll., 2009). 
 La seconde étude utilisée dans l’évaluation des risques portait sur 65 nettoyeurs à sec sans 
troubles du système nerveux central préexistants, qui avaient travaillé dans l’un des 
23 établissements de nettoyage à sec de Detroit, dans le Michigan, pendant au moins un an 
(Echeverria et coll., 1995). Les travailleurs ont été regroupés selon qu’ils avaient subi une faible 
exposition (n = 24), une exposition modérée (n = 18) ou une forte exposition (n = 23), d’après une 
inspection d’hygiène industrielle. On a obtenu des échantillons d’haleine des participants ainsi 
que prélevé des échantillons sur une période de 15 minutes dans la zone de respiration d’un sujet 
de chacun des trois groupes dans 19 des établissements. Les résultats de l’échantillonnage de l’air 
ont indiqué des expositions moyennes de 0,6, 12,1 et 41,8 ppm, respectivement, dans les 
établissements de nettoyage par voie humide, et de 0, 4,3 et 11,4 ppm, respectivement, dans les 
établissements de nettoyage à sec. Outre les expositions actuelles, on a estimé les indices 
d’exposition chronique et d’exposition sur trois ans en additionnant le produit de la durée 
d’emploi par l’appellation d’emploi sur trois ans ou sur toute la durée de la vie. On a considéré 
que les témoins faisaient partie du groupe ayant subi une faible exposition et on les a appariés 
avec les participants ayant subi une forte exposition selon le niveau de scolarité et l’âge. Les 
sujets ont été soumis à une batterie de tests neurocomportementaux le premier et le deuxième jour 
de la semaine de travail (Profile of Mood States, mémoire immédiate des chiffres, reproduction 
visuelle, échelle clinique de mémoire de Wechsler, échelle d’évaluation neurologique de la 
mémoire des dessins, échelle d’évaluation neurologique de la reconnaissance des dessins, trail 
making test, échelle d’évaluation neurologique des codes et vocabulaire). On a utilisé des modèles 
de régression pour analyser l’effet possible d’autres variables sur les résultats des tests, dont l’âge, 
le nombre d’années de scolarité, les aptitudes verbales, la fréquence de consommation d’alcool, le 
nombre d’heures de sommeil, la fatigue, l’humeur, les symptômes, la prise de médicaments et 
l’exposition actuelle ou antérieure, professionnelle ou non, à des substances neurotoxiques. On a 
relevé des liens entre l’exposition au tétrachloroéthylène et les résultats des tests de reproduction 
visuelle (sur toute la durée de vie), de mémoire des dessins (sur trois ans et toute la durée de vie) 
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et l’échelle d’évaluation neurologique de la reconnaissance des dessins (sur toute la durée de vie). 
On n’a trouvé aucun lien entre l’exposition au tétrachloroéthylène et les résultats aux autres tests 
ainsi qu’entre tous les tests et les expositions actuelles. 
 
9.1.2.2 Autres effets non cancérogènes 

Des études sur les nettoyeurs à sec semblent indiquer que l’exposition chronique au 
tétrachloroéthylène par inhalation pourrait être associée à des dommages hépatiques, comme l’ont 
montré l’activité élevée de la gamma-glutamyltransférase sérique (Gennari et coll., 1992; Brodkin 
et coll., 1995) et les altérations du parenchyme hépatique révélées par ultrasonographie (Brodkin 
et coll., 1995). Cependant, dans d’autres études sur des populations similaires, on n’a pas relevé 
de variation des taux d’enzymes pouvant indiquer l’existence de dommages hépatiques (Lauwerys 
et coll., 1983; Cai et coll., 1991).  

Des études épidémiologiques sur l’exposition en contexte professionnel semblent aussi 
indiquer que le tétrachloroéthylène aurait des effets néfastes sur les tubules rénaux. Dans deux 
études, on a noté des niveaux élevés de la protéine se liant au rétinol (RBP) dans l’urine (Mutti et 
coll., 1992; Verplanke et coll., 1999) : dans l’étude de Verplanke et coll. (1999), les niveaux 
étaient dans la normale, alors que Mutti et coll. (1992) ont signalé une augmentation significative 
de l’incidence de niveaux anormaux de RBP. Aucun effet sur les niveaux de RBP n’a été observé 
dans une étude portant sur un échantillon de plus petite taille (Lauwerys et coll., 1983). Les 
données indiquant de possibles effets sur les tubules proviennent d’observations de protéinurie 
chez des populations professionnellement exposées. La hausse des antigènes des bordures en 
brosse ainsi que de la phosphatase alcaline (PA) non spécifique des tissus semble indiquer une 
altération de l’intégrité de la bordure en brosse des tubules proximaux (Mutti et coll., 1992). Les 
concentrations urinaires élevées de β2μ-globuline (Mutti et coll., 1992) et de lysozymes 
(Franchini et coll., 1983; Vyskocil et coll., 1990) chez les nettoyeurs à sec laissent supposer une 
diminution de la réabsorption dans les tubules rénaux. Il est cependant à noter que deux autres 
études (qui portaient néanmoins sur des échantillons de plus petite taille) n’ont pas révélé 
d’augmentation significative de la β2μ-globuline dans l’urine (Lauwerys et coll., 1983; Vyskocil 
et coll., 1990). Les concentrations de β2-glucuronidase étaient également significativement plus 
élevées chez les femmes travaillant dans des établissements de nettoyage à sec (Franchini et coll., 
1983). On n’a noté aucun effet sur les concentrations urinaires de N-acétyl-β-D-glucosaminidase 
(Solet et Robins, 1991; Mutti et coll., 1992; Verplanke et coll., 1999; Trevisan et coll., 2000) ou 
d’alanine aminopeptidase (Verplanke et coll., 1999). 

Les données limitées dont on dispose semblent indiquer de possibles effets 
immunologiques et hématologiques après une exposition au tétrachloroéthylène, d’après les 
changements ayant touché l’immunoglobuline E sérique et les leucocytes circulants ainsi que bien 
d’autres marqueurs (Andrys et coll., 1997; Lehmann et coll., 2001, 2002; Emara et coll., 2010). 
Comme les études sur les effets touchant le système respiratoire (Delfino et coll., 2003a, 2003b; 
Tanios et coll., 2004) ainsi que les tissus conjonctifs (p. ex., la sclérodermie) (Hinnen et coll., 
1995; Goldman, 1996; Lacey et coll., 1999; Garabrant et coll., 2003; Maître et coll., 2004) sont 
limitées et contradictoires, il est impossible d’en tirer des conclusions valables. 
 
9.1.2.3 Cancer 

La possibilité que le tétrachloroéthylène cause le cancer a été étudiée principalement dans 
des études en milieu de travail, liées à l’industrie du nettoyage à sec, mais également dans des 
études sur l’exposition liée à l’eau potable. Des études sur l’exposition au tétrachloroéthylène à la 
suite de son relargage à partir du revêtement en vinyle de tuyaux ont révélé des hausses 
significatives des cas de leucémie chez les personnes fortement exposés (c.-à-d. celles dont 
l’exposition était égale ou supérieure au 90e centile) (Aschengrau et coll., 1993). Plusieurs 
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analyses de cette population ont également laissé supposer que l’exposition au tétrachloroéthylène 
pourrait être associée au cancer du sein chez les femmes fortement exposées (Aschengrau et coll., 
1998, 2003; Vieira et coll., 2005; Gallagher et coll., 2011), mais les hausses enregistrées n’étaient 
pas significatives dans la plupart des études et étaient tout juste significatives dans l’une d’entre 
elles (Gallagher et coll., 2011). D’autres types de cancer parmi ceux étudiés étaient sans lien avec 
l’exposition au tétrachloroéthylène, dont les cancers de la vessie, du rein et colorectal 
(Aschengrau et coll., 1993; Paulu et coll., 1999). Une étude sur une population différente a révélé 
une augmentation des lymphomes non hodgkiniens de haut grade associée au tétrachloroéthylène, 
accompagnés ou non de lymphomes de Burkitt, chez les femmes exposées à des concentrations 
supérieures à 5 ppb (5 µg/L) dans l’eau potable (Cohn et coll., 1994). Cependant, la contribution 
relative du trichloroéthylène à ces résultats n’est pas claire, étant donné le haut degré de 
corrélation entre ces deux produits chimiques dans la population à l’étude. 

D’autres études sur des collectivités touchées par des problèmes d’eau contaminée (par de 
nombreux produits chimiques, dont le tétrachloroéthylène) ont révélé des augmentations des cas 
de cancer de la vessie (Mallin, 1990) et de mortalité causée par le cancer du foie (Lee et coll., 
2003), tandis qu’une autre n’a révélé aucun effet en matière de cancer du foie, de lymphome non 
hodgkinien, de maladie de Hodgkin, de myélome multiple ou de leucémie (Vartianinen et coll., 
1993). Dans d’autres études, on a établi une corrélation positive entre la leucémie infantile et 
l’accès à de l’eau possiblement contaminée par des composés chlorés, dont le tétrachloroéthylène 
(Cutler et coll., 1986; Lagakos et coll., 1986); cependant, lorsque l’on tenait compte du potentiel 
d’exposition, on n’observait aucune augmentation du risque (Costas et coll., 2002). Comme les 
études citées précédemment portaient sur des sujets exposés simultanément à divers autres 
produits chimiques, dont le trichloroéthylène, il n’est pas possible de déterminer si ces effets 
étaient causés directement par l’exposition au tétrachloroéthylène ou par celle à d’autres produits 
chimiques. 

Comme les personnes qui travaillent dans l’industrie du nettoyage à sec sont 
principalement exposées au tétrachloroéthylène, les études sur les nettoyeurs à sec peuvent fournir 
des renseignements utiles sur la cancérogénicité de cette substance. Ces études ont révélé une 
augmentation de l’incidence du cancer du poumon (Brownson et coll., 1993; Calvert et coll., 
2011), du cancer de la vessie (Brown et coll., 1987), du cancer de la langue (Calvert et coll., 
2011), du cancer de l’œsophage (Calvert et coll., 2011) et des carcinomes des cellules rénales 
(McCredie et Stewart, 1993; Mandel et coll., 1995) ou encore de la mortalité qui leur est 
attribuable chez les nettoyeurs à sec ou chez les personnes exposées aux solvants de nettoyage à 
sec. Des effets non significatifs ont également été signalés en ce qui concerne les cancers du 
larynx et de l’œsophage (Vaughan et coll., 1997). D’autres études – fondées principalement sur 
des données de recensement, des registres de cancers et d’autres bases de données similaires – 
regroupant les nettoyeurs à sec dans des catégories professionnelles plus vastes ont signalé une 
augmentation de l’incidence du cancer du poumon (Andersen et coll., 1999; Pohlabeln et coll., 
2000; Travier et coll., 2002; Ji et Hemminki, 2005; Pukkala et coll., 2009; Seldén et Ahlborg, 
2011), du cancer du foie (Lynge et Thygesen, 1990; Pukkala et coll., 2009), du cancer du sein 
(Band et coll., 2000), du cancer du rein (Ji et coll., 2005), du cancer des voies aérodigestives 
supérieures et du pharynx (Ji et Hemminki, 2005), du cancer de l’estomac (Pukkala et coll., 
2009), du cancer du col de l’utérus (Pukkala et coll., 2009), du cancer de la bouche (Pukkala et 
coll., 2009), de la leucémie (Morton et Marjanovic, 1984; Travier et coll., 2002), des lymphomes 
non hodgkiniens (Seldén et Ahlborg, 2011) et de la maladie de Hodgkin (Andersen et coll., 1999). 
Cependant, des études similaires ont également indiqué l’absence de risque excédentaire en ce qui 
concerne le cancer du foie et le cancer du rein (Lynge et coll., 1995) ainsi que les lymphomes non 
hodgkiniens (Cano et Pollán, 2001). 



Le tétrachloroéthylène (janvier 2015) 
 

Recommandations pour la qualité de l’eau potable au Canada : document technique 
35 

Même si on n’a noté aucun risque excédentaire significatif de cancer de la vessie dans des 
études cas-témoins incluant des travailleurs de l’industrie du nettoyage à sec (Smith et coll., 1985; 
Lynge et coll., 1995; Zheng et coll., 2002), on a relevé une association jugée cohérente entre 
l’exposition au tétrachloroéthylène et le cancer de la vessie, cela d’après des observations faites 
dans trois grandes cohortes de travailleurs de l’industrie du nettoyage à sec au cours de plusieurs 
périodes de suivi (Guha et coll., 2012). On a noté une hausse significative de l’incidence des 
tumeurs de la vessie chez les nettoyeurs à sec nordiques (hausse de 44 %), cette augmentation 
étant plus marquée (69 %) chez les travailleurs du Danemark et de la Norvège, soit les pays pour 
lesquels les données sur la classification des emplois étaient les meilleures de l’étude (Lynge et 
coll., 2006). Les entrevues avec les participants ou les membres de leur famille ont révélé que les 
risques excédentaires atteignaient leurs valeurs les plus élevées chez le personnel de soutien des 
petits établissements de nettoyage à sec (120 %) et les propriétaires d’établissements offrant des 
services combinés de buanderie et de nettoyage à sec (92 %). Une hausse significative (de 159 %) 
de la mortalité causée par le cancer de la vessie et d’autres cancers des voies urinaires a été 
enregistrée chez des travailleurs de quatre villes américaines (San Francisco/Oakland, en 
Californie; Chicago, dans l’Illinois; Detroit, dans le Michigan; New York, dans l’État de New 
York), mais seulement parmi ceux ayant travaillé dans plusieurs établissements, dont certains 
utilisaient surtout des solvants autres que le tétrachloroéthylène (Calvert et coll., 2011). Dans la 
troisième cohorte, composée de nettoyeurs à sec de Saint-Louis, dans le Missouri, on n’a relevé 
que de légères hausses (de 30 %) de la mortalité causée par des tumeurs de la vessie pendant toute 
la période de suivi, et ces hausses n’étaient pas significatives (Blair et coll., 2003). Aucun cas de 
cancer de la vessie n’a été enregistré dans la plus petite cohorte, exposée principalement au 
tétrachloroéthylène. Le risque de développer une tumeur de la vessie n’augmentait pas avec 
l’allongement de la période d’exposition dans l’une des études (Lynge et coll., 2006) et semblait 
en fait diminuer avec l’accroissement de la durée d’exposition dans une autre (Blair et coll., 
2003); mais la plupart des cas ont été observés chez les travailleurs exposés pendant plus de cinq 
ans dans la troisième cohorte (Calvert et coll., 2011). D’autres études sur l’exposition en contexte 
professionnel concernant l’exposition à diverses substances, mais étudiant particulièrement les 
effets de l’exposition au tétrachloroéthylène, n’ont révélé aucun effet relatif aux carcinomes des 
cellules rénales (Dosemeci et coll., 1999), aux lymphomes (Mester et coll., 2006; Miligi et coll., 
2006; Seidler et coll., 2007) ou au cancer de manière générale (Anttila et coll., 1995); elles 
n’indiquaient pas non plus de hausse des cas de leucémie infantile attribuable à l’exposition 
maternelle (Shu et coll., 1999; Infante-Rivard et coll., 2005). Cependant, on a noté des effets sur 
les myélomes multiples (Spirtas et coll., 1991) et les carcinomes des cellules rénales (Schlehofer 
et coll., 1995). 

Ainsi, les données épidémiologiques actuelles suggèrent que le tétrachloroéthylène 
pourrait avoir des effets cancérogènes. Cependant, vu le nombre d’études qui démontrent au 
contraire l’absence de lien entre l’exposition au tétrachloroéthylène et le cancer, tout en tenant 
compte de certaines limites telles que l’exposition à d’autres solvants potentiellement 
cancérogènes et l’absence d’une analyse de l’exposition au tétrachloroéthylène, il est difficile de 
tirer des conclusions définitives. Comme les cancers ont été observés de manière inégale à divers 
sites, il n’est pas aisé de tirer des conclusions quant à la cancérogénicité du tétrachloroéthylène 
chez l’humain sur la base de ces études. L’effet cancérogène jugé le plus constant d’une étude à 
l’autre est le cancer de la vessie (Guha et coll., 2012). Cependant, comme l’exposition n’a pas été 
évaluée de manière approfondie dans ces études, et comme on n’a pas relevé de tumeurs de la 
vessie dans les études sur des animaux de laboratoire, on ne peut pas inclure ce type de tumeur 
dans l’évaluation de la relation dose-réponse. 
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9.1.3 Toxicité pour la reproduction et le développement 
Les effets toxiques possibles de l’exposition au tétrachloroéthylène en contexte 

professionnel sur la reproduction et le développement ont été examinés dans le cadre de plusieurs 
études cas-témoins et de cohorte. De manière globale, un risque accru d’avortement spontané a 
été signalé dans certaines de ces études (Hemminki et coll., 1980; Kyyronen et coll., 1989; Olsen 
et coll., 1990; Windham et coll., 1991; Doyle et coll., 1997), bien que d’autres (Ahlborg, 1990; 
Lindbohm et coll., 1990; Eskenazi et coll., 1991; Aschengrau et coll., 2009a), notamment celle 
sur l’exposition paternelle (Eskenazi et coll., 1991), n’aient relevé aucun signe indiquant que le 
tétrachloroéthylène induirait de tels avortements. L’exposition au tétrachloroéthylène présent dans 
les vapeurs du sol n’a pas été liée à une diminution du poids à la naissance ou à un retard de 
croissance du fœtus, mais une association non significative a été établie avec les anomalies 
cardiaques (Forand et coll., 2012). 

On a évalué la possible toxicité du tétrachloroéthylène pour la reproduction et le 
développement dans un nombre limité d’études portant sur des collectivités exposées au produit 
par l’eau potable. Dans une région du Massachusetts où du tétrachloroéthylène a été relargué à 
partir de tuyaux à revêtement en vinyle, on a évalué les effets du produit sur la grossesse au sein 
d’une cohorte de femmes enceintes exposées à des concentrations de 1,5 à 80 μg/L (les zones les 
plus contaminées ont été rincées jusqu’à ce que les concentrations atteignent des valeurs 
inférieures à 40 μg/L) en prenant comme point de comparaison un groupe témoin non exposé. Ces 
enquêtes ont indiqué des associations non significatives entre l’exposition au tétrachloroéthylène 
et les anomalies congénitales comme des anomalies du tube neural et des fissures orales 
(Aschengrau et coll., 2009b). En outre, on n’a noté aucune association entre l’exposition au 
tétrachloroéthylène et le poids à la naissance (Aschengrau et coll., 2008), la durée de la grossesse 
(Aschengrau et coll., 2008) ou les avortements (Aschengrau et coll., 2009a). Plusieurs facteurs 
limitaient les résultats tirés de ces études, dont le fait que les concentrations de 
tétrachloroéthylène dans l’eau avaient été estimées à l’aide d’un modèle de transport par relargage 
et qu’on n’a pas pu inclure de données précises sur la consommation d’eau et les habitudes 
d’hygiène corporelle en raison de la remémoration imprécise des sujets; de plus, il est possible 
que certains avortements n’aient pas été déclarés. Une étude sur une population du nord du New 
Jersey exposée à divers produits chimiques dans l’eau potable a révélé une augmentation des cas 
de fissures orales lorsque les concentrations de tétrachloroéthylène dépassaient 10 ppb (10 µg/L) 
(Bove et coll., 1995). Cependant, on ignore la pertinence de cette observation puisqu’il est 
impossible de déterminer lequel des produits chimiques pourrait être à l’origine de cet effet. Bien 
d’autres produits chimiques étaient visés par cette étude, dont le trichloroéthylène, le 
1,1,1-trichloroéthane, le trans-1,2-dichloroéthylène, le 1,1-dichloroéthylène, le 
tétrachlorométhane, le 1,2-dichloroéthane, le benzène, le dichlorométhane, le chlorure de vinyle, 
le chlorobenzène, les dichlorobenzènes, les trichlorobenzènes, le chlordane et les 
polychlorobiphényles. 

