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es polychlorodibenzo-p-dioxines (PCDD) et les
polychlorodibenzofurannes (PCDF), communément
appelés dioxines et furannes, respectivement, sont

des composés aromatiques tricycliques (OMS, 1989). Il
existe au total 210 congénères possibles de ces composés,
mais on croit que les 17 congénères qui présentent des
substitutions par un atome de chlore au moins aux
positions latérales 2, 3, 7 et 8 sont les plus toxiques. Les
PCDD et les PCDF sont omniprésents dans l’air, le sol,
les sédiments et les organismes vivants, même s’ils n’ont
jamais été produits intentionnellement et n’ont aucun
usage connu (OMS, 1989; Fiedler et al., 1990). Il s’agit de
sous-produits issus de diverses activités humaines dont
l’incinération des déchets, la fabrication des produits
chimiques, le raffinage du pétrole, la combustion du bois,
les procédés sidérurgiques, la combustion de l’essence
(automobiles) la combustion du mazout domestique et la
production hydro-électrique. Aujourd’hui, l’incinération
des résidus urbains constitue l’une des sources les plus
importantes de contamination du milieu naturel du Canada
par les PCDD et les PCDF (Environnement Canada,
1999). Autrefois, des quantités appréciables de PCDD et
de PCDF étaient rejetées dans les effluents des usines de
pâtes et papiers, mais la situation s’est grandement
améliorée depuis l’entrée en vigueur du Règlement sur les
effluents des fabriques de pâtes et papiers de 1992
(Halliburton et Simpson, 1999). Les sources naturelles de
ces substances comprennent les incendies de forêt et
l’activité volcanique (Hicks et McColl, 1995).

En raison de leur nature hydrophobe, la majeure partie des
PCDD et des PCDF rejetés dans les milieux aquatiques
finissent par se lier à la fraction organique des sédiments
en suspension ou des matériaux de fond ou aboutissent
dans les tissus riches en lipides des organismes
aquatiques. Ces organismes peuvent absorber directement
les PCDD et les PCDF présents dans l’eau ou les
sédiments ou les assimiler en consommant des proies
contaminées. Toutes les PCDD et tous les PCDF
substitués aux positions 2, 3, 7 et 8 s’accumulent
facilement dans les tissus des organismes aquatiques, bien
que les congénères les plus fortement chlorés
s’accumulent généralement moins que les congénères à
plus faible teneur en chlore. Des facteurs de
bioconcentration (FBC) et des facteurs d’accumulation
biote-sédiments (FABS) sont employés pour évaluer
l’accumulation relative des produits chimiques dans les

organismes vivants par rapport à celle qu’on observe dans
l’eau et dans les sédiments, respectivement (Oliver et
Niimi, 1985). Les facteurs de bioconcentration normalisés
en fonction des lipides (FBClipides) enregistrés pour la
2,3,7,8-tétrachloro-p-dibenzo-dioxine (2,3,7,8-TCDD)
sont plus élevés que ceux de tous les autres congénères,
variant de 50 900 à 1 700 000 pour les espèces
dulçaquicoles résidentes (Mehrle et al., 1988; Servos et
al., 1989). Les FABS de la 2,3,7,8-TCDD varient de 0,03
à 0,85 et de 0,03 à 0,93 pour les milieux d’eau douce et
les milieux marins et estuariens, respectivement
(Batterman et al., 1989; van der Weiden et al., 1989a;
Harding et Pomeroy, 1990; Rubinstein et al., 1990). La
nourriture pourrait être la source principale des PCDD et
des PCDF accumulés chez certaines espèces (p. ex., le
touladi [Salvelinus namaycush]), mais ne l’est pas chez
d’autres (p. ex., la carpe et le guppy [Poecilia reticulata];
Batterman et al., 1989; Loonen et al., 1993). De plus,
contrairement aux autres composés aromatiques halogénés
d’hydrophobie comparable (p. ex., les BPC), les PCDD et
les PCDF ne semblent pas faire l’objet d’une
bioamplification. Les facteurs de bioamplification (FBA)
les plus élevés qui ont été signalés pour les PCDD et les
PCDF se chiffrent à 32 et à 76 pour le goéland argenté
(Larus argentatus) et le vison (Mustela vison),
respectivement (Braune et Norstrom, 1989; Tillitt et al.,
1996).