À la section 9.1.2.1, on présente un survol d’autres études épidémiologiques concernant 
les effets neurodéveloppementaux, dont celles sur les effets du tétrachloroéthylène dans des 
populations exposées in utero par l’eau potable et jusqu’à l’âge de cinq ans (Janulewicz et coll., 
2008, 2012; Aschengrau et coll., 2011, 2012; Getz et coll., 2012) et chez les enfants exposés par 
l’air intérieur d’immeubles d’appartements abritant un établissement de nettoyage à sec 
(Schreiber et coll., 2002; Storm et Mazor, 2004; New York State Department of Health, 2010; 
Storm et coll., 2011). Il y est aussi question d’une étude au sujet des effets du tétrachloroéthylène 
sur les niveaux de prolactine chez des femmes exposées au tétrachloroéthylène en contexte 
professionnel (Ferroni et coll., 1992); ces effets pourraient avoir des répercussions sur la 
reproduction. 
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9.2 Effets sur les animaux de laboratoire 

Les effets du tétrachloroéthylène sur la santé de modèles animaux ont fait l’objet d’un 
grand nombre d’études. Seuls les renseignements les plus pertinents tirés de ces études sont 
présentés dans les sections qui suivent. 
 
9.2.1 Toxicité aiguë 

Le tétrachloroéthylène a une faible toxicité aiguë par voie orale. Les doses létales 
médianes (DL50) par voie orale se situent entre 2,4 et 13,0 g/kg p.c. chez le rat (Pozzani et coll., 
1959; Smyth et coll., 1969; Withey et Hall, 1975; Hayes et coll., 1986) et sont de l’ordre de 6,4 à 
9,6 g/kg p.c. chez la souris (Dybing et Dybing, 1946; Wenzel et Gibson, 1951; Bandman, 1990). 
On a enregistré des décès attribuables au tétrachloroéthylène à la plupart des doses d’exposition 
chez les rats et les souris exposés par inhalation pendant 4 heures à des doses de 2 445 à 
5 163 ppm et de 2 328 à 3 786 ppm, respectivement; le taux de mortalité a atteint 100 % dans le 
groupe de rats traités à 5 163 ppm et dans les groupes de souris traitées à 2 971 et 3 786 ppm 
(NTP, 1986). Après une forte exposition, les symptômes ayant précédé la mort comprenaient des 
tremblements, l’ataxie et une dépression du système nerveux central chez les rats (Hayes et coll., 
1986), et une hypoactivité et une anesthésie chez les souris (NTP, 1986). 

Le système nerveux est le système le plus observé dans les études de toxicité aiguë du 
tétrachloroéthylène. Les effets neurologiques notés aux concentrations les plus faibles dans les 
études par voie orale et par inhalation étaient des effets neurocomportementaux, l’effet le plus 
faible (effet anticonvulsif) survenant après une exposition par gavage supérieure ou égale à 
50 mg/kg p.c. (Chen et coll., 2002). On a constaté des changements de l’activité motrice après une 
exposition par ingestion supérieure ou égale à 150 mg/kg p.c. et après une exposition par 
inhalation supérieure ou égale à 90 ppm (Kjellstrand et coll., 1985; Moser et coll., 1995), avec 
une excitabilité accrue à des doses plus faibles et un ralentissement de l’activité à des doses plus 
élevées dans une étude (Moser et coll., 1995). On a également noté un accroissement du rythme 
circadien de l’activité motrice chez les rats ayant reçu de fortes doses par voie intrapéritonéale 
(Motohashi et coll., 1993). Parmi les autres effets neurocomportementaux observés à de fortes 
doses figuraient : une diminution de la capacité de redressement (Moser et coll., 1995); une 
démarche anormale, un accroissement de l’étalement de la patte de réception et une incapacité à 
saisir des dispositifs faisant appel à la force de préhension (Moser et coll., 1995); une diminution 
de l’équilibre et de la coordination (Umezu et coll., 1997); et une disparition du comportement 
appris (Warren et coll., 1996). Pour ce qui est des effets autres que neurocomportementaux, ce 
sont des effets sur les fonctions autonomes (dont une perturbation de la réponse de la pupille, du 
larmoiement et de la salivation) que l’on a observés à des doses égales ou supérieures 
à 150 mg/kg p.c. administrées par gavage (Moser et coll., 1995). Au plus faible niveau 
d’exposition par inhalation de 200 ppm (6 heures par jour pendant 4 jours), on a noté des 
indicateurs neurochimiques de toxicité, dont une baisse de la teneur en acide ribonucléique 
(ARN) et en glutathion dans le cerveau, de même qu’une augmentation de l’activité de la 
cholinestérase (Savolainen et coll., 1977). On a noté d’autres effets neurologiques à des doses 
plus élevées, dont des changements de la forme et de l’amplitude des ondes de potentiels évoqués 
visuels, de potentiels évoqués au flash dans le cervelet et de potentiels évoqués somesthésiques 
(Mattsson et coll., 1998), une anesthésie confirmée par électroencéphalogramme (Mattsson et 
coll., 1998) et une diminution de la perception sensorielle (Chen et coll., 2002). 

Les effets aigus découlant de l’exposition au tétrachloroéthylène sur d’autres organes 
n’ont fait l’objet que de quelques études. Les effets rénaux observés après injection 
intrapéritonéale comprenaient une dégénérescence hydropique et une nécrose des tubules chez la 
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souris (Klaassen et Plaa, 1966) ainsi qu’une calcification des tubules chez le chien (Klaassen et 
Plaa, 1967), la plus faible dose efficace moyenne (DE50) de 14 mmol/kg p.c.(2 322 mg/kg p.c.) 
entraînant la rétention de phénolsulfonephtaléine chez le chien. Les mêmes études ont révélé des 
effets hépatiques, soit une vacuolisation des hépatocytes chez la souris et le chien, de même 
qu’une hypertrophie du foie et des hépatocytes, des infiltrations cellulaires et une légère nécrose 
chez la souris; ici encore, les chiens se sont montrés plus sensibles, la DE50 étant de 
7,2 mmol/kg p.c. (1 194 mg/kg p.c.), mesurée par les taux sériques d’alanine-transaminase (ALT). 
On a également noté des effets immunotoxiques s’étant traduits par une diminution de l’activité 
bactéricide et une hausse de la mortalité attribuable à la pneumonie à streptocoques chez les 
souris exposées par inhalation à 50 ppm pendant 3 heures (Aranyi et coll., 1986) et par une 
stimulation des réactions allergiques (mesurée d’après l’augmentation de l’anaphylaxie cutanée 
passive après provocation antigénique) chez les souris exposées à 0,01 mg/kg p.c. et plus par 
injection intrapéritonéale (Seo et coll., 2012). On a observé des effets cardiotoxiques chez les 
lapins, les chats et les chiens ayant reçu du tétrachloroéthylène par injection, soit des arythmies 
ventriculaires, une vulnérabilité accrue du myocarde aux contractions ventriculaires prématurées, 
une bigéminie et une tachycardie; le seuil d’effet le plus bas, soit 10 mg/kg p.c., a été établi chez 
le lapin (Kobayashi et coll., 1982). 
 
9.2.2 Exposition à court terme 

 On a examiné les effets de l’exposition subaiguë et subchronique au tétrachloroéthylène 
sur divers organes dans de nombreuses études portant principalement sur l’exposition par gavage 
oral et par inhalation, avec quelques études portant sur l’exposition par injection intraveineuse ou 
intrapéritonéale. Aucune étude ne portait sur l’exposition des animaux de laboratoire par l’eau 
potable. 
 
9.2.2.1 Indicateurs cliniques et sérologiques de santé 
 Des effets cliniques néfastes ont été notés après des expositions subaiguës et 
subchroniques au tétrachloroéthylène. On a enregistré une hausse de la mortalité chez les rats et 
les souris ayant reçu des doses de 1 000 mg/kg p.c. par gavage (Philip et coll., 2007) et égales ou 
supérieures à 1 600 ppm par inhalation (NTP, 1986). On a invariablement constaté une 
diminution de la prise de poids corporel chez les mâles et les femelles de diverses espèces de 
souris et de rats à des doses supérieures ou égales à 5 mg/kg p.c. administrées par gavage (Hayes 
et coll., 1986; Chen et coll., 2002) et à des doses supérieures ou égales à 75 ppm administrées par 
inhalation (Kjellstrand et coll., 1984; NTP, 1986; JISA, 1993; Wang et coll., 1993). Dans la 
plupart des études d’exposition subaiguë ou subchronique, on n’a pas examiné les paramètres 
hématologiques et de chimie clinique, mais, chez les souris exposées par gavage à 
3 000 mg/kg p.c. pendant 15 jours, on a constaté une baisse du taux d’hémoglobine, du nombre de 
globules rouges, de l’hématocrite (Ebrahim et coll., 2001), de la glycémie et du nombre 
d’enzymes gluconéogéniques dans le sang ainsi qu’une augmentation de l’hexokinase, de 
l’aldolase et de la phosphoglucoisomérase (Ebrahim et coll., 1996); ces paramètres sont revenus à 
la normale après l’administration d’un antioxydant. Des changements des paramètres 
hématologiques et de chimie clinique ont également été signalés chez les souris et les rats après 
inhalation de concentrations supérieures ou égales à 609 ppm, mais les auteurs n’ont pas fourni de 
précisions sur ces effets (JISA, 1993). 
 
9.2.2.2 Effets neurologiques 
 Les effets neurologiques ont été examinés dans le cadre de plusieurs études d’exposition 
subaiguë et subchronique au tétrachloroéthylène. Les animaux ont été exposés par gavage dans de 
l’huile, par inhalation ou par injection intrapéritonéale. 
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 Le poids du cerveau entier (absolu ou relatif, ou les deux) a connu une diminution chez les 
rats femelles (mais pas chez les mâles) ayant reçu des doses de 1 400 mg/kg p.c. par jour par 
gavage (Hayes et coll., 1986) ainsi que chez les rats et les gerbilles exposés à des concentrations 
de 320 ppm par inhalation (Kyrklund et coll., 1988), aucun effet n’ayant été observé à des doses 
plus faibles (Hayes et coll., 1986). Après une exposition par inhalation à des concentrations 
supérieures ou égales à 320 ppm, le poids de certaines parties du cerveau (le cortex cérébral 
frontal et le tronc cérébral) a également diminué chez les gerbilles et les rats (Rosengren et coll., 
1986). 
 Certaines études portaient également sur l’effet du tétrachloroéthylène sur la biochimie du 
cerveau – notamment les taux de protéines, d’acides aminés, d’acide désoxyribonucléique (ADN), 
de phospholipides, de cholestérol, d’acides gras, de neurotransmetteurs et de protéines de 
marquage – chez les rongeurs exposés par inhalation seulement. Parmi ces effets, c’est une 
modification de la teneur du cerveau en acides aminés qui a été observée à la plus faible 
concentration; des effets sur les taux de glutamine et de taurine ont été enregistrés à des 
concentrations supérieures ou égales à 120 ppm chez les gerbilles et les rats (Briving et coll., 
1986). D’autres effets se sont manifestés à des expositions plus fortes. On a noté une diminution 
des concentrations d’ADN et de protéines dans certaines parties du cerveau (le cortex cérébral, le 
cervelet et le tronc cérébral) chez les rats et les souris (Rosengren et coll., 1986; Karlsson et coll., 
1987). On a noté une tendance à la baisse des taux de cholestérol et de phospholipides et ainsi que 
de leur proportion chez les rats mâles et les gerbilles (Kyrklund et coll., 1987, 1990), mais pas à 
des concentrations de tétrachloroéthylène aussi faibles que 120 ppm (Kyrklund et coll., 1984). On 
a aussi constaté un changement des profils d’acides aminés dans le cortex cérébral et 
l’hippocampe des gerbilles et des rats, avec une tendance à l’élongation et à la désaturation des 
acides gras, donnant lieu à une hausse des concentrations d’acides gras polyinsaturés à très longue 
chaîne (Kyrklund et coll., 1987). En ce qui concerne les protéines de marquage, les résultats 
étaient variables, ayant enregistré : une hausse des protéines S-100 dans plusieurs lobes du 
cerveau (l’hippocampe, les lobes antérieur et postérieur du cervelet ainsi que le cortex occipital) 
et une baisse dans le cortex frontal chez les gerbilles (Rosengren et coll., 1986); mais une baisse 
des protéines S-100 et des protéines acides fibrillaires gliales dans le cortex cérébral, 
l’hippocampe et le tronc cérébral chez les rats (Wang et coll., 1993). Enfin, on a noté une 
diminution significative du taux d’acétylcholine et une baisse du taux de dopamine variant en 
fonction de la dose, mais non significative à quelque dose de tétrachloroéthylène que ce soit, chez 
les rats mâles exposés par inhalation (Honma et coll., 1980). 
 La seule étude sur l’exposition subaiguë ou subchronique dans laquelle on a examiné les 
effets neurophysiologiques a révélé des changements des potentiels évoqués visuels au flash de 
milatence chez les rats exposés par inhalation à des concentrations de 800 ppm (Mattsson et coll., 
1998). 
 Les effets neurocomportementaux observés à la plus faible dose dans les études par 
gavage étaient des effets antinociceptifs et anticonvulsifs (pour les spasmes myocloniques et le 
clonus de l’avant-bras) chez les rats mâles exposés à des doses supérieures ou égales à 
5 mg/kg p.c. par jour par gavage pendant 8 semaines (Chen et coll., 2002). Même si l’on ne sait 
pas exactement si ces effets sont néfastes, à plus forte dose administrée dans cette étude 
(50 mg/kg p.c. par jour), on a observé des effets plus clairement indésirables, comme une 
diminution de l’activité motrice et un cabrement. Dans les études sur l’exposition par inhalation, 
l’effet traduisant la plus grande sensibilité était également lié à l’activité motrice, mais on a 
constaté un accroissement de l’activité motrice, par rapport aux témoins, chez les souris exposées 
à 225 ppm 16 heures par jour (et à des concentrations plus élevées, mais pendant des périodes 
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plus courtes, pour une concentration moyenne pondérée dans le temps sur 24 heures identique2) 
pendant 30 jours (Kjellstrand et coll., 1984). Comme on a enregistré une baisse de l’activité aux 
faibles doses et une augmentation de l’activité aux doses élevées3, l’effet sur l’activité était 
l’inverse de celui observé dans les études de toxicité aiguë. On a également vu un accroissement 
du rythme circadien de l’activité motrice aux fortes doses dans l’étude de Kjellstrand et coll. 
(1984). Certains éléments indiquant de faibles effets neuromusculaires ont été relevés chez les rats 
puisque des hausses significatives n’ont été enregistrées qu’en ce qui a trait aux résultats globaux 
et non individuels des tests neuromusculaires (la démarche, le réflexe de redressement, la force de 
préhension des membres antérieurs et postérieurs ainsi que l’étalement de la patte de réception) 
(Moser et coll., 1995) et puisque la force de préhension est demeurée inchangée dans une autre 
étude (Mattsson et coll., 1998). 
 Des effets neurologiques se sont aussi produits chez des rongeurs exposés à court terme 
avant la naissance ou en tant que petits. Chez les souris exposées par gavage oral à des doses de 
tétrachloroéthylène aussi faibles que 5 mg/kg p.c. par jour pendant 7 jours à partir du 10e jour 
après la naissance, on a noté un comportement hyperactif plus tard au cours du développement 
(c.-à-d. à 60 jours, mais pas à 17 jours) (Fredriksson et coll., 1993). Une perturbation du 
comportement a également été signalée dans le cas de rats exposés in utero (Nelson et coll., 1980; 
Szakmáry et coll., 1997). De plus, dans une étude portant sur des souris exposées à du 
tétrachloroéthylène, du chloroforme et du bromoforme par l’eau potable pendant toute la durée de 
la gestation, du sevrage et du développement, on a noté des changements du comportement 
associés à l’autisme chez la progéniture mâle (mais pas femelle) (Guariglia et coll., 2011). On n’a 
enregistré aucune modification au niveau des acides gras du cerveau consécutivement à 
l’exposition in utero (Kyrklund et Haglid, 1991); toutefois, on a relevé une diminution des taux 
d’acétylcholine et de dopamine (Nelson et coll., 1980). Ces études semblent indiquer que le 
tétrachloroéthylène pourrait toucher le système nerveux et entraîner des perturbations du 
comportement à des stades ultérieurs du développement. 
 
9.2.2.3 Effets hépatiques 
 On a noté une hausse des poids absolu et relatif du foie dans de nombreuses études, ces 
effets étant plus systématiquement observés chez la souris, surtout aux faibles doses d’exposition. 
Chez cette espèce, l’exposition par gavage oral à des doses aussi faibles que 100 mg/kg p.c. par 
jour (Schumann et coll., 1980; Ebrahim et coll., 1996) et par inhalation à 9 ppm (Kjellstrand et 
coll., 1985; Odum et coll., 1988; Kyrklund et coll., 1990) a invariablement entraîné une telle 
hausse. Chez le rat, on a enregistré des hausses du poids du foie à des doses supérieures ou égales 
à 1 000 mg/kg p.c. par jour dans deux études sur l’exposition par gavage (Hayes et coll., 1986; 
Goldsworthy et Popp, 1987), alors qu’on n’a observé aucun effet à 1 000 mg/kg p.c. par jour dans 
une autre étude (Schumann et coll., 1980); de même, dans des études sur l’exposition par 
inhalation, on a noté des effets à 320 ppm (Kyrklund et coll., 1988), mais pas à 200 ou à 400 ppm 
(Odum et coll., 1988). Les effets sur le poids du foie étaient réversibles dans une certaine mesure 
(mais pas complètement) lorsque l’exposition cessait (Kjellstrand et coll., 1984; Kyrklund et coll., 
1990). 
 On a également relevé des indicateurs biochimiques signalant des effets hépatiques dans 
plusieurs études. Les effets traduisant la plus grande sensibilité étaient des augmentations du taux 
                                                           
2 450 ppm pendant 8 heures par jour, 900 ppm pendant 4 heures par jour, 1 800 ppm pendant 2 heures par jour et 
3 600 ppm pendant 1 heure par jour. 
3 Dans l’étude de Kjellstrand et coll. (1984), les expositions ont été ajustées de manière linéaire en fonction d’une 
concentration moyenne pondérée dans le temps sur 24 heures de 150 ppm. Comme 1 ppm de tétrachloroéthylène dans 
l’air équivaut à 6,78 mg/m3, et en supposant, par défaut, que 1 mg/m3 dans l’air fournit une dose de 1,33 mg/kg p.c. 
par jour aux souris (Santé Canada, 1994), la dose quotidienne est estimée à 1 353 mg/kg p.c. par jour. 
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de triglycérides dans le foie à des doses supérieures ou égales à 100 mg/kg p.c. par jour 
administrées par gavage (Buben et O’Flaherty, 1985) ainsi qu’une hausse réversible de l’activité 
de la butyrylcholinestérase plasmatique chez les souris exposées par inhalation à des 
concentrations supérieures ou égales à 37 ppm (Kjellstrand et coll., 1984). Parmi les autres effets 
notés à des doses plus fortes figuraient une hausse des enzymes associées à la glycolyse et une 
baisse de celles associées à la gluconéogenèse (Ebrahim et coll., 1996) ainsi qu’une hausse de 
l’activité de l’ALT (appelée glutamate-pyruvate transaminase sérique dans des études plus 
anciennes) (Philip et coll., 2007) et de la glucose-6-phosphatase (Buben et O’Flaherty, 1985). 
 Divers changements morphologiques et histologiques ont été observés chez les animaux 
exposés au tétrachloroéthylène par gavage ou par inhalation pendant une période allant 
jusqu’à 90 jours. Chez les animaux exposés par gavage à des doses supérieures ou égales à 
100 mg/kg p.c. par jour, l’effet s’étant manifesté à la plus faible dose était l’hypertrophie des 
hépatocytes (Buben et O’Flaherty, 1985); cet effet a aussi été constaté dans une étude sur 
l’exposition par inhalation (Odum et coll., 1988). Dans une étude sur l’exposition continue par 
inhalation à des doses supérieures ou égales à 9 ppm, on a noté une décoloration du foie, une 
hypertrophie des hépatocytes, une vacuolisation et une accumulation de cellules inflammatoires4 à 
la plus faible dose (Kjellstrand et coll., 1984). Ces effets ont aussi été relevés dans d’autres 
études, quoiqu’à des doses d’exposition plus élevées (décoloration du foie [Buben et O’Flaherty, 
1985; JISA, 1993; Philip et coll., 2007]; vacuolisation et infiltration de cellules inflammatoires et 
immunitaires [NTP, 1986; Odum et coll., 1988]). Les effets répertoriés à des doses plus élevées 
comprenaient : une dégénérescence (Buben et O’Flaherty, 1985; Ebrahim et coll., 1996; Philip et 
coll., 2007) et une nécrose des hépatocytes (Ebrahim et coll., 1996); une hypertrophie de la zone 
centrale (JISA, 1993); une prolifération des peroxysomes, une accumulation de lipides et des 
changements dans les taux de mitochondries (Odum et coll., 1988); des amas cytoplasmiques et 
une caryorexie (la désintégration du noyau) (Buben et O’Flaherty, 1985); et une stase biliaire 
(NTP, 1986). Parmi les effets mentionnés précédemment, on n’a observé que l’hypertrophie des 
hépatocytes chez le rat, qui s’est manifesté à des doses plus élevées que chez la souris. Chez le 
rat, on a aussi noté une congestion du foie (NTP, 1986), des foyers hépatiques (Story et coll., 
1986) ainsi qu’une perturbation de l’affinité des hépatocytes pour les colorants (Schumann et 
coll., 1980). 
 
9.2.2.4 Effets rénaux 
 Le tétrachloroéthylène a entraîné une augmentation des poids absolu et relatif des reins 
dans certaines études sur l’exposition par gavage à des doses supérieures ou égales 
à 400 mg/kg p.c. par jour, les rats mâles semblant plus sensibles que les femelles et les effets se 
produisant à des doses plus faibles chez le rat que chez la souris (Hayes et coll., 1986; Green et 
coll., 1990; Ebrahim et coll., 1996; Jonker et coll., 1996). À l’inverse, dans une autre étude sur 
l’exposition par gavage (Goldsworthy et Popp, 1987) et dans les études sur l’exposition par 
inhalation (Odum et coll., 1988; Green et coll., 1990), on n’a enregistré aucune augmentation des 
poids relatif ou absolu des reins. 
 Les changements biochimiques entraînés par les effets rénaux n’ont été étudiés que dans 
des études sur l’exposition par gavage, et surtout chez le rat, l’effet traduisant la plus grande 
sensibilité étant lié à la protéinurie (augmentation de l’excrétion urinaire d’albumine, de RBP et 
de α2-microglobuline, et augmentation transitoire du N-acétylglutamate [NAG]) à des doses 
supérieures ou égales à 500 mg/kg p.c. par jour (Bergamaschi et coll., 1992; Jonker et coll., 

                                                           
4 On mentionnait que ces effets s’étaient produits chez les souris exposées, mais comme les données s’y rapportant 
n’étaient pas présentées comme telles dans l’étude, il est difficile de déterminer si leur incidence et leur gravité 
étaient en fait significativement plus élevées que chez les témoins à des doses d’exposition aussi faibles que 9 ppm. 
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1996). À des doses plus fortes, on a noté un accroissement du volume urinaire ainsi que des 
changements des concentrations de PA, de NAG, de glucose, de gamma-glutamyl transpeptidase, 
de lactate déshydrogénase (LDH), d’aspartate transaminase (AST) et d’ALT dans l’urine (Green 
et coll., 1990; Jonker et coll., 1996). Chez la souris, on a enregistré une hausse des enzymes 
glycolytiques et une baisse des enzymes gluconéogéniques dans les reins (Ebrahim et coll., 1996), 
mais le tétrachloroéthylène n’a semblé avoir aucun effet sur les taux d’azote uréique sanguin 
(BUN) (Philip et coll., 2007) ou de catalase dans les reins (Odum et coll., 1988). 
 Les changements morphologiques et histologiques rénaux survenant après une exposition 
subaiguë ou subchronique au tétrachloroéthylène touchaient surtout le tube contourné proximal, et 
c’est chez le rat qu’on a enregistré la majorité des effets. L’effet observé à des doses supérieures 
ou égales à 500 mg/kg p.c. par jour administrées par gavage était une accumulation de gouttelettes 
de protéines (hyalines) (Green et coll., 1990; Bergamaschi et coll., 1992), mais on n’a pas relevé 
cet effet dans une étude sur l’exposition par inhalation (Green et coll., 1990); on constatait parfois 
des effets chez les femelles, mais ils se produisaient plus tôt et ils étaient plus graves chez les 
mâles (Bergamaschi et coll., 1992). On a constaté une prolifération des peroxysomes dans les 
reins chez les souris mâles et les rats à des concentrations supérieures ou égales à 200 ppm (Odum 
et coll., 1988) et chez les souris exposées à des doses de 1 000 mg/kg p.c. par jour par gavage 
(Goldsworthy et Popp, 1987). D’autres effets tubulaires rénaux ont été enregistrés à des doses 
d’exposition plus élevées, principalement chez les rats mâles, notamment : la nécrose 
(Goldsworthy et coll., 1988), la régénération (Goldsworthy et coll., 1988), la prolifération 
cellulaire (Goldsworthy et coll., 1988), la formation de cylindres urinaires (Green et coll., 1990) 
ainsi que la vacuolisation et la caryomégalie (grossissement du noyau) chez les rats femelles 
(Jonker et coll., 1996). Chez la souris, les changements signalés comprenaient une caryomégalie 
dans l’épithélium des tubules rénaux (NTP, 1986), des changements non précisés dans le tube 
contourné proximal (JISA, 1993) ainsi qu’une hypercellularité du glomérule rénal (Ebrahim et 
coll., 1996). 
 
9.2.2.5 Effets sur d’autres organes et systèmes 
 L’immunotoxicité du tétrachloroéthylène a été examinée dans deux études sur l’exposition 
subaiguë. On a établi que le tétrachloroéthylène stimulait les réactions allergiques à cause 
d’augmentations de l’anaphylaxie cutanée passive variant en fonction de la dose chez les souris 
ayant reçu des doses moyennes de 0,07 µg/jour et de 7,2 µg/jour5 administrées par l’eau potable 
avant une provocation antigénique (Seo et coll., 2012). On n’a pas enregistré d’accroissement de 
la vulnérabilité aux infections respiratoires chez les souris exposées à 25 ppm par inhalation 
(Aranyi et coll., 1986). 
 On a noté une congestion pulmonaire chez les rats mâles et femelles exposés par 
inhalation à des concentrations de 1 600 ppm pendant 13 semaines; cet effet n’a toutefois pas été 
constaté à des concentrations moindres (NTP, 1986). 
 
9.2.3 Exposition à long terme et cancérogénicité 

Les effets néfastes de l’exposition au tétrachloroéthylène par l’eau potable n’ont été 
examinés dans aucune étude à long terme. Dans quelques expériences, on a exposé des animaux 
au produit par gavage, mais la plupart des études relatives aux effets du tétrachloroéthylène sur les 
animaux portaient sur l’exposition par inhalation. 
 Dans les trois principales études sur toute la durée de vie chez les rongeurs, on a exposé 
des rats et des souris (50 de chaque sexe par groupe) à diverses concentrations de 

                                                           
5 On ne mentionnait pas le poids corporel des souris dans cette étude; cependant, les doses sont de 2,3 et de 
240 µg/kg p.c. par jour si l’on suppose un poids corporel de 0,03 kg (tiré de SantéCanada, 1994). 
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tétrachloroéthylène. Dans la première étude sur l’exposition par inhalation, on a exposé des 
rats F344 à des concentrations de 0, 200 ou 400 ppm, et des souris B6C3F1 à des concentrations 
de 0, 100 ou 200 ppm, 6 heures par jour, 5 jours par semaine, pendant 103 semaines dans les deux 
cas (NTP, 1986). Dans l’autre étude, on a exposé des rats F344 à des concentrations de 0, 50, 200 
ou 600 ppm ainsi que des souris Crj:BDF1 à des concentrations de 0, 10, 50 ou 250 ppm 6 heures 
par jour, 5 jours par semaine, pendant 104 semaines (JISA, 1993). Dans l’étude sur l’exposition 
par ingestion, on a exposé les animaux par gavage dans de l’huile de maïs pendant 71 semaines 
(observation poursuivie jusqu’à 110 semaines) dans le cas des rats Osborne-Mendel, et pendant 
78 semaines (observation poursuivie jusqu’à 90 semaines) dans le cas des souris B6C3F1 (NCI, 
1977). Les doses administrées ont été changées dans tous les groupes au cours de l’étude, les 
doses moyennes pondérées dans le temps étant respectivement de 471 et de 474 mg/kg p.c. par 
jour chez les rats mâles et femelles traités à faible dose, de 941 et de 949 mg/kg p.c. par jour chez 
les rats mâles et femelles traités à forte dose, de 536 et de 386 mg/kg p.c. par jour chez les souris 
mâles et femelles traitées à faible dose, et de 1 072 et de 772 mg/kg p.c. par jour chez les souris 
mâles et femelles traités à forte dose. L’étude sur l’exposition par ingestion est jugée non 
concluante à cause de l’incidence élevée de maladies respiratoires et de mortalité enregistrée dans 
les groupes exposés, qui a mené à une fin hâtive de l’étude. Par conséquent, les études du NTP 
(1986) et de la JISA (1993) pèsent davantage dans l’évaluation de la relation dose-réponse. 
 
9.2.3.1 Indicateurs cliniques et sérologiques de santé 
 Des effets sur la santé générale ont été observés après une exposition au 
tétrachloroéthylène pendant toute la durée de vie dans les trois études. On a noté une inhibition de 
la prise de poids corporel chez les rats comme chez les souris dans deux de ces études (NCI, 
1977; JISA, 1993), mais pas dans celle du NTP (1986). De plus, dans l’étude de la JISA (1993), 
on a enregistré une baisse de la consommation alimentaire chez les rats et les souris. Dans les 
trois études, la survie était en général plus faible chez les animaux exposés au tétrachloroéthylène 
que chez les témoins. Les effets semblaient être liés à la dose, les animaux traités à forte dose 
ayant un taux de mortalité plus élevé et des cas de mort précoce plus nombreux (NCI, 1977; NTP, 
1986; JISA, 1993). Les signes cliniques chez les animaux exposés par gavage comprenaient : une 
posture voûtée et des taches sur le pelage chez les rats et les souris; des plaies et des irritations sur 
le corps, une alopécie et une posture voûtée chez les souris; et la salivation chez les rats (NCI, 
1977). 
 Des effets hématologiques et biochimiques ont également été mesurés dans l’étude de la 
JISA (1993). On a noté une hausse de la teneur corpusculaire moyenne en hémoglobine chez les 
rats et les souris femelles ayant reçu de fortes doses, alors qu’on a enregistré une baisse de ce 
paramètre chez les souris mâles ayant reçu de fortes doses. On a aussi enregistré une diminution 
du volume cellulaire moyen et de la numération plaquettaire chez les souris mâles exposées à une 
concentration de 250 ppm. Le nombre de globules rouges ainsi que l’hématocrite ont augmenté 
dans le groupe traité à forte dose chez les souris tant mâles que femelles. Chez les souris femelles 
traitées à faible dose, la proportion de neutrophiles segmentés a connu une hausse, tandis que 
celle des lymphocytes a connu une baisse. Les taux de triglycérides ont diminué chez les rats 
femelles et les souris mâles traités à forte dose, et on a enregistré une chute de la glycémie chez 
les souris mâles traitées à forte dose; cependant, les taux de protéines totales et de cholestérol total 
ont monté chez les souris mâles traitées à forte dose. L’activité de la LDH a augmenté chez les 
souris mâles et femelles. Les concentrations de potassium ont grimpé chez les rats femelles traités 
à forte dose, mais diminué chez les souris femelles traitées à forte dose. Les concentrations de 
calcium ont connu une hausse chez les souris femelles traitées à forte dose, et celles de chlorure 
ont baissé chez les souris mâles et femelles traitées à forte dose (JISA, 1993). D’autres effets 



Le tétrachloroéthylène (janvier 2015) 
 

Recommandations pour la qualité de l’eau potable au Canada : document technique 
44 

biochimiques signalant des effets sur le foie et les reins ont été notés et sont décrits dans les 
sections concernant ces organes. 
 
9.2.3.2 Effets neurologiques 

Même si les effets neurologiques plus subtils n’ont pas été examinés dans les trois études 
animales sur toute la durée de vie, les tissus du cerveau ont été analysés pour y déceler toute 
anomalie macroscopique et histologique. Aucun effet néfaste n’a été noté dans l’étude du NCI 
(1977). On a constaté une augmentation du poids relatif du cerveau chez les souris mâles et 
femelles traitées à fortes doses dans l’étude de la JISA (1993). En outre, les dépôts vitreux dans le 
cerveau étaient significativement plus importants chez les souris mâles traitées à 50 ppm, mais 
pas chez les mâles traités à forte dose (JISA, 1993). L’étude du NTP (1986) a révélé une 
corrélation positive significative entre la dose et l’augmentation des gliomes chez les rats mâles 
exposés à des concentrations de 200 et de 400 ppm; cependant, l’incidence des gliomes dans 
chaque groupe n’était pas plus élevée que chez les témoins (NTP, 1986). 

 
9.2.3.3 Effets hépatiques 

La seule étude dans laquelle on signalait des changements du poids du foie était celle de la 
JISA (1993). Les poids absolu et relatif du foie ont augmenté chez les rats femelles exposés à des 
concentrations de 50 et de 600 ppm (mais pas de 200 ppm, et aucun effet n’a été enregistré chez 
les rats mâles). Des hausses des poids absolu et relatif du foie ont été notées chez les souris mâles 
exposées à une concentration de 250 ppm, mais seul le poids relatif du foie a grimpé chez les 
souris femelles exposées à une concentration de 250 ppm (JISA, 1993). 

Parmi les études sur toute la durée de vie, l’étude de la JISA (1993) était la seule à 
considérer les effets biochimiques. On a noté des effets sur les taux d’indicateurs hépatiques dans 
le sang, soit une hausse de l’ALT et des concentrations chez les rats mâles et les souris femelles 
traités à forte dose, de même que chez les rats femelles et les souris mâles traitées à doses 
moyenne et élevée; chez les souris, on a aussi enregistré une hausse de l’AST chez les mâles 
traités à dose moyenne et chez les femelles traitées à forte dose, ainsi que de la bilirubine totale et 
de la PA chez les mâles et les femelles traités à forte dose (JISA, 1993). 

La prévalence des effets hépatiques était plus grande chez la souris que chez le rat. Aucun 
effet néfaste n’a été relevé chez le rat dans deux des études (NCI, 1977; NTP, 1986). Dans la 
troisième étude, la NOAEL relative aux effets hépatiques était de 50 ppm puisqu’on a observé 
une hausse des cas d’hépatite spongieuse chez les mâles exposés à des doses supérieures ou 
égales à 200 ppm ainsi qu’une diminution de la granulation chez les femelles exposées à des 
doses supérieures ou égales à 200 ppm, cela chez des sujets morts ou mourants (JISA, 1993). 
Chez les rats mâles exposés à des doses de 600 ppm, on a également enregistré une augmentation 
non significative de l’hyperplasie. On n’a pas noté de hausse significative des tumeurs, mais deux 
cas d’adénomes hépatocellulaires ont été constatés (comparativement à zéro dans les autres 
groupes). 

On a étudié les effets histologiques non néoplasiques sur le foie des souris dans les trois 
études sur toute la durée de vie. On a observé une angiectasie et une dégénérescence de la zone 
centrale chez les mâles et les femelles exposés à des concentrations de 250 ppm (de même que 
chez les mâles dont on ne prévoyait qu’une dissection) (JISA, 1993). On a également constaté une 
augmentation significative de la dégénérescence de la zone centrale chez les mâles et les femelles 
exposés à une concentration de 250 ppm. On a observé une nécrose chez les mâles exposés à 
250 ppm (JISA, 1993), les mâles exposés à 100 ppm ou plus et les femelles exposées à 200 ppm 
(NTP, 1986). On n’a constaté une prolifération cellulaire sous forme de foyers de cellules altérées 
que chez trois mâles du groupe ayant reçu une forte dose par gavage (NCI, 1977), et pas dans les 
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autres études. La dose minimale avec effet nocif observé (LOAEL) en ce qui concerne les effets 
non néoplasique a été établie à 100 ppm d’après la nécrose observée chez les mâles dans l’étude 
du NTP (1986). 

On a aussi observé des tumeurs chez les souris dans les trois études sur toute la durée de 
vie. Les cas d’adénomes et de carcinomes hépatocellulaires ont également connu une hausse chez 
les souris dans toutes les études, avec une tendance significativement positive à cet égard. Dans 
une étude, les carcinomes hépatocellulaires avaient également produit des métastases qui avaient 
touché d’autres organes (NTP, 1986). On a aussi relevé une tendance positive en ce qui concerne 
les hémangioendothéliomes chez les souris mâles dans une étude (JISA, 1993). 
 
9.2.3.4 Effets rénaux 
 L’effet du tétrachloroéthylène sur le poids des reins était variable. Les poids absolu et 
relatif de ces organes ont augmenté chez les rats mâles exposés à des concentrations supérieures 
ou égales à 200 ppm, le poids relatif des reins a connu une hausse chez les rats femelles exposés à 
des concentrations supérieures ou égales à 200 ppm, de même que chez les souris mâles et 
femelles exposées à 250 ppm, alors qu’on a enregistré une diminution du poids absolu des reins 
chez les souris mâles exposées à 250 ppm (JISA, 1993). 
 On n’a mesuré des effets biochimiques que dans l’étude de la JISA (1993). Les effets  
pertinents aux reins observés dans le sang variaient, le taux de BUN ayant connu une hausse chez 
les souris femelles traitées à dose moyenne et une baisse chez les rats mâles traités à forte dose 
(JISA, 1993). 
 Des effets non néoplasiques ont été observés au niveau des reins chez le rat et la souris, 
dont la plupart touchaient le tube contourné proximal. On a constaté une hypertrophie nucléaire, 
surtout dans le tube contourné proximal, chez tous les groupes de rats et de souris, quelle que soit 
l’exposition, dans l’étude du NTP (1986), ainsi que chez les rats mâles exposés à des 
concentrations supérieures ou égales à 200 ppm, chez les rats femelles exposés à 600 ppm et chez 
les souris mâles et femelles exposées à 250 ppm (de même que chez les mâles traités à faible dose 
dont la dissection était prévue) dans l’étude de la JISA (1993). Parmi les autres effets sur le tube 
contourné proximal figuraient : une dilatation atypique dans tous les groupes traités à forte dose 
(JISA, 1993); une dégénérescence, une nécrose et une régénération dans l’épithélium, des 
infiltrations de cellules inflammatoires, une fibrose et des foyers de minéralisation chez les rats 
mâles et femelles (NCI, 1977); et une hyperplasie chez un petit nombre de rats (NTP, 1986). Des 
néphropathies ont été relevées chez la plupart des rats et des souris mâles et femelles exposés par 
gavage (NCI, 1977), et on a observé une néphrose chez les souris femelles exposées par 
inhalation dans l’étude du NTP (1986). On a également trouvé des cylindres urinaires dans les 
reins des souris mâles traitées et des souris femelles traitées à forte dose dans l’étude du NTP 
(1986). La NOAEL relative aux effets rénaux a été établie à 50 ppm dans l’étude de la JISA 
(1993) d’après l’hypertrophie nucléaire constatée à 250 ppm; la LOAEL établie à partir du même 
effet était de 100 ppm dans l’étude du NTP (1986). 
 On a noté une légère augmentation des néoplasmes rénaux (non statistiquement 
significative) chez les rats mâles dans l’une des études. Dans l’étude du NTP (1986), on a 
constaté la présence d’adénomes et d’adénocarcinomes (combinés) des cellules tubulaires chez 
2 % des témoins, 6 % des rats traités à faible dose et 8 % des rats traités à forte dose. 