Toxicité

Mode d’action

L’effet toxique des PCDD et des PCDF de substitution

L

Tableau 1. Recommandations canadiennes pour les résidus de
PCDD et de PCDF dans les tissus visant la
protection des espèces fauniques qui consomment le
biote aquatique (Environnement Canada, 2000)

Composé Recommandation (dose alimentaire en ng
ÉT∙kg-1 de poids frais)

PCDD et PCDF
Mammifères 0,71*
Oiseaux 4,75†

*Valeur fondée sur des FÉT pour les mammifères (van den Berg et al., 1998).
† Recommandation provisoire fondée sur des FÉT pour les oiseaux (van den Berg et

al., 1998); voir les détails fournis dans le corps du texte.
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des positions 2, 3, 7 et 8 serait surtout voire entièrement
attribuable à leur action sur le récepteur aryl-hydrocarbure
(Ah), protéine présente chez les mammifères, les oiseaux
et les poissons (Clark et al., 1992; van den Heuvel et
Lucier, 1993). Ces congénères de même que certains
biphényles polychlorés (BPC) sont de puissants ligands et
activateurs du récepteur Ah. On observe une bonne
corrélation entre la fixation au récepteur Ah de composés
apparentés à la dioxine et l’induction des systèmes
enzymatiques de l’oxydase à fonction mixte (OFM), mais
les liens entre cette induction et les effets toxiques précis
subis par les organes ne sont pas clairs (Safe, 1990;
Brouwer, 1991; De Vito et al., 1993). Le mode d’action
toxique des PCDD et des PCDF non substitués aux
positions 2, 3, 7 et 8 demeure en grande partie inexpliqué.

Facteurs d’équivalence de la toxicité

Bien que les PCDD et les PCDF substitués aux positions
2, 3, 7 et 8 aient une action semblable sur le récepteur Ah,
l’intensité de la réaction provoquée par la liaison des
différents congénères à ce récepteur varie de quatre ordres
de grandeur. Par conséquent, des échantillons du milieu
affichant des concentrations comparables d’un ou de
plusieurs congénères peuvent présenter des degrés de
toxicité extrêmement différents. On a élaboré des facteurs
d’équivalence de la toxicité (FÉT) afin de comparer la
toxicité d’échantillons du milieu affichant des profils de
congénères différents (tableau 2; van den Berg et al.,
1998). Il existe un certain nombre d’ensembles de FÉT
pour les récepteurs mammifères et aviens. Les valeurs les
plus récentes ont été déduites par l’Organisation mondiale
de la santé (OMS; van den Berg et al., 1998). Ces FÉT ne
se rapportent qu’à des congénères qui provoquent une
réaction s’exerçant par le récepteur Ah et sont fondés sur
l’ensemble des données scientifiques disponibles, y
compris les résultats de recherches in vitro, in ovo et in
vivo portant sur divers indicateurs. Pour obtenir une
valeur exprimée en équivalents toxiques (ÉT), on
multiplie la concentration de chaque composé présent
dans un échantillon par son FÉT respectif et l’on fait la
somme de tous ces produits. La méthode des ÉT tient
compte des concentrations et des toxicités distinctes de
chacun des congénères contenus dans un mélange. Elle ne
traite toutefois pas les interactions non additives qui
peuvent s’opérer entre les différents composés et dont
l’existence est connue. Il peut en outre être difficile de
déduire des FÉT par extrapolation à partir de valeurs
calculées pour des espèces précises en raison des
différences toxicocinétiques qui existent entre les espèces.
Par ailleurs, des FÉT ne sont actuellement disponibles que
pour quelques congénères des PCDD, des PCDF et des
BPC. L’incidence éventuelle des congénères qui
n’agissent pas sur le récepteur Ah est donc passée sous
silence. Malgré ces limites, l’opinion dominante dans la
collectivité scientifique est que les inconvénients de cette
méthode sont beaucoup moins importants que les dangers
auxquels on s’exposerait en ne l’utilisant pas.