 
9.2.3.5 Effets sur d’autres organes et systèmes 

On a relevé des signes d’immunotoxicité dans l’étude de la JISA (1993). Une 
splénomégalie a été constatée chez les rats mâles et femelles de tous les groupes exposés, et les 
poids relatif et absolu de la rate ont connu une hausse chez les souris mâles traitées à 250 ppm. 
On a enregistré une diminution de l’hématopoïèse extramédullaire chez les rats mâles exposés à 
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200 ppm (mais pas à des doses plus élevées) dont la dissection était prévue, mais une 
augmentation chez les souris mâles et femelles exposées à la plus forte dose, de même que chez 
les souris femelles exposées à une faible dose. 
 Le poids relatif des surrénales a connu une hausse chez les souris mâles traitées à forte 
dose dans l’étude de la JISA (1993). De plus, on a noté une augmentation de l’hyperplasie dans 
les médullosurrénales chez les rats mâles traités, de même que dans les corticosurrénales des rats 
femelles traités à forte dose dans l’étude du NTP (1986). 
 Des effets sur le tractus gastro-intestinal ont été observés chez les animaux exposés par 
inhalation. Ces effets comprenaient des ulcères dans l’estomac antérieur chez les rats mâles 
exposés à 400 ppm (NTP, 1986) ainsi qu’une diminution de l’hyperplasie de l’intestin moyen 
chez les souris mâles et femelles exposées à 250 ppm dont la dissection était prévue, de même 
que chez les souris mâles exposées à 10 ppm dont la dissection était prévue (JISA, 1993). 

Le tétrachloroéthylène a eu des effets néfastes sur les dents et le squelette des souris dans 
l’étude de la JISA (1993). On a observé une dysplasie des dents chez les souris mâles exposées à 
des concentrations supérieures ou égales à 50 ppm ainsi qu’une augmentation de l’ostéosclérose 
chez les souris femelles exposées à 250 ppm. 

On a noté des effets non néoplasiques sur les voies respiratoires, mais seulement dans les 
études sur l’exposition par inhalation. Parmi ces effets figuraient : une augmentation du poids des 
poumons chez les rats femelles et chez les souris mâles et femelles (JISA, 1993); une réduction 
des changements cellulaires dans l’épithélium respiratoire des rats femelles ainsi que des souris 
mâles et femelles, et dans l’épithélium olfactif des souris mâles et femelles (JISA, 1993); une 
thrombose des fosses nasales chez les rats (NTP, 1986) ainsi que des caillots de sang non définis 
chez les rats mâles (JISA, 1993); et une congestion pulmonaire chez les souris mâles (NTP, 
1986). On a également relevé des effets cardio-vasculaires, mais ils se limitaient à une 
augmentation du poids relatif du cœur chez les souris femelles exposées à 200 ppm (JISA, 1993). 

Des effets néoplasiques touchant divers organes qui n’ont pas été décrits dans les sections 
précédentes étaient également associés à l’exposition au tétrachloroéthylène. On a noté une 
hausse de l’incidence de leucémie à cellules mononuclées (LCM) chez les rats mâles et femelles 
dans l’étude du NTP (1986), qui était significative compte tenu de l’augmentation dans tous les 
groupes exposés par rapport aux témoins et de la tendance positive observée. Aux premiers stades 
de la maladie, l’infiltration se limitait surtout aux sinusoïdes du foie et à la pulpe interfolliculaire 
de la rate, mais, à mesure que la maladie évoluait, l’infiltration se répandait à la plupart des 
organes et des tissus (NTP, 1986). L’incidence de LCM dessinait une tendance significative chez 
les souris mâles et femelles, et elle a connu une augmentation significative chez les souris mâles 
traitées à forte dose dans l’étude de la JISA (1993). Dans une étude, on a constaté des hausses des 
fibroadénomes mammaires chez les rats femelles du groupe exposé à la dose la plus faible 
(50 ppm), mais pas chez ceux des groupes traités à plus forte dose (JISA, 1993). On a relevé une 
tendance positive significative en ce qui concerne les phéochromocytomes dans les surrénales 
chez les rats mâles (NTP, 1986), les adénomes dans les glandes de Harder (glandes lacrymales) 
chez les souris mâles, et les hémangioendothéliomes dans tous les organes (y compris la rate) 
chez les souris mâles et femelles (JISA, 1993). On a aussi observé une métaplasie des cellules 
squameuses du nez chez les rats mâles traités dans une étude (NTP, 1986). 
 
9.2.4 Toxicité pour la reproduction et le développement 
 Les études animales sur les effets du tétrachloroéthylène sur la reproduction et le 
développement concernaient principalement l’exposition par inhalation, ne disposant que de 
données limitées sur les effets associés à l’exposition par voie orale. Trois études ont abordé les 
effets de l’exposition au tétrachloroéthylène par voie orale sur la reproduction ou le 
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développement. Comme ces études se limitaient à quelques doses et effets, on ne peut en tirer que 
des conclusions limitées. L’exposition de rates gravides à des doses supérieures ou égales 
à 900 mg/kg p.c. par jour administrées par gavage aux jours 6 à 19 de la gestation a entraîné une 
augmentation des cas de résorption et de mortalité postnatale ainsi que des cas de microphthalmie 
et d’anophthalmie chez la progéniture (Narotsky et Kavlock, 1995). Les deux autres études sur 
l’exposition par ingestion (Fredriksson et coll., 1993; Guariglia et coll., 2011) – abordées à la 
section 9.2.2.2 – ont révélé des effets neurocomportementaux chez les souris exposées avant la 
naissance à des doses supérieures ou égales à 5 mg/kg p.c. par jour. 

Les études sur l’exposition au tétrachloroéthylène par inhalation pendant la gestation ne 
semblent pas indiquer de tératogénicité à des doses allant jusqu’à 500 ppm chez le lapin et jusqu’à 
900 ppm chez le rat (Nelson et coll., 1980; Hardin et coll., 1981; Carney et coll., 2006). 
Cependant, dans plusieurs études, on signalait une ossification incomplète ou tardive chez les rats 
et les souris exposés in utero (Schwetz et coll., 1975; Szakmáry et coll., 1997; Carney et coll., 
2006). Des effets neurologiques néfastes ont été observés après une exposition intra-utérine par 
inhalation (Nelson et coll., 1980; Kyrklund et Haglid, 1991; Szakmáry et coll., 1997), comme on 
l’indiquait à la section 9.2.2.2. Les études sur l’exposition par inhalation semblent indiquer que 
l’exposition au tétrachloroéthylène pendant la gestation pourrait entraîner un accroissement des 
cas de résorption ainsi qu’une diminution du poids fœtal (Schwetz et coll., 1975; Szakmáry et 
coll., 1997). Une étude portant sur plusieurs générations dans laquelle des rats ont été exposés à 
1 000 ppm a révélé une diminution du nombre de naissances vivantes, une augmentation du taux 
de mortalité des petits pendant la lactation ainsi qu’une réduction de la croissance, que les petits 
aient subi ou non une exposition, ce qui confirme l’existence d’effets in utero (Tinston, 1995). 
Lorsque des femelles n’ayant pas subi d’exposition ont été accouplées avec des mâles exposés, on 
n’a relevé aucun effet, ce qui semble indiquer l’absence d’effets chez les petits de mâles ayant été 
exposés (Tinston, 1995). Cependant, dans une étude, on a noté une augmentation des anomalies 
du sperme chez les souris après une exposition à 500 ppm de tétrachloroéthylène 7 heures par 
jour, pendant 5 jours consécutifs (Beliles, 2002). 

Dans l’ensemble, les études semblent indiquer que l’exposition au tétrachloroéthylène 
pendant la gestation peut avoir une incidence sur la survie de la progéniture et pourrait perturber 
l’ossification. L’exposition par inhalation pendant la gestation ou au début du développement 
pourrait également produire des effets neurologiques à l’âge adulte. 

 
9.3 Génotoxicité 
9.3.1 Études in vitro 

On a étudié la génotoxicité in vitro du tétrachloroéthylène et de la plupart de ses 
métabolites. Dans l’ensemble, les études ne semblent pas indiquer que le tétrachloroéthylène est 
génotoxique. Cependant, ses métabolites pourraient avoir des effets génotoxiques. 

Le tétrachloroéthylène n’a fait augmenter le taux de mutation au niveau du locus de la 
thymidine kinase des cellules de lymphome de souris L5178Y/TK+/− à aucune des doses étudiées 
(6,25, 12,50, 25, 50 et 100 nL/mL), avec ou sans activation métabolique par la fraction S9, même 
si on a noté un accroissement des mutations chez les témoins positifs (NTP, 1986). On n’a pas 
non plus relevé de mutations géniques dans les systèmes bactériens, dont Escherichia coli et 
Salmonella typhimurium, en l’absence d’activation métabolique ou en présence de la fraction S9 
standard (Greim et coll., 1975; Bartsch et coll., 1979; Hardin et coll., 1981; Kringstad et coll., 
1981; Haworth et coll., 1983; Connor et coll., 1985; Shimada et coll., 1985; NTP, 1986; Milman 
et coll., 1988; Warner et coll., 1988; Roldan-Arjona et coll., 1991; DeMarini et coll., 1994; 
Watanabe et coll., 1998; Emmert et coll., 2006). Cependant, l’exposition de cellules bactériennes 
possédant une activité métabolique accrue a révélé l’existence d’une relation dose-réponse claire, 
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témoignant de la contribution de l’activation métabolique dans la génotoxicité du 
tétrachloroéthylène (Vamvakas et coll., 1989a). 

Des études sur d’autres effets génotoxiques ne semblent pas non plus indiquer que le 
tétrachloroéthylène est génotoxique. On n’a pas observé d’aberrations chromosomiques dans les 
cellules ovariennes de hamster chinois exposées à des concentrations de tétrachloroéthylène de 
17, 34,1, 68,1 et 136,3 μg/mL, avec ou sans activation métabolique par la fraction S9 (la plus 
forte concentration n’a pas été testée en présence de la fraction S9 standard) (NTP, 1986). 
L’exposition au tétrachloroéthylène (125 à 250 μg/mL) n’a pas eu d’effet sur l’induction de 
micronoyaux dans une lignée de cellules pulmonaires de hamster chinois en l’absence 
d’activation métabolique. Cependant, on a enregistré une hausse minime (non statistiquement 
significative) de micronoyaux à une dose plus faible de 75 μg/mL en présence de la fraction S9 
(Matsushima et coll., 1999). Des expériences menées sur diverses lignées de cellules 
lymphoblastoïdes humaines métaboliquement compétentes ont montré une augmentation de 
l’induction de micronoyaux à des concentrations aussi faibles que 5, 1 et 1 mM dans les lignées 
cellulaires AHH-1, H2E1 et LCM-5, respectivement (Doherty et coll., 1996). L’exposition de la 
lignée cellulaire LCM-5 à des concentrations de tétrachloroéthylène de 0, 0,01, 0,05, 0,1, 0,25, 
0,5, 1,0 et 2,0 mM pendant 24 heures a entraîné une induction de micronoyaux variant en fonction 
de la dose (White et coll., 2001). L’exposition à du tétrachloroéthylène sous forme de vapeurs 
dissoutes dans un milieu de culture (avec une concentration maximale dans le milieu de culture 
d’environ 63 ppm) a causé des augmentations de l’induction de micronoyaux variant en fonction 
de la dose dans les cellules ovariennes de hamster chinois (Wang et coll., 2001). Le 
tétrachloroéthylène n’a pas induit d’échanges de chromatides sœurs ou de ruptures de brins 
d’ADN dans les cellules sanguines humaines en culture exposées à des concentrations de 
tétrachloroéthylène allant jusqu’à 5 mM (environ 830 mg/L), concentration ayant causé la mort de 
40 % des cellules (Hartmann et Speit, 1995). L’analyse des échanges de chromatides sœurs et des 
aberrations chromosomiques dans les cellules ovariennes de hamster chinois a donné des résultats 
négatifs dans les deux essais biologiques (Sofuni et coll., 1985; Galloway et coll., 1987). Une 
autre étude sur des cellules ovariennes de hamster chinois utilisant des concentrations allant 
jusqu’à 164 µg/mL n’a révélé aucune augmentation des échanges de chromatides sœurs en 
présence ou en l’absence de la fraction S9 standard (NTP, 1986). L’exposition au 
tétrachloroéthylène n’a pas été associée à une synthèse non programmée de l’ADN selon les 
résultats obtenus avec des lymphocytes humains, des fibroblastes humains et des hépatocytes de 
rat ou de souris en culture. Une étude dans laquelle on a examiné la synthèse non programmée de 
l’ADN dans des fibroblastes humains exposés à des concentrations de 0,1 à 5,0 µL/mL a révélé 
une augmentation de la synthèse de l’ADN à de faibles doses similaire à celle observée chez les 
témoins positifs, tandis qu’on n’a observé aucun effet sur les cellules exposées à des 
concentrations élevées (même si la cytotoxicité était forte) (Beliles et coll., 1980). 

La génotoxicité des métabolites du tétrachloroéthylène, dont le TCA, le DCA et l’hydrate 
de chloral, a fait l’objet d’études; on dispose de données limitées sur les autres métabolites. 
Certains de ces métabolites ont manifesté une activité génotoxique. Dans l’ensemble, le TCA n’a 
pas induit de mutations chez S. typhimurium, avec ou sans activation métabolique (Shirasu et 
coll., 1976; Waskell, 1978; Nestmann et coll., 1980; Rapson et coll., 1980; Moriya et coll., 1983; 
DeMarini et coll., 1994; Nelson et coll., 2001; Kargalioglu et coll., 2002). Les études sur des 
cellules de mammifères en culture n’ont révélé aucune induction de ruptures de brins d’ADN 
dans les hépatocytes de souris et de rat, les cellules ovariennes de hamster chinois ou les lignées 
de cellules lymphoblastoïdes humaines (Chang et coll., 1992; Plewa et coll., 2002). Le TCA a 
exercé de faibles effets mutagènes à une concentration cytotoxique de 3 000 µg/mL dans les 
cellules de lymphome de souris (Harrington-Brock et coll., 1998). La génotoxicité du DCA variait 
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selon les études. Les études sur des systèmes mammaliens ont révélé une augmentation des taux 
de mutation et des aberrations chromosomiques dans une lignée cellulaire de lymphome de souris, 
tandis que celles sur des systèmes bactériens ont indiqué un accroissement de la fréquence des 
mutations chez S. typhimurium (DeMarini et coll., 1994; Giller et coll., 1997; NTP, 2007). Dans 
l’ensemble, l’hydrate de chloral a donné des résultats positifs dans les essais de mutation sur 
bactéries (Haworth et coll., 1983; Ni et coll., 1994; Beland, 1999) avec ou sans activation 
métabolique, de même que dans un essai de mutagénicité sur lymphomes de souris au niveau du 
locus Tk (Harrington-Brock et coll., 1998). Des effets clastogènes, dont une induction de 
micronoyaux dans des cellules de hamster chinois (Degrassi et Tanzarella, 1988; Parry et coll., 
1990; Lynch et Parry, 1993; Seelbach et coll., 1993) et des cellules de lymphome de souris 
(Nesslany et Marzin, 1999) ainsi qu’une aneuploïdie dans les lymphocytes humains (Vagnarelli et 
coll., 1990; Sbrana et coll., 1993) et divers autres systèmes de cellules de mammifères (Furnus et 
coll., 1990; Natarajan et coll., 1993; Warr et coll., 1993; Harrington-Brock et coll., 1998), ont été 
observés. Peu d’études portaient sur d’autres métabolites, dont le chlorure de trichloroacétyle, 
l’époxyde de tétrachloroéthylène et le trichloroéthanol. Le chlorure de trichloroacétyle s’est 
montré mutagène chez S. typhimurium exposée au produit en phase vapeur (DeMarini et coll., 
1994), mais pas en phase liquide (Reichert et coll., 1983). L’époxyde de tétrachloroéthylène était 
mutagène chez S. typhimurium, mais pas chez E. coli. Enfin, on n’a relevé aucun signe de 
mutagénicité dans le cas du trichloroéthanol (Waskell, 1978; Bignami et coll., 1980; DeMarini et 
coll., 1994). D’autres métabolites, dont la TCVC, le TCVG et la NAcTCVC, observés lors de leur 
conjugaison avec le glutathion, ont donné des résultats positifs dans les essais de dépistage sur 
bactéries portant sur S. typhimurium (Vamvakas et coll., 1987, 1989a; Dreessen et coll., 2003). 
 
9.3.2 Études in vivo 

Les études in vivo sur le tétrachloroéthylène révèlent certains signes de génotoxicité, 
même si la majorité d’entre elles ont donné des résultats négatifs. On a noté des résultats positifs 
dans les essais sur le décalage du cadre de lecture dans lesquels on a utilisé la souche TA98 de 
S. typhimurium implantée dans la cavité intrapéritonéale de souris CD-1 mâles et femelles 
exposées par inhalation à des concentrations de tétrachloroéthylène de 100 et de 500 ppm 
(7 heures par jour pendant 5 jours) (Beliles et coll., 1980). Cependant, on a enregistré des résultats 
positifs à la faible dose seulement chez les mâles, et à la forte dose seulement chez les femelles. 
Aucun effet significatif sur les aberrations chromosomiques n’a été observé chez les rats exposés 
à des concentrations de 100 ou de 500 ppm (7 heures par jour pendant 5 jours) (Beliles et coll., 
1980). Les expositions de souris par voie orale ou par inhalation à du tétrachloroéthylène 
radiomarqué (10 ou 600 ppm par inhalation pendant 6 heures, mesurées 6, 24, 48 et 72 heures 
après l’exposition et 500 mg/kg p.c. par gavage oral, mesurées 1, 6, 12, 24 et 48 heures après 
l’exposition) n’ont pas induit de liaison avec l’ADN, alors que celle avec les protéines et l’ARN a 
augmenté (Schumann et coll., 1980). On a mesuré de faibles concentrations de 
tétrachloroéthylène lié à l’ADN dans le foie de souris 22 heures après l’injection intrapéritonéale 
d’une dose de 1,4 mg/kg p.c. (Mazzullo et coll., 1987). L’exposition de souris ddY à une dose 
unique de 1 000 ou de 2 000 mg/kg p.c. administrée par voie intrapéritonéale a causé une 
augmentation de l’induction de micronoyaux dans les hépatocytes, observée exclusivement après 
une hépatectomie (Murakami et Horikawa, 1995). Dans cette étude, on n’a pas relevé d’induction 
de micronoyaux dans les réticulocytes du sang périphérique. Le tétrachloroéthylène n’a pas induit 
de ruptures de brins d’ADN dans les reins de rats F344 mâles après une exposition par gavage 
oral à une dose de tétrachloroéthylène de 1 000 mg/kg p.c. pendant 7 jours (Potter et coll., 1996). 
Dans une étude, on signalait, 3 heures après l’administration de la deuxième dose, une 
augmentation minime des ruptures de brins d’ADN dans le foie (mais pas dans les reins) de souris 
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CD-1 exposées par gavage à 2 doses (administrées à 24 heures d’intervalle) de 1 000 ou de 
2 000 mg/kg p.c. (Cederberg et coll., 2010). Cependant, le caractère significatif de ces résultats a 
été remis en question après une nouvelle analyse des données à l’aide de méthodes statistiques 
plus conservatrices, qui a indiqué que ces résultats ne constituent pas nécessairement des hausses 
significatives (Lillford et coll., 2010; Lovell, 2010). L’exposition de souris NMRI à des doses 
intrapéritonéales de 4 à 8 mmol/kg p.c. de tétrachloroéthylène a entraîné une augmentation des 
ruptures de brins d’ADN dans le foie et dans les reins, qui étaient réversibles dans les 24 heures 
suivant l’exposition. Par contre, on n’a pas relevé d’effets dans les poumons (Walles, 1986). Chez 
des rats Fischer mâles ayant reçu des doses intrapéritonéales uniques de tétrachloroéthylène allant 
jusqu’à 1 000 mg/kg p.c., on n’a enregistré aucune hausse de la 8-hydroxydésoxyguanosine (8-
OH-dG) dans le foie, les lymphocytes ou l’urine; toutefois, cette exposition était fortement 
toxique (Toraason et coll., 1999). On n’a obtenu que des résultats négatifs en ce qui concerne 
l’induction de mutations létales récessives liées au sexe et d’aberrations chromosomiques chez 
Drosophila melanogaster après exposition par l’alimentation, par inhalation ou par injection 
(Beliles et coll., 1980; Valencia et coll., 1985; NTP, 1986). 

La génotoxicité in vivo des métabolites du tétrachloroéthylène a été évaluée dans un 
nombre limité d’études. Les effets génotoxiques de l’exposition au TCA variaient selon les 
études. Certaines études sur l’exposition par voie orale ont révélé des effets génotoxiques sur le 
foie des souris (Nelson et Bull, 1988; Nelson et coll., 1989; Hassoun et Dey, 2008) ainsi qu’une 
induction de micronoyaux et d’aberrations chromosomiques dans la moelle osseuse des souris 
(Bhunya et Behera, 1987) à des doses aussi faibles que 22 mmol/kg p.c. Cependant, on a obtenu 
des résultats négatifs en ce qui concerne les ruptures de brins d’ADN dans le foie ainsi que dans 
l’épithélium de l’estomac et du duodénum (Nelson et coll., 1989; Chang et coll., 1992) chez des 
souris exposées par voie orale à des doses allant jusqu’à 1 630 mg/kg p.c. Chez les souris 
exposées au DCA par voie orale, on a vu des ruptures de brins d’ADN dans le foie (Nelson et 
Bull, 1988; Nelson et coll., 1989; Hassoun et Dey, 2008) dans la plupart des études ayant examiné 
cet effet et observé des micronoyaux dans les érythrocytes (Fuscoe et coll., 1996). Les 
expériences sur l’hydrate de chloral semblent indiquer que cette substance pourrait jouer un rôle 
dans l’aneuploïdie en agissant comme poison fusorial. Plusieurs études indiquent que l’hydrate de 
chloral peut induire des ruptures de brins d’ADN dans le foie des souris et des rats exposés par 
voie orale (Nelson et Bull, 1988), des micronoyaux dans la moelle osseuse et les spermatides des 
souris traitées par injection intrapéritonéale (Russo et Levis, 1992; Russo et coll., 1992; Allen et 
coll., 1994; Marrazzini et coll., 1994; Nutley et coll., 1996; Beland, 1999) ainsi qu’une 
aneuploïdie dans les spermatocytes secondaires et les érythrocytes de la moelle osseuse des souris 
traitées par injection intrapéritonéale (Miller et Adler, 1992; Marrazzini et coll., 1994). On a noté 
une hausse de la fréquence de la formation de micronoyaux et des échanges de chromatides sœurs 
dans les lymphocytes des nourrissons après exposition à une dose unique de 50 mg/kg p.c. 
d’hydrate de chloral administré comme sédatif (Ikbal et coll., 2004). On n’a pas trouvé 
d’expériences in vivo sur d’autres métabolites. 

L’exposition au tétrachloroéthylène n’a pas entraîné d’effets clastogènes au niveau des 
lymphocytes de travailleurs d’usine exposés à des concentrations de 70 à 1 500 mg/m3, d’après 
les résultats des essais sur les échanges de chromatides sœurs et l’examen des aberrations 
chromosomiques (Ikeda et coll., 1980). Cela est corroboré par une autre étude dans laquelle on a 
obtenu des résultats négatifs en ce qui concerne les échanges de chromatides sœurs dans les 
lymphocytes périphériques de sujets exposés en contexte professionnel (Seiji et coll., 1990). On 
n’a noté aucun signe de dommages oxydatifs à l’ADN d’après les mesures de la 8-OH-dG dans 
les leucocytes et l’urine de nettoyeuses à sec par rapport aux valeurs enregistrées chez des 
blanchisseuses non exposées (Toraason et coll., 2003). 
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9.4 Mode d’action 

Une analyse approfondie du mode d’action (MA) a été effectuée (Santé Canada, 2013) 
selon les lignes directrices établies dans les cadres conceptuels International Life Science Institute 
et du Programme international sur la sécurité des substances chimiques pour évaluer les effets 
cancérogènes et non cancérogènes (PISSC, 2007). Les résultats de l’évaluation du MA 
susceptibles de concerner les principaux effets indiqués à la section 10 sont présentés ci-dessous. 
 
9.4.1 Adénomes et carcinomes hépatocellulaires 

On a étudié les MA par lesquels s’exercent la mutagénicité et les autres types de 
génotoxicité du tétrachloroéthylène. Comme on l’explique à la section 9.3, l’ensemble des 
éléments probants tirés des études in vivo et in vitro indique que le tétrachloroéthylène et son 
principal métabolite, le TCA, ne sont pas génotoxiques. On a considéré la génotoxicité des autres 
métabolites du tétrachloroéthylène dans cette évaluation. On disposait de données limitées sur les 
autres métabolites agissant par l’intermédiaire du métabolisme oxydatif. On a observé des 
ruptures de brins d’ADN liées à la dose dans une seule étude in vivo sur l’hydrate de chloral 
(Nelson et Bull, 1988). Cependant, la hausse n’était significative que dans le groupe traité à la 
plus forte dose, et non aux doses plus faibles pour lesquelles on a noté des adénomes et des 
carcinomes hépatocellulaires après une exposition à l’hydrate de chloral. On considère donc que 
les tumeurs hépatocellulaires causées par l’exposition à l’hydrate de chloral ne sont pas 
attribuables à un mécanisme de mutagénicité. On présume que le métabolisme oxydatif du 
tétrachloroéthylène produit une petite quantité d’un époxyde (l’oxyde de tétrachloroéthylène) que 
l’on soupçonne d’être réactif vu le caractère électrophile des époxydes de chloroalcènes. Les 
études sur cet époxyde se limitent à des expositions in vitro. Bien que ce métabolite se soit montré 
génotoxique dans des systèmes bactériens (Kline et coll., 1982), il est difficile d’évaluer la 
pertinence de cet effet aux faibles concentrations qui seraient produites par le métabolisme du 
tétrachloroéthylène. On a également étudié la génotoxicité des métabolites générés par la voie 
GST. Les études sur le DCA ont révélé des ruptures de brins d’ADN (Nelson et coll., 1989; 
Hassoun et Dey, 2008) et donné des résultats positifs aux essais de mutation génétique (Leavitt et 
coll., 1997) à des doses inférieures à celles causant des tumeurs hépatocellulaires. En ce qui 
concerne les autres métabolites produits par la voie GST, ils n’ont fait l’objet que d’études in vitro 
qui ont indiqué que le TCVG (Vamvakas et coll., 1989a; Dreessen et coll., 2003), la TCVC 
(Green et Odum, 1985; Dekant et coll., 1986; Vamvakas et coll., 1989b; Dreessen et coll., 2003) 
et la NAcTCVC (Vamvakas et coll., 1987) étaient mutagènes. Ces données semblent indiquer que 
la génotoxicité du tétrachloroéthylène et de ses métabolites oxydatifs n’est vraisemblablement pas 
un MA pertinent, mais que la mutagénicité des métabolites produits par la voie GST est un MA 
plausible en ce qui concerne les tumeurs hépatiques. Les résultats quantitatifs générés par le 
modèle PBPK corroborent cette hypothèse puisque le profil d’augmentation des métabolites 
produits par la voie GST – et non des métabolites oxydatifs – correspond au profil des hausses 
significatives de tumeurs hépatocellulaires. Même si on présume que ce MA ne s’applique pas à 
l’homme puisque son métabolisme du tétrachloroéthylène par la voie GST est considéré comme 
mineur, on ne peut pas complètement l’écarter, de faibles expositions aux métabolites 
génotoxiques pouvant jouer un rôle dans le développement des tumeurs. 

On a déterminé que les changements épigénétiques, plus précisément les modifications de 
la méthylation de l’ADN, étaient un MA possible en ce qui concerne la cancérogénicité. Le MA 
proposé fait intervenir une diminution de la méthylation globale de l’ADN, laquelle entraîne une 
augmentation de la synthèse d’ARN messager et de protéines associées à des proto-oncogènes 
(p. ex., le c-myc, le c-jun ou l’IGF-II, laquelle est une protéine stimulant la croissance), ce qui 
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provoque une prolifération cellulaire. On manque de données propres au tétrachloroéthylène, mais 
il a été démontré que le DCA et le TCA induisent une hypométhylation de l’ADN ainsi que la 
production de proto-oncogènes dans le foie de la souris (Tao et coll., 2000, 2004; Ge et coll., 
2001; Pereira et coll., 2001, 2004). Cependant, les degrés d’exposition, dans les rares études dont 
on dispose, sont plus élevés que ceux associés à l’apparition de tumeurs hépatocellulaires chez la 
souris. Cet effet est donc plausible, mais d’autres travaux de recherche seront nécessaires pour 
déterminer si ce MA joue un rôle quantitatif dans le développement des tumeurs hépatocellulaires 
induites par le tétrachloroéthylène ou ses métabolites, surtout à des doses qui sont égales ou 
inférieures à celles utilisées dans les essais biologiques sur la cancérogénicité. 

Un autre MA considéré pour le développement des tumeurs hépatocellulaires était la 
prolifération des peroxysomes. Cette prolifération intervient dans le métabolisme des acides gras 
(Feige et coll., 2006). Divers produits chimiques peuvent stimuler les récepteurs activés par les 
proliférateurs de peroxysomes alpha (PPARα), mais, une fois que l’activation s’est produite, le 
mécanisme est indépendant du produit chimique. Le métabolisme des acides gras entraîne un 
stress oxydatif, lequel produit indirectement des dommages à l’ADN. Le stress oxydatif provoque 
alors une activation de la NF-κB, un régulateur négatif de l’apoptose, qui perturbe la croissance 
des hépatocytes. Cela peut entraîner une expansion clonale sélective ainsi que le développement 
de tumeurs (Corton, 2010). 

Même si on a observé une augmentation des marqueurs de l’activation des PPARα chez 
les souris exposées au tétrachloroéthylène (Goldsworthy et Popp, 1987; Odum et coll., 1988), les 
niveaux d’exposition auxquels ces effets ont été observés étaient supérieurs à ceux auxquels on a 
observé des tumeurs hépatocellulaires. Cette contradiction pourrait être liée à la méthodologie 
adoptée par les études sur les marqueurs de l’activation des PPARα, aucune d’entre elles ne 
portant sur des doses inférieures à celles employées dans les études de cancérogénicité. Philip et 
coll. (2007) ont noté une autre faiblesse en ce qui concerne cet effet, à savoir que l’expression du 
CYP4A ne perdurait pas pendant deux semaines; par contre, les augmentations de l’activité de la 
palmitoyl-coenzyme A (CoA) oxydase se maintenaient pendant une durée allant jusqu’à 28 jours 
(Odum et coll., 1988), et aucune étude similaire d’une durée plus longue n’a été effectuée. 
L’absence de données sur le stress oxydatif et la perturbation de la croissance des hépatocytes 
réduisait également la capacité à déterminer si la prolifération des peroxysomes est un MA 
important pour le tétrachloroéthylène. 

Il a été établi que le principal métabolite du tétrachloroéthylène, le TCA, est un 
proliférateur de peroxysomes. Le marqueur de PPARα le plus couramment utilisé dans les études 
sur les animaux (surtout les souris) était l’activité de la palmitoyl-CoA oxydase. L’exposition au 
TCA a invariablement entraîné une augmentation de l’activité de ce marqueur à des doses 
d’exposition aussi faibles que 19 mg/kg p.c. par jour (Austin et coll., 1995; Parrish et coll., 1996; 
DeAngelo et coll., 2008), sauf dans une étude de courte durée (une semaine), dans laquelle cette 
dose était de 400 mg/kg p.c. par jour (Laughter et coll., 2004); ces doses sont plus faibles que 
celles auxquelles des adénomes et des carcinomes hépatocellulaires ont été observés. Les autres 
marqueurs de cet effet ont été moins étudiés et survenaient à des doses d’exposition plus fortes. 
Les marqueurs du stress oxydatif (l’activité de la 8-OH-dG et des substances réagissant avec 
l’acide thiobarbiturique [TBARS]) et de la perturbation de la croissance des hépatocytes (la 
prolifération des hépatocytes et l’hypertrophie des hépatocytes centrolobulaires) n’ont pas été 
aussi bien étudiés et avaient tendance à se manifester à des doses supérieures à celles qui avaient 
causé des tumeurs. Les données sur le TCA améliorent nettement le degré de certitude associé à 
ce MA par rapport aux données sur le tétrachloroéthylène puisqu’on a noté une activation des 
PPARα à des doses plus faibles que celles ayant induit le développement de tumeurs. Le degré de 
confiance associé à ce MA dans le cas du TCA pourrait être renforcé si des mesures du stress 
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oxydatif et de la perturbation de la croissance des hépatocytes étaient relevées à des doses 
inférieures à celles associées aux tumeurs hépatocellulaires. 

L’observation de la prolifération des peroxysomes chez le rat peut également fournir des 
données à l’appui du MA faisant intervenir la prolifération des peroxysomes. On n’a pas noté de 
hausse de l’incidence des tumeurs hépatocellulaires chez le rat, et l’activation des PPARα se 
manifestait à des doses plus faibles tant dans le cas du tétrachloroéthylène (Odum et coll., 1988) 
que dans celui du TCA (Mather et coll., 1990; DeAngelo et coll., 1997). 

Ces analyses indiquent qu’un MA faisant intervenir la prolifération des peroxysomes 
pourrait être plausible en ce qui concerne les tumeurs hépatocellulaires induites par le 
tétrachloroéthylène. Cependant, il y a des lacunes importantes dans les données, ce qui empêche 
de désigner avec certitude la prolifération des peroxysomes comme principal MA. Des éléments 
plus probants indiquent que l’exposition au TCA cause des tumeurs hépatocellulaires par 
l’intermédiaire d’un MA faisant intervenir la prolifération des peroxysomes, mais encore une fois, 
les données dont on dispose ont des limites. Cependant, l’ensemble des données probantes 
donnant à penser que l’activité du tétrachloroéthylène s’exerce par ce MA, avec le TCA agissant 
comme la fraction toxique, est plus solide que celui appuyant d’autres MA. Si les données sont 
jugées suffisamment concluantes pour déterminer que le tétrachloroéthylène agit par 
l’intermédiaire d’un MA faisant intervenir la prolifération des peroxysomes, on pourrait utiliser 
une approche par seuils pour l’évaluation des risques. Ceci s’explique par le fait que le MA 
faisant intervenir la prolifération des peroxysomes est vraisemblablement un effet à seuil puisque 
de faibles concentrations de tétrachloroéthylène – et par conséquent, de faibles doses internes de 
TCA – activent les récepteurs PPARα seulement dans une faible mesure, ce qui génère des 
signaux insuffisants pour faire augmenter les concentrations de peroxysomes. Si l’on devait 
établir que le tétrachloroéthylène agit par l’intermédiaire d’un MA faisant intervenir la 
prolifération des peroxysomes, la pertinence des tumeurs hépatocellulaires chez l’humain pourrait 
aussi être considérée comme limitée. Comme l’humain produit de plus faibles concentrations de 
TCA que l’animal, une exposition plus forte au tétrachloroéthylène serait requise pour engendrer 
des concentrations suffisantes de TCA. En outre, il semble exister des différences quantitatives et 
qualitatives au niveau toxicodynamique entre les animaux de laboratoire et les humains en ce qui 
a trait à l’activation des PPARα. L’expression des PPARα est au moins dix fois plus faible chez 
l’humain que chez la souris ou le rat, et l’activation de ces récepteurs n’agit pas sur les mêmes 
gènes cibles; elle n’induit pas de prolifération des cellules hépatiques et n’entraîne pas de 
suppression de l’apoptose (Corton, 2010). Les activateurs des PPARα sont utilisés chez l’humain 
pour traiter l’hyperlipidémie; l’effet thérapeutique chez l’humain semble être distinct de l’effet 
prolifératif (Fidaleo, 2009). Chez des souris auxquelles on avait greffé des PPARα humains et 
qu’on avait exposées à des proliférateurs de peroxysomes, on n’a pas observé de prolifération des 
peroxysomes ou de développement de tumeurs hépatiques (Corton, 2010). D’ailleurs, un seul 
essai clinique a révélé un risque d’augmentation des décès attribuables à un cancer (associé au 
clofibrate), mais le phénomène s’affaiblissait au fil du suivi (Klaunig et coll., 2003). Cependant, 
la capacité de ces essais à révéler les tumeurs hépatiques était faible, et le traitement a été 
interrompu dans le cas des patients chez qui on avait observé une toxicité hépatique, ce qui 
empêche de tirer des conclusions quant à la cancérogénicité de ces agents thérapeutiques (Guyton 
et coll., 2009). De manière générale, les effets néfastes associés aux proliférateurs de 
peroxysomes sont considérés comme peu pertinents chez  l’humain. 

Cependant, de récentes études sur des proliférateurs connus de peroxysomes semblent 
indiquer que l’activation des PPARα est une étape nécessaire, mais pas suffisante, à la 
tumorigénèse. Dans une étude sur des souris déficientes en PPARα exposées à du 
di(2-éthylhexyl)phtalate, un proliférateur de peroxysomes, on a mesuré des taux de 
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développement de tumeurs hépatiques similaires à ceux enregistrés chez des souris de type 
sauvage possédant des PPARα actifs, ce qui indique que les tumeurs se forment indépendamment 
de l’activation des PPARα (Ito et coll., 2007; Guyton et coll., 2009). En outre, l’activation des 
PPARα par expression constitutive chez les souris transgéniques a produit des réponses 
hépatiques similaires à celles obtenues chez des rongeurs activés par le proliférateur modèle de 
peroxysomes, soit le Wy-14,643 (y compris l’activation de l’acyl-CoA, de la palmitoyl-CoA, des 
CYP4A et des gènes régissant les cycles cellulaires ainsi que des baisses des triglycérides et des 
acides gras quantitativement similaires à celles enregistrées dans le cas de la prolifération des 
peroxysomes induite par des ligands), mais sans les lésions prénéoplasiques attendues (Yang et 
coll., 2007). Guyton et coll. (2009) ont également démontré l’absence de corrélation entre la 
capacité d’un composé à activer les PPARα et sa capacité à entraîner une tumorigénèse hépatique. 
Ces observations semblent indiquer que l’activation des PPARα et d’autres éléments clés abordés 
dans la présente section ne suffisent pas par eux-mêmes à provoquer le développement de 
tumeurs hépatiques, et que d’autres phénomènes déterminants inconnus pourraient jouer un rôle 
dans l’hépatocancérogenèse des proliférateurs de peroxysomes. La conclusion précédente, selon 
laquelle les proliférateurs de peroxysomes sont peu pertinents chez l’humain, est affaiblie par le 
manque de connaissances sur ces autres phénomènes clés (Guyton et coll., 2009). 

Un dernier MA considéré pour les tumeurs hépatocellulaires était la cytotoxicité découlant 
du stress oxydatif, qui peut entraîner une prolifération régénérative. On dispose de peu de données 
sur ce MA, mais des études d’exposition chronique ont révélé une hépatotoxicité, dont une 
dégénérescence et une nécrose hépatocellulaires provoquées par l’exposition au 
tétrachloroéthylène (NTP, 1986; JISA, 1993). On a observé ces effets chez des souris ayant reçu 
de fortes doses (3 g/kg p.c. par jour) de tétrachloroéthylène pendant 15 jours; ces effets étaient 
réduits chez celles exposées par la suite à des antioxydants (Ebrahim et coll., 1996), ce qui 
indique que les effets seraient dus au stress oxydatif. Dans une étude in vitro, on a noté des effets 
similaires, l’exposition au tétrachloroéthylène causant des hausses importantes de la production 
de TBARS dans les hépatocytes de rats, modulées après une exposition concomitante à la 
vitamine E (Costa et coll., 2004). Même si ces études montrent que l’exposition au 
tétrachloroéthylène produit vraisemblablement un stress oxydatif et que la neutralisation de 
l’activité oxydante réduit la nécrose et la dégénérescence des hépatocytes, aucune étude ne 
démontre que les tumeurs hépatocellulaires produites par l’exposition au tétrachloroéthylène sont 
le résultat d’une évolution de la nécrose et de la dégénérescence hépatiques. Si on disposait d’une 
étude à plus long terme portant sur l’exposition concomitante au tétrachloroéthylène et à des 
antioxydants, on saurait mieux si les antioxydants réduisent ou préviennent l’apparition de 
tumeurs hépatocellulaires, ce qui permettrait de confirmer ou d’infirmer le rôle de la cytotoxicité 
liée au stress oxydatif comme MA. Des études sur le TCA et le DCA indiquent qu’un stress 
oxydatif se manifeste dans le foie des souris à des doses supérieures ou égales à 7 mg/kg p.c. par 
jour (Larson et Bull, 1992; Austin et coll., 1996; Parrish et coll., 1996; Hassoun et Dey, 2008; 
Hassoun et coll., 2010; Hassoun et Cearfoss, 2011; Cearfoss et Hassoun, 2012; Hassoun et Al-
Dieri, 2012), ce qui est inférieur aux doses entraînant une prolifération cellulaire (Carter et coll., 
1995; Snyder et coll., 1995; Ge et coll., 2001; DeAngelo et coll., 2008). 
 
9.4.2 Leucémie à cellules mononuclées 

On dispose de données limitées sur le MA menant à la LCM. Différents MA (une hausse 
des hormones de croissance menant à la prolifération des splénocytes, une inhibition de 
l’apoptose entraînant des modifications des cycles cellulaires chez les cellules tueuses naturelles, 
l’immunosuppression entraînant une élimination réduite des cellules cancéreuses et la 
génotoxicité provoquant une mutation accrue des splénocytes) ont été considérés dans l’analyse, 
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mais aucun ne possédait suffisamment de données pour en évaluer adéquatement la plausibilité ou 
l’importance chez l’humain. On n’a trouvé aucune donnée concernant les effets du 
tétrachloroéthylène ou de ses métabolites sur les grands lymphocytes granuleux ou leurs 
précurseurs. Cependant, on a constaté que, en fortes concentrations, l’hydrate de chloral, un 
métabolite intermédiaire mineur du tétrachloroéthylène, induisait des micronoyaux et des 
échanges de chromatides sœurs dans les lymphocytes du sang périphérique (les types de cellules 
n’étaient pas précisés davantage) chez les nourrissons (Ikbal et coll., 2004). Les rats Fischer 344 
sont prédisposés à la LCM, et le taux de base de cette maladie est élevé chez ces animaux. 
Cependant, l’incidence de cette maladie était clairement plus élevée chez les rats exposés au 
tétrachloroéthylène que chez les témoins historiques (NTP, 1986; JISA, 1993), et l’exposition au 
tétrachloroéthylène a également entraîné une augmentation proportionnelle à la dose de la gravité 
de la LCM chez les rats femelles, de même qu’une diminution de la latence dans le 
développement des tumeurs chez les rats mâles et femelles (NTP, 1986). 

Il est difficile d’évaluer la pertinence, chez l’humain, de la LCM observée chez le rat si 
l’on ne connaît pas les MA possibles du tétrachloroéthylène. Chez le rat, la LCM se manifeste 
d’abord au niveau de la rate qui est donc considérée comme l’organe d’origine (Stromberg et 
Vogtsberger, 1983; Stromberg et coll., 1990). Les éléments indiquant que le développement de la 
LCM est considérablement réduit chez les rats F344 ayant subi une splénectomie (Moloney et 
King, 1973) corroborent cette hypothèse. La moelle osseuse n’était touchée par la LCM que tard 
au cours de la progression de la maladie chez les rats, et le pourcentage de rats dont la moelle 
osseuse était atteinte était faible (Stromberg et Vogtsberger, 1983). L’hématopoïèse varie entre le 
rat et l’humain puisqu’une hématopoïèse extramédullaire a lieu dans la rate du rat (Stefanski et 
coll., 1990). Chez l’humain, la rate est un site d’hématopoïèse chez le fœtus et le nouveau-né, 
mais la moelle osseuse en devient le principal siège très tôt au cours de la vie. Même si les 
cellules souches hématopoïétiques peuvent migrer vers la rate lorsqu’un plus grand nombre de 
cellules sanguines est nécessaire (p. ex., en cas d’infection, d’inflammation ou de maladie 
touchant la moelle osseuse), cet organe ne constitue habituellement pas un site d’hématopoïèse 
(Kim, 2010). Vu les différences hématopoïétiques entre le rat et l’humain, la LCM observée chez 
le rat ne s’appliquerait peut-être pas à l’humain si l’on découvrait que la LCM était liée à 
l’hématopoïèse. Cependant, comme rien ne permet de déterminer s’il s’agit là d’un MA pertinent, 
à l’heure actuelle, on ne peut exclure la pertinence chez l’humain de la LCM observée chez le rat. 

Les similarités (phénotype cellulaire, chimie clinique, chimie hématologique, chimie 
sérique et caractéristiques pathologiques) sont nombreuses entre la LCM relevée chez le rat et la 
leucémie à grands lymphocytes granuleux associée aux cellules tueuses naturelles chez l’humain 
(Thomas et coll., 2007). Certaines études épidémiologiques se sont intéressées aux associations 
entre l’exposition au tétrachloroéthylène et la leucémie, mais il est difficile d’évaluer ces 
associations. Les participants aux études menées au sein de collectivités étaient exposés à divers 
produits chimiques, et les études sur l’exposition en contexte professionnel prenant en compte la 
leucémie étaient fondées sur des données de recensement et des registres des cancers; par 
conséquent, l’évaluation de l’exposition se limite au recensement des personnes ayant déclaré 
travailler dans l’industrie du nettoyage à sec. De plus, dans les évaluations, on ne fait 
habituellement pas la distinction entre les différents types de leucémies. 
 
9.4.3 Neurotoxicité 

On dispose de données limitées sur les MA par lesquels le tétrachloroéthylène pourrait 
exercer sa neurotoxicité. Toutefois, comme des effets ont été clairement répertoriés dans des 
études épidémiologiques environnementales et professionnelles, on peut les considérer comme 
pertinents chez l’humain, même en l’absence de données sur le MA. Le MA du 
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tétrachloroéthylène est probablement plus étroitement lié aux effets du composé d’origine qu’à 
ceux de ses métabolites (Bale et coll., 2011). Un métabolisme du tétrachloroéthylène plus réduit 
chez l’humain que chez l’animal de laboratoire ne réduit donc pas la probabilité qu’un effet se 
produise chez l’humain. 

Certains éléments indiquent que le tétrachloroéthylène pourrait avoir des effets sur 
l’activité de la dopamine, ce qui pourrait affecter la capacité de discrimination des couleurs et la 
sensibilité aux contrastes; ces effets ont été observés dans des études épidémiologiques et des 
études en doses aiguës contrôlées. La libération réduite de dopamine peut affaiblir la transmission 
des signaux nerveux à la rétine, ce qui peut entraîner un déclin des capacités visuelles (Gralewicz 
et Dyzma, 2005). Aucune mesure directe de la perturbation des taux de dopamine n’a été 
effectuée après une exposition au tétrachloroéthylène, mais d’autres données semblent indiquer 
indirectement que ce phénomène pourrait se produire. Une hausse des taux de dopamine peut 
inhiber la libération de glutamate, ce qui peut entraîner l’activation des neurones produisant de 
l’acide gamma-aminobutyrique (GABA) et ainsi causer des tremblements (Gralewicz et Dyzma, 
2005). Aucun changement n’a été mesuré en ce qui concerne l’absorption de glutamate ou de 
GABA chez les gerbilles exposées à une dose unique de tétrachloroéthylène (Briving et coll., 
1986), mais les effets anticonvulsifs observés chez les rats (Chen et coll., 2002) pourraient 
indiquer une diminution des taux de dopamine. La dopamine inhibe également la libération de 
prolactine; par conséquent, les hausses des taux plasmatiques de prolactine enregistrées chez les 
nettoyeuses à sec (Ferroni et coll., 1992) pourraient être le signe d’une baisse des taux de 
dopamine. Cependant, des preuves plus concluantes des effets du tétrachloroéthylène sur les taux 
de dopamine sont nécessaires pour que l’on puisse confirmer ce MA. Certains éléments indiquent 
aussi que le tétrachloroéthylène pourrait perturber le fonctionnement des canaux ioniques 
sensibles à la tension ou à un ligand. De manière générale, le tétrachloroéthylène et d’autres 
solvants apparentés ont tendance à accroître l’activité des récepteurs inhibiteurs et à diminuer 
celle des récepteurs excitateurs, ce qui entraîne une inhibition du courant (Bale et coll., 2011). Ces 
changements devraient affecter les réactions neurocomportementales du domaine cognitif – 
surtout s’ils se produisent dans l’hippocampe – ainsi que la fonction visuelle (Bale et coll., 2011). 
On soupçonne que les changements touchant le fonctionnement du système cholinergique 
affectent la mémoire et la cognition, comme l’ont montré les recherches sur la maladie 
d’Alzheimer (Mufson et coll., 2008). On n’a pas complètement élucidé la nature des récepteurs 
précis qui ont un effet sur la fonction visuelle, mais, selon une hypothèse, l’activation accrue du 
système de récepteurs du N-méthyl-D-aspartate-glutamate, vraisemblablement par l’intermédiaire 
de l’augmentation des neurotransmetteurs agonistes comme le glutamate, provoquerait des 
changements dans les potentiels évoqués visuels (Bale et coll., 2011). Cette hypothèse est 
corroborée par les éléments indiquant que le N-méthyl-D-aspartate agoniste fait diminuer 
l’amplitude F2 chez le rat, comme le tétrachloroéthylène, mais que les antagonistes du N-méthyl-
D-aspartate ne modifient pas les potentiels évoqués visuels (Bale et coll., 2005a). Dans des études 
in vitro, on a constaté que le tétrachloroéthylène perturbait différents canaux ioniques. Le 
tétrachloroéthylène accroît l’activation et diminue l’inactivation des canaux calciques sensibles à 
la tension (Bushnell et coll., 2005; Shafer et coll., 2005), ce qui entraîne des décalages dans le 
sens de l’hyperpolarisation. On a également observé que le tétrachloroéthylène causait une 
inhibition proportionnelle à la concentration des récepteurs neuronaux nicotiniques de 
l’acétylcholine chez le rat et l’humain (Bale et coll., 2005b). Même si on ne dispose pas de 
données concernant les effets du tétrachloroéthylène sur les récepteurs du N-méthyl-D-aspartate, 
du GABA ou de la glycine, on peut utiliser celles sur des composés susceptibles d’agir selon des 
MA similaires (le toluène, le trichloroéthylène et l’éthanol) pour prédire l’effet du 
tétrachloroéthylène sur ces récepteurs. En général, ces composés ont tendance à inhiber les 
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récepteurs excitateurs (p. ex., les récepteurs du N-méthyl-D-aspartate) et à stimuler les récepteurs 
inhibiteurs (p. ex., les récepteurs du GABA et de la glycine) (Bushnell et coll., 2005). 

Comme on le mentionnait précédemment, l’hippocampe contrôle la cognition et la 
mémoire. Les changements touchant directement cette région du cerveau pourraient donc avoir un 
effet sur les domaines neurocomportementaux qui ont été atteints chez les personnes exposées. 
L’un des MA que l’on présume avoir une incidence sur la cognition est la démyélinisation de 
l’hippocampe (Bale et coll., 2011). Les modifications des acides gras dans le cerveau des 
gerbilles, notamment dans la région de l’hippocampe, pourraient indiquer des changements de la 
gaine de myéline (Kyrklund et coll., 1984, 1987). 
 
9.5 Évaluation de la relation dose-réponse 

Un résumé détaillé des évaluations de la relation dose-réponse est présenté aux 
sections 9.5.1 et 9.5.2, respectivement, pour le cancer et les effets autres que le cancer, comme 
complément aux analyses de la section 10. Plusieurs effets ont été pris en compte dans chaque 
évaluation (Santé Canada, 2013), mais seuls les plus pertinents (d’après la cohérence des 
observations d’une étude à l’autre, l’accroissement de l’incidence des effets aux faibles doses et 
leur pertinence éprouvée chez l’humain) sont abordés dans ces sections. 

Comme on l’expliquait à la section 8.5, un modèle PBPK a été élaboré aux fins de 
l’évaluation des risques de cancer et des risques autres que le cancer associés au 
tétrachloroéthylène. Ceci s’explique par le fait qu’il existe des différences quantitatives entre le 
métabolisme de l’homme et celui du rongeur, et que la saturation de la voie oxydative dans les 
études portant sur de fortes doses fait en sorte que la production de métabolites oxydatifs atteint 
un plateau tout en favorisant le métabolisme par la voie GST. L’extrapolation linéaire des 
résultats obtenus à forte dose chez le rongeur pour estimer l’exposition humaine à de faibles doses 
ne serait pas nécessairement représentative des risques réels liés à l’exposition à de l’eau potable 
contenant de faibles concentrations de tétrachloroéthylène. C’est pourquoi l’utilisation des 
mesures de doses internes est plus appropriée pour l’évaluation des risques découlant du 
tétrachloroéthylène. 

Des modèles adaptés aux espèces ont été appliqués aux études jugées pertinentes pour 
l’évaluation de la relation dose-réponse afin d’estimer divers paramètres liés aux doses internes 
pour chaque niveau d’exposition indiqué dans les études. Lorsque cela était possible, on a calculé 
des doses de référence correspondant à une augmentation de 10 % de l’incidence d’un effet 
néfaste par rapport au taux de fond (BMD10) et la limite inférieure de l’intervalle de confiance à 
95 % associé à ces doses (BMDL10) pour les mesures pertinentes de doses internes à l’aide de 
Benchmark Dose Software de la U.S. EPA (BMDS, version 2.2 R67) (U.S. EPA, 2011a). Le 
logiciel BMDS a également été utilisé pour calculer le coefficient de cancérogénicité associé à 
chaque mesure de doses internes, ce qui a permis d’estimer des excès de risque de cancer de 10−4, 
de 10−5 et de 10−6 pour ces mesures. On a employé le modèle PBPK humain afin de calculer les 
doses préoccupantes par voie orale pour l’humain à partir des mesures de doses internes. 
 
9.5.1 Évaluation de la relation dose-réponse pour les effets cancérogènes 

Comme on l’expliquait à la section 9.2.3, quatre types de cancer ont été répertoriés dans 
les essais biologiques sur l’exposition chronique chez la souris et le rat. Deux de ces types de 
tumeurs, soit les hémangioendothéliomes spléniques chez la souris mâle (observés dans JISA, 
1993) ainsi que les adénomes et les adénocarcinomes tubulaires rénaux chez le rat mâle (observés 
dans NTP, 1986) ont d’abord été considérés, puis écartés de l’évaluation de la relation dose-
réponse pour deux raisons : 1) les effets observés ne se sont pas répétés dans d’autres études ou 
chez des sujets de l’autre sexe ou d’une autre espèce dans la même étude; et 2) l’incidence des 
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tumeurs était faible dans les études et ne dépassait que légèrement les taux de fond, sans 
augmentation significative par rapport aux témoins en effectuant des comparaisons par paires. On 
a axé l’évaluation de la relation dose-réponse sur les deux autres types de cancer, soit les 
adénomes et les carcinomes hépatocellulaires (combinés) et la LCM, comme on l’explique dans 
les paragraphes qui suivent. 

Des adénomes et des carcinomes hépatocellulaires ont été observés chez les souris dans 
les deux études sur l’exposition chronique par inhalation. Chez les mâles comme chez les 
femelles, on a enregistré des hausses significatives aux fortes doses administrées dans l’étude de 
la JISA (1993) et aux deux doses dans l’étude du NTP (1986); on a également relevé des 
tendances positives dans les deux études. L’étude du NCI (1977), dans laquelle on a noté des 
hausses significatives des cas de tumeurs aux deux doses employées, peut également être utilisée 
pour corroborer de manière qualitative l’existence de cet effet dans le cas de l’exposition par voie 
orale. Mais on n’a pas utilisé cette étude de manière quantitative dans l’évaluation de la relation 
dose-réponse à cause de sa courte durée et de la variation dans le temps des doses administrées. 
Comme on l’exposait à la section 9.4, même si différents MA ont été considérés, on n’a pu en 
désigner aucun comme étant le seul facteur causal des tumeurs hépatocellulaires. On soupçonne le 
MA selon lequel le métabolite TCA entraîne une prolifération des peroxysomes et le MA par 
cytotoxicité d’être prédominants, les éléments de preuve étant plus nombreux dans le cas de la 
prolifération des peroxysomes. Si les tumeurs observées chez la souris étaient dues à la 
prolifération des peroxysomes ou à la cytotoxicité, une évaluation de la relation dose-réponse 
avec seuil pourrait être jugée pertinente parce que l’on pourrait s’attendre à prévenir notamment le 
développement de tumeurs hépatocellulaires en prévenant l’activation des PPARα ou la 
dégénérescence et la nécrose hépatocellulaires. On présente l’extrapolation linéaire aux faibles 
doses la plus conservatrice ainsi que l’approche avec seuil parce que, même si les éléments 
probants appuient fortement cette approche et écartent la mutagénicité, on ne dispose pas de 
données adéquates pour conclure avec certitude que la prolifération des peroxysomes ou la 
cytotoxicité est le MA à l’origine des tumeurs. De plus, le rôle de la mutagénicité dans 
l’apparition de ces tumeurs ne peut pas être complètement exclu parce que des métabolites 
mineurs produits par la voie GST se sont montrés génotoxiques dans les essais biologiques. 
Même si on n’a pas de certitude absolue quant au MA par lequel le tétrachloroéthylène cause des 
tumeurs hépatocellulaires, les éléments de preuve étayent beaucoup plus solidement l’approche 
avec seuil que l’utilisation d’une extrapolation linéaire aux faibles doses pour l’évaluation relative 
aux tumeurs hépatocellulaires. 

Des taux élevés de LCM ont été enregistrés chez les rats mâles et femelles dans les deux 
études sur l’exposition chronique par inhalation. Les augmentations étaient significatives aux 
deux doses dans l’étude du NTP (1986) et chez les mâles traités à forte dose dans l’étude de la 
JISA (1993). Les comparaisons par paires n’ont révélé aucune hausse significative chez les rats 
femelles dans cette dernière étude, mais une tendance positive significative a été signalée quant à 
la relation exposition-réponse. Chez les rats F344, souche chez laquelle la LCM s’est manifestée, 
le taux de fond de cette maladie est élevé. L’augmentation a tout de même été considérée comme 
une hausse par rapport au taux de fond parce que : le taux de LCM chez les rats exposés était 
clairement plus élevé que chez les témoins concomitants et historiques; la période de latence 
associée au développement de la LCM était plus courte chez les rats exposés; on a noté des 
hausses proportionnelles à la dose de la gravité de la maladie. Cette conclusion est corroborée par 
d’autres évaluations du rôle du tétrachloroéthylène dans l’apparition de la LCM. Selon les 
pathologistes ayant participé à l’étude du NTP (1986), des éléments indiquent clairement que le 
tétrachloroéthylène est cancérogène pour les rats F344 mâles, d’après les cas de LCM et de 
néoplasmes tubulaires rénaux, et certains éléments indiquent que la substance est cancérogène 
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pour les rats F344 femelles, d’après les cas de LCM seulement. De plus, Thomas et coll. (2007), 
en se fondant sur une démarche basée sur le poids de la preuve pour analyser l’incidence de LCM 
chez les rats dans l’étude du NTP (1986), ont conclu que la LCM était définitivement associée à 
l’exposition au tétrachloroéthylène, une déclaration réservée à seulement 5 des 34 substances 
examinées dans cette étude qui étaient associées à une hausse des cas de LCM. La pertinence chez 
l’humain de la LCM observée chez le rat a été mise en doute (Caldwell, 1999; Ishmael et Dugard, 
2006). Même si la LCM observé chez le rat est peut-être d’une pertinence limitée pour l’humain, 
elle est similaire à la leucémie à grands lymphocytes granuleux touchant les cellules tueuses 
naturelles rare chez l’homme (Thomas et coll., 2007). On en sait très peu sur le MA à l’origine de 
la LCM chez le rat. Cependant, les éléments probants liés aux différences physiologiques entre 
l’humain et le rat, de même que les faibles associations entre l’exposition au tétrachloroéthylène 
et la leucémie chez l’humain attestent du manque de pertinence de cet effet chez l’humain. On a 
effectué une évaluation de la relation dose-réponse en ce qui concerne la LCM, mais on lui a 
accordé moins de poids dans l’évaluation globale des risques puisque la relation dose-réponse 
chez des rats génétiquement prédisposés à la maladie n’est pas nécessairement transposable de 
manière quantitative aux humains sans prédisposition à la maladie (Ishmael et Dugard, 2006). 

Les résultats de modélisation de la relation dose-réponse pour le cancer lié à l’exposition 
au tétrachloroéthylène sont présentés au tableau 3. On a déterminé que le taux de métabolisme 
oxydatif hépatique était la mesure la plus appropriée de la dose en ce qui concerne les tumeurs 
hépatocellulaires parce que la génération de métabolites oxydatifs dans le foie est la plus 
susceptible d’être étroitement associée aux tumeurs. Comme le MA à l’origine des LCM est 
inconnu, il est impossible de déterminer quelle mesure de la dose est la plus appropriée; on a donc 
choisi la mesure la plus conservatrice (la concentration de TCA dans le sang). Même si aucun des 
modèles n’était adéquatement ajusté aux données sur les tumeurs hépatocellulaires tirées de 
l’étude de la JISA (1993), la valeur calculée à partir de l’étude du NTP (1986) a été jugée 
appropriée puisque les points de départ (PD) externes pour d’autres mesures de la dose interne 
étaient similaires dans les deux études, les résultats de l’étude du NTP (1986) étant légèrement 
plus prudents. 
 
Tableau 3. Résumé des résultats de modélisation de la relation dose-réponse dans le cas des 
effets cancérogènes 

Effet, espèce 
(référence) PD Mesure de la 

dose 

Modèle de la 
relation 
dose-réponse 

PD externe 
(mg/kg p.c. par 
jour) 

Tumeurs 
hépatocellulaires, souris 
mâles (JISA, 1993) 

10−5 

Taux de 
métabolisme 
oxydatif 
hépatique 

Tous les modèles ont été rejetés à 
cause d’un manque de compatibilité; 
pas de PD externe 

10−6 
BMD10 
BMDL10 

Tumeurs 
hépatocellulaires, souris 
mâles (NTP, 1986) 

10−5 

Multi-étapes 

0,000 2 
10−6 0,000 02 
BMD10 6,2 
BMDL10 1,7 

LCM, rats mâles (JISA, 
1993) 

10−5 
Concentration de 
TCA dans le sang 

Multi-étapes 0,000 4 
10−6 0,000 04 

LCM de stade 3, rats 
mâles (NTP, 1986) 

10−5 Multi-étapes 0,000 4 
10−6 0,000 04 
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Ces résultats indiquent que la dose associée à l’excès de risque de cancer minimal (pour 
ainsi dire négligeable) de 10−5 est de 0,0002 mg/kg p.c. par jour dans le cas des tumeurs 
hépatocellulaires et de 0,0004 mg/kg p.c. par jour dans le cas de la LCM. Comme l’ensemble des 
éléments probants concernant le tétrachloroéthylène laisse supposer un MA non mutagène 
prédominant pour les tumeurs hépatocellulaires, on peut aussi utiliser l’approche avec seuil pour 
l’évaluation des risques. Si l’on utilise une telle démarche, on calcule l’apport quotidien tolérable 
(AQT) en déterminant le PD le plus approprié et en le divisant par les facteurs d’incertitude 
pertinents. Les PD pertinents pour l’approche avec seuil à l’égard du tétrachloroéthylène sont une 
BMD10 de 6,2 mg/kg p.c. par jour et une BMDL10 de 1,7 mg/kg p.c. par jour. 
 
9.5.2 Évaluation de la relation dose-réponse pour les effets non cancérogènes 
 Pour les effets autres que le cancer, on peut déterminer l’AQT en examinant toutes les 
études et en sélectionnant l’effet critique qui est le plus pertinent ou qui se manifeste à la plus 
faible dose, en choisissant une dose (ou un PD) à laquelle cet effet critique ne se manifeste pas ou 
est d’une incidence relativement faible (p. ex., 10 %), et en réduisant cette dose par l’application 
d’un facteur d’incertitude qui traduit les différences entre les conditions de l’étude et les 
conditions d’exposition de l’humain dans l’environnement. 
 L’évaluation des risques autres que le cancer est fondée sur la neurotoxicité. Les études 
épidémiologiques en contextes environnemental et professionnel ainsi que les études en doses 
aiguës contrôlées ont montré la pertinence des effets neurotoxiques chez l’humain; de plus, ces 
effets permettent une évaluation plus conservatrice que les autres effets non liés au cancer (effets 
sur le foie, les reins ainsi que la reproduction et le développement). Les effets neurotoxiques 
observés dans les études sur les animaux de laboratoire ont été considérés au départ dans 
l’évaluation de la relation dose-réponse; mais les études épidémiologiques sont plus pertinentes 
pour l’humain et révèlent des effets neurotoxiques à des doses plus faibles que les études 
animales. L’évaluation des risques autres que le cancer est donc fondée sur les études chez les 
humains. La plupart des études ont été exclues du processus d’évaluation de la relation dose-
réponse pour les motifs suivants : 

• les caractéristiques des groupes témoins, notamment le statut socio-économique, étaient 
différentes de celles des sujets exposés (Schreiber et coll., 2002; New York State 
Department of Health, 2010; Storm et coll., 2011); 

• il n’y avait pas de groupes témoins (Gobba et coll., 1998); 
• l’étude portait sur un seul degré d’exposition, ce qui empêche de mesurer la relation 

dose-réponse (Ferroni et coll., 1992; Altmann et coll., 1995); 
• les estimations de l’exposition se limitaient aux concentrations présentes dans l’eau, et la 

quantité d’eau absorbée par les sujets n’était pas estimée (Janulewicz et coll., 2008, 2012; 
Aschengrau et coll., 2011, 2012; Getz et coll., 2012); 

• les expositions étaient aiguës et plus fortes que dans les autres études (Stewart et coll., 
1961, 1970, 1977, 1981; Altmann et coll., 1990, 1992); ou 

• des effets néfastes ne se sont pas manifestés (Nakatsuka et coll., 1992), se sont limités à 
des symptômes subjectifs (Lauwerys et coll., 1983; Cai et coll., 1991) ou ont été signalés 
chez les groupes faiblement exposés, mais pas chez les groupes fortement exposés 
(Seeber, 1989). 

 
 Une fois ces études exclues, il n’en restait que deux pour l’évaluation de la relation 
dose-réponse. Dans la première (Cavalleri et coll., 1994), on a établi une NOAEL de 4,8 ppm 
pour la confusion des couleurs (effet considéré comme néfaste) puisque la diminution des ICC 
n’était pas significative chez les repasseurs (le groupe le plus faiblement exposé, avec une 
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exposition moyenne de 4,8 ppm). Une analyse multivariable a confirmé que cet effet était 
vraisemblablement dû au tétrachloroéthylène, et non à d’autres facteurs pouvant influer sur l’ICC 
(p. ex., l’âge, la consommation d’alcool et le tabagisme). Santé Canada a calculé les BMDL10 en 
se servant des statistiques sommaires sur les ICC (la moyenne et l’écart-type pour l’ICC et 
l’exposition des témoins, des repasseurs et des nettoyeurs à sec), ce qui a donné une BMD10 de 
7,2 ppm et une BMDL10 (en se fondant sur la limite inférieure de l’intervalle de confiance à 95 %) 
de 6,6 ppm à l’aide du modèle exponentiel (il est également à noter que l’utilisation d’un niveau 
de réponse associé à la BMD d’un écart-type a permis d’obtenir une BMDL similaire de 
6,7 ppm). Une faiblesse de l’étude était un certain chevauchement de l’exposition entre les deux 
groupes d’exposition (l’exposition des nettoyeurs à sec se situait entre 0,38 et 31,19 ppm et celle 
des repasseurs entre 0,52 et 11,28 ppm). Cependant, les auteurs ont également noté une 
corrélation significative entre l’exposition moyenne pondérée dans le temps des travailleurs et 
leur ICC, ce qui corrobore l’existence d’une relation dose-réponse. À l’aide de ces données de 
régression, Santé Canada a calculé une BMD10 de 10,1 ppm et une BMDL10 de 8,1 ppm en se 
servant d’un modèle linéaire. Cependant, avec cette dernière approche, aucune valeur relative aux 
témoins ne figurait dans le graphique présenté dans l’article original. À cause de cette lacune, on a 
considéré que la BMDL10 obtenue par la première modélisation était le PD approprié pour les 
effets neurologiques. La régression a également permis d’établir que l’association était 
principalement attribuable aux données concernant trois travailleurs exposés à des concentrations 
supérieures à 12,5 ppm, ce qui est un point faible de l’utilisation de l’étude pour l’évaluation de la 
relation dose-réponse puisque l’association entre l’ICC et l’exposition au tétrachloroéthylène 
n’était plus significative quand on excluait ces sujets de l’analyse (Cavalleri et coll., 1994; 
Benignus et coll., 2009). 
 L’autre étude qui n’a pas été exclue était l’étude neurocomportementale sur les nettoyeurs 
à sec menée par Echeverria et coll. (1995). Cette étude peut être utilisée de manière qualitative à 
l’appui de l’étude de Cavalleri et coll. (1994), mais elle n’a pas été intégrée à l’évaluation 
quantitative de la relation dose-réponse parce que les associations entre l’exposition et les effets 
neurocomportementaux (sur la fonction visuospatiale et visuomotrice) n’ont été observés que 
dans le cas des indices sur trois ans ou sur toute la durée de vie, mais pas dans le cas de 
l’exposition actuelle. Les seules données sur l’exposition fournies dans cette étude concernaient 
l’exposition actuelle, et ces données étaient également limitées parce qu’elles provenaient 
d’échantillons prélevés sur 15 minutes auprès d’un sous-groupe de sujets; en outre, aucune 
association n’a été observée entre le degré d’exposition actuelle et les effets 
neurocomportementaux. Comme l’exposition des sujets n’a été caractérisée de manière détaillée 
que dans le cas de l’exposition actuelle, qui n’a d’ailleurs produit aucun changement significatif, 
les indices d’exposition provenant de l’étude d’Echeverria et coll. (1995) ne peuvent pas être 
utilisés pour l’évaluation quantitative de la relation dose-réponse. Cela n’a pas d’incidence sur 
l’évaluation de la relation dose-réponse puisque le degré d’exposition actuelle était plus élevé 
dans l’étude d’Echeverria et coll. (1995) que dans celle de Cavalleri et coll. (1994); par 
conséquent, l’évaluation des risques aurait de toute manière été fondée sur l’étude de Cavalleri et 
coll. (1994), même si celle d’Echeverria et coll. (1995) avait été utilisée de manière quantitative. 
 On a soumis les valeurs de NOAEL et de BMDL10 tirées de l’étude de Cavalleri et coll. 
(1994) à un modèle PBPK afin d’extrapoler des doses orales équivalentes à partir de l’exposition 
par inhalation. Comme on soupçonne que les effets neurotoxiques sont attribuables au composé 
d’origine et que l’exposition de pointe est souvent le paramètre pertinent dans le cas des effets 
neurologiques associés aux solvants, les mesures pertinentes de doses étaient les concentrations 
quotidiennes de pointe et moyenne de tétrachloroéthylène. Aucun compartiment cérébral n’était 
inclus dans le modèle PBPK, mais les coefficients de partage du tétrachloroéthylène dans le 
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cerveau sont similaires à ceux dans les reins (Dallas et coll., 1994); par conséquent, on a remplacé 
les concentrations quotidiennes de pointe et moyenne de tétrachloroéthylène dans le cerveau par 
celles dans les reins. On a également pris en compte les concentrations de pointe et moyenne de 
tétrachloroéthylène dans le sang. Un résumé des résultats de cette modélisation est présenté au 
tableau 4. On pense que les expositions de pointe au tétrachloroéthylène constituent le paramètre 
le plus étroitement associé aux effets neurologiques néfastes et on a donc sélectionné un PD de 
4,7 mg/kg p.c. par jour. 
 
Tableau 4. Modélisation de la relation dose-réponse pour les effets neurologiques dans l’étude de 
Cavalleri et coll. (1994) 

Point de 
départ Mesure 

Conc. de 
pointe dans 

le sang 

Conc. de 
pointe dans les 

reinsa 

Conc. moy. 
dans le sang 

Conc. moy. 
dans les reins 

NOAEL 

Dose 
interne  0,23 mg/L 1,18 mg/L 0,087 mg/L 0,44 mg/L 

Dose 
externe  

3,4 mg/kg p.c. 
par jour 

3,4 mg/kg p.c. 
par jour 

1,3 mg/kg p.c. 
par jour 

1,3 mg/kg p.c. 
par jour 

BMDL10 

Dose 
interne  0,32 mg/L 1,62 mg/L 0,119 mg/L 0,602 mg/L 

Dose 
externe  

4,7 mg/kg p.c. 
par jour 

4,7 mg/kg p.c. 
par jour 

1,7 mg/kg p.c. 
par jour 

1,7 mg/kg p.c. 
par jour 

a En l’absence de compartiment cérébral dans le modèle PBPK, on a utilisé les reins comme substitut pour 
caractériser l’exposition du cerveau, comme on l’expliquait précédemment. 

 
 On considère que l’AQT établi d’après les effets neurologiques protège également contre 
les effets non cancérogènes sur le foie, les reins, la reproduction et le développement. Ces effets 
ont également été pris en compte dans une évaluation approfondie de la relation dose-réponse, 
cela en utilisant les résultats les plus prudents des études animales comme PD et en appliquant le 
modèle PBPK afin d’extrapoler les résultats d’une espèce à l’autre et d’une voie d’exposition à 
l’autre (Santé Canada, 2013). À partir des BMDL10 (fondées sur la limite inférieure de l’intervalle 
de confiance à 95 %) établies d’après la nécrose et la dégénérescence hépatiques observées chez 
la souris et l’hypertrophie nucléaire dans les tubules rénaux notée chez le rat (NTP, 1986; JISA, 
1993), on a établi des AQT de 176 µg/kg p.c. par jour et de 52 µg/kg p.c. par jour, 
respectivement, pour les effets hépatiques et les effets rénaux. En ce qui concerne les effets sur la 
reproduction et le développement, on a mis au point un modèle PBPK pour estimer l’exposition 
fœtale au tétrachloroéthylène chez le rat; cependant, à cause du manque de données sur la 
pharmacocinétique du composé chez les femmes enceintes, on n’a pas pu utiliser le modèle pour 
extrapoler les résultats à l’humain. En utilisant des hypothèses par défaut pour effectuer 
l’extrapolation des animaux de laboratoire aux humains et de l’exposition par inhalation à 
l’exposition par ingestion, on a calculé un AQT de 210 mg/kg p.c. par jour en ce qui concerne les 
effets sur la reproduction et le développement, cela d’après la diminution du poids fœtal chez le 
rat (Carney et coll., 2006). On a appliqué le modèle PBPK pour estimer l’exposition fœtale et 
effectué des comparaisons avec d’autres effets non cancérogènes à partir des mesures de doses 
internes. On a évalué que, au PD, l’exposition fœtale au tétrachloroéthylène était du même ordre 
de grandeur que l’exposition donnant lieu aux effets rénaux. L’AQT relatif aux effets 
neurologiques était plus conservateur que celui associé aux autres effets non cancérogènes, et ces 
effets ont été observés directement à des concentrations pertinentes pour l’humain. On a donc 
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considéré que les effets neurologiques constituaient les effets non cancérogènes les plus pertinents 
pour l’évaluation des risques associés au tétrachloroéthylène. 
 Les effets immunologiques n’ont pas été pris en compte dans l’évaluation de la relation 
dose-réponse. Même si on a observé une stimulation des réactions allergiques chez les souris 
exposées à des doses aussi faibles que 2 µg/kg p.c. par jour (Seo et coll., 2012), dans l’étude en 
question, les souris avaient subi une sensibilisation passive avant leur exposition, ce qui 
complique l’intégration de l’étude dans une évaluation quantitative de la relation dose-réponse. 
Ce facteur, combiné à certaines limites de l’étude, justifiait d’exclure cette étude de l’évaluation 
des risques autres que le cancer. 
 
 
10.0 Classification et évaluation 

Le tétrachloroéthylène  a été classé comme étant un cancérigène de groupe III 
(cancérogénicité possible chez l’homme) dans le rapport d’évaluation de la liste des substances 
d’intérêt prioritaire (Gouvernement du Canada, 1993). Le Centre International de Recherche sur 
le Cancer (CIRC) a récemment classifié le tétrachloroéthylène comme étant probablement 
cancérigène pour l’homme (groupe 2A), en fonction de données limitées chez l’homme et de 
preuves suffisantes chez les animaux (CIRC, 2014). Les études sur la cancérogénicité du 
tétrachloroéthylène portaient principalement sur l’exposition par inhalation, mais elles signalaient 
également l’apparition d’effets cancérogènes après exposition par voie orale. Les études du NTP 
(1986) et de la JISA (1993) sur l’exposition par inhalation fournissent les meilleures données pour 
l’évaluation des risques de développement de tumeurs. L’extrapolation linéaire des résultats 
obtenus à forte dose chez les rongeurs pour estimer les effets de l’exposition humaine à de faibles 
doses ne serait pas nécessairement représentative des risques réels liés à l’exposition à de l’eau 
potable contenant de faibles concentrations de tétrachloroéthylène. Ceci s’explique par le fait 
qu’il existe des différences quantitatives entre le métabolisme de l’humain et celui du rongeur, et 
que la saturation de la voie oxydative dans les études portant sur de fortes doses fait en sorte que 
la production de métabolites oxydatifs atteint un plateau tout en favorisant le métabolisme par la 
voie GST. C’est pour cette raison que l’utilisation de mesures de doses externes n’est pas jugée 
adéquate pour l’évaluation des risques à partir des expositions à de fortes doses et qu’il est alors 
plus approprié de se servir des doses internes. Comme on l’expliquait aux sections 8.5 et 9.5, un 
modèle PBPK a été mis au point pour l’évaluation des risques de cancer et des risques autres que 
le cancer qui sont associés au tétrachloroéthylène. Des modèles adaptés aux espèces ont été 
appliqués aux études jugées pertinentes pour l’évaluation de la relation dose-réponse afin 
d’estimer divers paramètres liés aux doses internes pour chaque niveau d’exposition indiqué dans 
les études. On trouve aux sections 10.1 et 10.2 un sommaire des démarches employées afin de 
calculer les valeurs basées sur la santé (VBS) pour les effets cancérogènes et non cancérogènes, 
respectivement. 

 
10.1 Évaluation des risques de cancer 

On trouve au tableau 3 de la section 9.5.1 les résultats détaillés de la modélisation de la 
relation dose-réponse pour le cancer lié à l’exposition au tétrachloroéthylène. Comme on le 
mentionnait dans la section précédente, les tumeurs hépatocellulaires constituent l’effet le plus 
pertinent pour l’évaluation des risques de cancer. Dans le cas des composés mutagènes (ou de 
ceux dont on ne peut exclure la mutagénicité), la méthodologie par défaut adoptée pour 
l’évaluation des risques de cancer consiste à effectuer une extrapolation linéaire afin d’estimer le 
degré d’exposition qui produirait un excès de risque de 10−5 à 10−6 (1 sur 100 000 à 1 sur 
1 000 000). Les éléments probants dont on dispose sur le tétrachloroéthylène pointent plutôt vers 
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un mécanisme non génotoxique pour le développement des tumeurs hépatocellulaires. Par 
conséquent, la démarche fondée sur l’AQT est considérée comme un substitut approprié de 
l’approche par défaut basée sur le calcul de la VBS découlant de la présence de 
tétrachloroéthylène dans l’eau potable. Le modèle PBPK de la souris décrit à la section 8.5 a été 
employé pour estimer les mesures de doses internes chez les souris des études du NTP (1986) et 
de la JISA (1993). On a ensuite calculé les doses repères correspondant à une augmentation de 
10 % de l’incidence d’un effet néfaste par rapport au taux de fond (BMD10) ainsi que la limite 
inférieure de l’intervalle de confiance à 95 % associé à ces doses (BMDL10) à l’aide du logiciel 
BMDS, version 2.2 R67, de l’U.S. EPA (2011a). On a déterminé que le métabolisme oxydatif 
hépatique était la mesure la plus appropriée de la dose en ce qui concerne les tumeurs 
hépatocellulaires parce que la génération de métabolites oxydatifs dans le foie est le phénomène 
susceptible d’être le plus étroitement associé aux tumeurs. Après avoir obtenu les BMD pour les 
doses internes, on a appliqué le modèle PBPK humain afin d’estimer l’exposition par voie orale 
associée aux doses internes en question. On a obtenu une BMD10 de 6,2 mg/kg p.c. par jour et une 
BMDL10 de 1,7 mg/kg p.c. par jour à partir de l’étude du NTP 1986), cela à l’aide d’un modèle 
multi-étapes. Pour calculer l’AQT, on divise la BMDL10 par des facteurs d’incertitude pour tenir 
compte des variabilités intraespèce et interespèce; seule la composante pharmacodynamique du 
facteur d’incertitude lié à la variabilité interespèce (2,5) est utilisée parce que les différences 
pharmacocinétiques entre la souris et l’humain sont déjà reflétées de manière quantitative par 
l’application du modèle PBPK. Le facteur d’incertitude par défaut de 10 pour la variabilité 
intraespèce est utilisé. Enfin, un facteur d’incertitude de 10 est aussi utilisé pour tenir compte du 
fait que l’évaluation a été faite pour un cancérogène avec seuil, tel que décrit par Ritter et coll. 
(2007). L’application de cette protection additionnelle est appuyée par le fait que le mode d’action 
des tumeurs induites par le tétrachloroéthylène  n’a pas été confirmé. À partir de la valeur de la 
BMDL10, on peut calculer l’AQT comme suit : 

 
 

AQT          = 1,7 mg/kg p.c. par jour 
250 

  
     =      0,0068 mg/kg p.c. par jour 

 
où : 

• 1,7 mg/kg p.c. par jour est la dose externe associée à la BMDL10 (en se servant de la limite 
inférieure de l’intervalle de confiance à 95 %) tirée de l’étude du NTP (1986), comme on 
peut le voir au tableau 3; et 

• 250 est le facteur d’incertitude (facteur de 10 pour la variabilité intraespèce, facteur de 2,5 
pour la portion pharmacodynamique du facteur d’incertitude associé à la variabilité 
interespèce et facteur de 10 pour la gravité de l’effet cancérogène). 

 
À partir de cet AQT, on peut calculer la VBS pour l’eau potable comme suit : 
 

VBS          = 0,0068 mg/kg p.c. par jour × 70 kg × 0,2 
6,2 L-eq/jour 

  
        = 0,0154 mg/L 

  
        ≈ 0,015 mg/L (15 µg/L) 
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où : 

• 0,0068 mg/kg p.c. par jour est l’AQT obtenu précédemment; 
• 70 kg est le poids corporel moyen d’un adulte; 
• 0,2 est le facteur d’attribution par défaut relatif à l’eau potable, utilisé comme valeur seuil, 

puisque l’eau potable n’est pas une source d’exposition importante et qu’il existe des 
preuves d’une présence répandue dans au moins un autre milieu (air, aliments, sol ou 
produits de consommation) (Krishnan et Carrier, 2013); et 

• 6,2 L-eq par jour est le volume quotidien d’eau consommé par un adulte, en prenant en 
compte l’exposition par des voies multiples (comme on l’explique à la section 5.6). 

 
10.2 Évaluation des risques autres que le cancer 
 Pour les effets autres que le cancer, on peut déterminer l’AQT en examinant toutes les 
études et en sélectionnant l’effet critique qui est le plus pertinent ou se manifeste à la plus faible 
dose, en choisissant une dose (ou un PD) à laquelle cet effet critique ne se manifeste pas ou est 
d’une incidence relativement faible (p. ex., 10 %), et en réduisant cette dose par l’application d’un 
facteur d’incertitude qui traduit les différences entre les conditions de l’étude et les conditions 
d’exposition de l’humain dans l’environnement. 
 L’évaluation des risques autres que le cancer est fondée sur la neurotoxicité. Les études 
épidémiologiques en contextes environnemental et professionnel ainsi que les études en doses 
aiguës contrôlées ont montré la pertinence des effets neurotoxiques chez l’humain; de plus, ces 
effets permettent une évaluation plus conservatrice que les autres effets non liés au cancer (effets 
sur le foie, les reins ainsi que la reproduction et le développement). Les effets neurotoxiques 
observés dans les études sur les animaux de laboratoire ont été considérés au départ dans 
l’évaluation de la relation dose-réponse; mais les études épidémiologiques sont plus pertinentes 
pour l’humain et révèlent des effets neurotoxiques à des doses plus faibles que les études 
animales. L’évaluation des risques autres que le cancer est donc fondée sur les études chez les 
humains. 
 Comme on l’explique à la section 9.5.2, une NOAEL de 4,8 ppm a été établie pour la 
confusion des couleurs telle que caractérisée dans une étude clé de l’évaluation neurologique 
(Cavalleri et coll., 1994). Santé Canada a calculé une BMD10 de 7,2 ppm et une BMDL10 (en se 
fondant sur la limite inférieure de l’intervalle de confiance à 95 %) de 6,6 ppm à l’aide du modèle 
exponentiel. On a soumis la BMDL10 à un modèle PBPK afin d’extrapoler des doses orales 
équivalentes à partir de l’exposition par inhalation. Comme on soupçonne que les effets 
neurotoxiques sont attribuables au composé d’origine et que l’exposition de pointe est souvent le 
paramètre pertinent dans le cas des effets neurologiques associés aux solvants, les mesures 
pertinentes de doses étaient les concentrations de pointe de tétrachloroéthylène. Aucun 
compartiment cérébral n’était inclus dans le modèle PBPK, mais les coefficients de partage du 
tétrachloroéthylène dans le cerveau sont similaires à ceux dans les reins (Dallas et coll., 1994); 
par conséquent, on a remplacé les concentrations de pointe de tétrachloroéthylène dans le cerveau 
par celles dans les reins. La dose orale externe associée à la BMDL10 est de 4,7 mg/kg p.c. par 
jour. 
 On recommande l’application d’un facteur d’incertitude de 1 000 pour l’effet 
neurologique. On a appliqué le facteur d’incertitude total par défaut de 10 pour la variabilité 
intraespèce, qui traduit les différences pharmacocinétiques et pharmacodynamiques au sein de la 
population, le modèle PBPK ne prenant pas en compte la variabilité de ces deux paramètres au 
sein de la population humaine. On a aussi appliqué un facteur d’incertitude de 10 pour tenir 
compte des lacunes dans la base de données. Compte tenu des limites associées à la base de 
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données sur la neurotoxicité chez l’humain, le choix de la principale étude pour cet effet a été fait 
en fonction de la qualité de l’étude plutôt qu’en fonction de l’effet observé à la plus faible dose. 
Des effets neurologiques néfastes ont été notés à des concentrations inférieures à celles établies 
dans l’étude de Cavalleri et coll. (1994), mais les études dont ils provenaient n’ont pu être 
utilisées dans l’évaluation de la relation dose-réponse parce qu’elles présentaient tous les sujets 
exposés comme un seul groupe d’exposition ou que les différences de caractéristiques des sujets 
exposés et des sujets témoins auraient pu influer sur les résultats de l’étude. En outre, on a déjà 
appliqué un facteur d’incertitude lié aux lacunes dans la base de données lorsqu’on a utilisé une 
étude sur l’exposition en contexte professionnel, l’effet du travailleur en bonne santé étant 
susceptible de fausser les résultats de l’étude en diluant ou en réduisant de manière quantitative 
les effets néfastes observés. 
 Le troisième facteur d’incertitude est un facteur de 10 traduisant l’extrapolation à partir 
d’une exposition sur une période inférieure à toute la durée de vie. La durée d’exposition 
moyenne des sujets dans l’étude de Cavalleri et coll. (1994) était de 8,8 ans. Bien que des effets 
néfastes aient déjà été observés au terme d’une exposition inférieure à la durée de vie, 
l’allongement de la durée d’exposition aurait pu entraîner une diminution du degré d’exposition 
auquel on aurait observé ces effets. 
 L’AQT relatif aux effets neurologiques du tétrachloroéthylène peut être calculé comme 
suit : 
 

AQT          = 4,7 mg/kg p.c. par jour 
1 000 

  
     =      0,0047 mg/kg p.c. par jour 

  
où : 

• 4,7 mg/kg p.c. par jour est la dose externe associée à la BMDL10 (en se servant de la limite 
inférieure de l’intervalle de confiance à 95 %) tirée de l’étude de Cavalleri et coll. (1994), 
comme on l’expliquait précédemment; et 

• 1 000 est le facteur d’incertitude (facteur de 10 pour la variabilité intraespèce, facteur de 
10 pour les lacunes dans la base de données et facteur de 10 pour traduire une durée 
d’exposition inférieure à toute la durée de vie). 

 
À partir de cet AQT, on peut calculer la VBS comme suit : 
 

VBS          = 0,0047 mg/kg p.c. par jour × 70 kg × 0,2 
6,2 L-eq/jour 

  
        = 0,0106 mg/L 

  
        ≈ 0,010 mg/L (10 µg/L) 
 

où : 
• 0,0047 mg/kg p.c. par jour est l’AQT obtenu précédemment;  
• 70 kg est le poids corporel moyen d’un adulte; 
• 0,2 est le facteur d’attribution par défaut relatif à l’eau potable, utilisé comme valeur seuil, 

puisque l’eau potable n’est pas une source d’exposition importante et qu’il existe des 
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preuves d’une présence répandue dans au moins un autre milieu (air, aliments, sol ou 
produits de consommation) (Krishnan et Carrier, 2013); et 

• 6,2 L-eq/jour est le volume quotidien d’eau consommé par un adulte, en prenant en 
compte l’exposition par des voies multiples (comme on l’explique à la section 5.6). 

 
10.3 Comparaison des évaluations des risques de cancer et des risques autres que le 

cancer 
 La VBS de 0,010 mg/L établie à partir de données neurologiques humaines dans 
l’évaluation des risques autres que le cancer est plus conservatrice que celle de 0,015 mg/L liée 
aux tumeurs hépatocellulaires. De plus, la confiance à l’égard de la pertinence des effets 
neurologiques pour l’humain est beaucoup plus importante que celle des tumeurs hépatiques aux 
concentrations de tétrachloroéthylène présentes dans l’environnement. La VBS de 0,010 mg/L, 
dérivée de données neurologiques humaines, est donc jugée suffisante pour protéger des effets 
cancérogènes du tétrachloroéthylène. 
 
10.4 Considérations internationales 

Dans la présente section, on indique les différentes lignes directrices et normes établies 
par d’autres organisations internationales en matière de qualité de l’eau potable. Les écarts entre 
les valeurs fixées peuvent dépendre simplement de l’année de l’évaluation ou des différences en 
matière de politiques et de méthodologies, notamment en ce qui concerne le choix de l’étude clé, 
ainsi que de l’utilisation de différents taux de consommation d’eau, le poids corporel et les 
facteurs d’attribution. 

L’OMS (2003) a établi une Directive de qualité pour l’eau de boisson de 40 µg/L (publiée 
à l’origine en 1996) en se fondant sur une NOAEL pour les effets hépatotoxiques observés dans 
une étude de six semaines sur des souris exposées par gavage (Buben et O’Flaherty, 1985) et une 
étude de 90 jours sur des rats exposés à du tétrachloroéthylène dans l’eau potable (Hayes et coll., 
1986). La recommandation australienne pour la qualité de l’eau potable est de 50 µg/L fondée sur 
les mêmes deux études (NHMRC et NRMMC, 2011). 

À l’heure actuelle, aux États-Unis, le tétrachloroéthylène est réglementé en vertu des 
Primary Drinking Water Regulations. Le Maximum contaminant level (MCL) de 0,005 mg/L est 
conçu pour protéger contre les troubles hépatiques et les risques accrus de cancer, avec un 
maximum contaminant level goal (MCLG) de 0 mg/L (U.S. EPA, 2012e). L’U.S. EPA envisage 
de réglementer le tétrachloroéthylène et jusqu’à 15 autres COV dont on sait ou dont on soupçonne 
qu’ils causent le cancer dans le cadre de sa nouvelle stratégie en matière d’eau potable (U.S. EPA, 
2011b). Ce groupe de COV sera le premier groupe de contaminants visé par cette stratégie. De 
plus, l’U.S. EPA a récemment procédé à une évaluation du tétrachloroéthylène par l’intermédiaire 
de son programme Integrated Risk Information System. Une dose orale de référence de 
6 µg/kg p.c. par jour a été établie à partir de la valeur moyenne associée à deux différents effets 
neurologiques (Cavalleri et coll., 1994; Echeverria et coll., 1995), et la concentration dans l’eau 
potable associée à un excès de risque de 10−6

 a été estimée à 20 µg/L d’après les adénomes et les 
carcinomes hépatocellulaires observés dans l’étude de la JISA (1993) (U.S. EPA, 2012c). 

L’Office of Environmental Health Hazard Assessment de la CalEPA (OEHHA, 2001) a 
établi un public health objective de 0,06 µg/L à l’égard du tétrachloroéthylène d’après les 
carcinomes hépatocellulaires chez la souris (NCI, 1977; NTP, 1986) et les cas de LCM chez le rat 
(NTP, 1986). 
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11.0 Justification 
Le tétrachloroéthylène est principalement utilisé comme solvant dans l’industrie du 

nettoyage à sec et comme produit intermédiaire, le public en général étant surtout exposé par le 
biais de l’air intérieur et extérieur. Le tétrachloroéthylène qui pénètre dans l’environnement 
provient principalement de sources anthropiques, et sa présence dans l’eau potable peut être le 
résultat de déversements. 

Les effets du tétrachloroéthylène ont été étudiés chez les humains et les animaux de 
laboratoire, et on a observé des effets neurologiques chez toutes les espèces. Les cancers constatés 
de manière répétée chez les animaux (des adénomes et des carcinomes hépatocellulaires chez la 
souris, et des leucémie à cellules mononucléées chez le rat) n’ont pas été observés chez les 
humains exposés au tétrachloroéthylène en contexte professionnel ou environnemental. 
L’ensemble des éléments probants relatifs au MA en jeu dans le développement de ces tumeurs 
chez les animaux semble indiquer que ces dernières ne sont vraisemblablement pas attribuables à 
une activité mutagène. 

Vu la volatilité du tétrachloroéthylène, on a procédé à une évaluation de l’exposition par 
des voies multiples à l’aide d’une modélisation PBPK pour déterminer si la prise de douches ou 
de bains donnait lieu à une exposition additionnelle par voie cutanée ou par inhalation. On a 
utilisé l’exposition par des voies multiples dans le cadre de l’évaluation des risques de cancer et 
des risques autres que le cancer. 

On a eu recours à des modèles PBPK pour calculer la BMD associée aux effets 
neurologiques en se fondant sur les doses internes de tétrachloroéthylène chez les humains 
professionnellement exposés au composé dans l’air. La VBS ainsi obtenue pour le 
tétrachloroéthylène était de 0,01 mg/L (10 µg/L). Cette valeur est inférieure à la VBS relative aux 
tumeurs hépatocellulaires de 0,015 mg/L (15 µg/L), qui a été calculée à partir du taux de 
métabolisme du tétrachloroéthylène dans le foie. La VBS relative aux effets neurologiques est 
donc suffisante pour protéger des effets cancérogènes et non cancérogènes découlant de 
l’exposition au tétrachloroéthylène présent dans l’eau potable. 

On établit une CMA de 0,010 mg/L (10 µg/L) pour le tétrachloroéthylène dans l’eau 
potable; cette valeur assure une protection contre les effets possibles sur la santé, elle peut être 
mesurée de manière fiable à l’aide des méthodes d’analyses existantes, et les techniques de 
traitement de l’eau à l’échelle résidentielle et à l’échelle municipale permettent de l’atteindre. 
 Santé Canada continuera, dans le cadre de son processus continu de révision des 
recommandations, à suivre les nouvelles recherches à ce sujet, et recommandera au besoin toute 
modification jugée appropriée. 
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Annexe A : Liste des acronymes 
 
8-OH-dG 8-hydroxydésoxyguanosine 
ADN acide désoxyribonucléique 
ALT alanine-transaminase 
ANSI American National Standards Institute 
AQT apport quotidien tolérable 
ARN acide ribonucléique 
ASC aire sous la courbe de la concentration en fonction du temps 
AST aspartate transaminase 
ATG aération par tour à garnissage 
BMD dose repère 
BMDL limite inférieure de l’intervalle de confiance de la dose repère 
BMDS Benchmark Dose Software 
BUN azote uréique sanguin 
CAG charbon actif en grains 
CAP charbon actif en poudre 
CCN Conseil canadien des normes 
CEP Comité fédéral-provincial-territorial sur l’eau potable 
CMA concentration maximale acceptable 
COA carbone organique assimilable 
CoA coenzyme A 
COV composé organique volatil 
CPG chromatographie en phase gazeuse 
CYP cytochrome P450 
DCA acide dichloroacétique 
DE50 dose efficace moyenne 
DL50 dose létale médiane 
EPA Environmental Protection Agency (États Unis) 
GABA acide gamma-aminobutyrique 
GST glutathion S-transférase 
ICC indice de confusion des couleurs 
LCM leucémie à cellules mononucléées 
LDH lactate déshydrogénase 
LDM limite de détection de la méthode 
L-eq  litre équivalent 
LOAEL dose minimale avec effet nocif observé 
MA mode d’action 
MCL maximum contaminant level (États Unis) 
MCLG maximum contaminant level goal (États Unis) 
MON matières organiques naturelles 
NAcTCVC N-acétyl-S-(1,2,2-trichlorovinyl)-L-cystéine 
NAG N-acétylglutamate 
NMDA N-méthyl-D-aspartate 
NOAEL dose sans effet nocif observé 
NPEQ niveau pratique d’évaluation quantitative 
NSF NSF International 
OMS Organisation mondiale de la Santé 
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PA phosphatase alcaline 
PBPK pharmacocinétique physiologique 
p.c. poids corporel 
PD point de départ 
POA procédé d’oxydation avancée 
PPARα récepteur activé par les proliférateurs de peroxysomes alpha 
ppm partie par million 
RBP protéine se liant au rétinol 
S9 fraction du surnageant d’homogénat de foie de rongeur après centrifugation à 

9000 × g 
SM spectrométrie de masse 
TBARS substances réagissant avec l’acide thiobarbiturique 
TCA acide trichloroacétique 
TCFV temps de contact en fût vide 
TCVC S-(1,2,2-trichlorovinyl)cystéine 
TCVG S-(1,2,2-trichlorovinyl)glutathion 
UV ultraviolet 
VBS valeur basée sur la santé 
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