Les FÉT de 1998 de l’OMS pour les mammifères et les
oiseaux (tableau 2; van den Berg et al., 1998) ont été
employés dans l’élaboration des recommandations pour
les résidus de PCDD et de PCDF dans les tissus (RRT).
Les ÉT calculés à l’aide des FÉT pour les mammifères
sont représentés par l’abréviation ÉTmam, et les ÉT
calculés au moyen des FÉT pour les oiseaux sont
représentés par l’abréviation ÉToiseaux. Les concentrations

Tableau 2. Positions des substitutions par le chlore et facteurs
d’équivalence de la toxicité (FÉT) de certains
congénères des PCDD et des PCDF (Environnement
Canada, 2000)

FÉT*

Congénères Mammifères Oiseaux

PCDD
2,3,7,8-TCDD 1 1

1,2,3,7,8-PCDD 1 1

1,2,3,4,7,8-HCDD 0,1 0,05

1,2,3,6,7,8-HCDD 0,1 0,01

1,2,3,7,8,9-HCDD 0,1 0,1

1,2,3,4,6,7,8-HCDD 0,01 < 0,001

OCDD 0,0001 0,0001

PCDF
2,3,7,8-TCDF 0,1 1

1,2,3,7,8-PCDF 0,05 0,1

2,3,4,7,8-PCDF 0,5 1

1,2,3,4,7,8-HCDF 0,1 0,1

1,2,3,6,7,8-HCDF 0,1 0,1

1,2,3,7,8,9-HCDF 0,1 0,1

2,3,4,6,7,8-HCDF 0,1 0,1

1,2,3,4,6,7,8-HCDF 0,01 0,01

1,2,3,4,7,8,9-HCDF 0,01 0,01

OCDF 0,0001 0,0001

*FÉT de 1998 de l’OMS (van den Berg et al., 1998); voir les détails

fournis dans le corps du texte.



Recommandations canadiennes pour les résidus
dans les tissus visant la protection des espèces
fauniques qui consomment le biote aquatique

POLYCHLORODIBENZO-p-DIOXINES ET
POLYCHLORODIBENZOFURANNES (PCDD ET PCDF)

3

en ÉT ne se rapportent qu’aux PCDD et aux PCDF
substitués aux positions 2, 3, 7 et 8; les “ÉT totaux”, en
revanche, comprennent PCDD, PCDF et BPC. (Se
reporter aux Recommandations canadiennes pour les
résidus dans les tissus visant la protection des espèces
fauniques qui consomment le biote aquatique : biphényles
polychlorés (BPC).)

Toxicité pour les mammifères

La plupart des données toxicologiques disponibles se
rapportent à la 2,3,7,8-TCDD. Les doses létales aiguës de
2,3,7,8-TCDD varient de quatre ordres de grandeur chez
les récepteurs mammifères. Les cobayes sont les plus
sensibles, présentant une DL50 de 0,6 µg∙kg-1 de poids
corporel (Schwetz et al., 1973). Chez le mâle et la femelle
du hamster doré de Syrie, en revanche, la DL50 orale
unique varie de 1157 à 5051 µg∙kg-1 de poids corporel
(Olson et al., 1980; Henck et al., 1981). Il existe peu de
données sur la toxicité aiguë de la 2,3,7,8-TCDD pour les
espèces fauniques qui consomment le biote aquatique,
mais le vison pourrait compter parmi les espèces les plus
sensibles (DL50 = 4,2 µg∙kg-1 de poids corporel; Hochstein
et al., 1988). Chez de nombreuses espèces, des doses
uniques de 2,3,7,8-TCDD n’entraînent la mort qu’après
une période de 5 à 45 jours (U.S. EPA, 1987).

Outre la mort, l’exposition aiguë à la 2,3,7,8-TCDD peut
entraîner divers effets sublétaux. Par exemple, une
diminution de la prise pondérale ou de la consommation
de nourriture est observée chez le cobaye, le rat et le
vison, mais non chez la souris et le hamster (Greig et al.,
1973; Hochstein et al., 1988; Nagao et al., 1993). Une
modification des caractères physiologiques (p. ex., taille
et morphologie du foie) et des fonctions physiologiques
(p. ex., fréquence cardiaque et tension artérielle) chez les
récepteurs mammifères est également associée aux
expositions aiguës à la 2,3,7,8-TCDD (U.S. EPA, 1987;
Hermansky et al., 1988; Birnbaum et al., 1989a, 1989b;
Hanberg et al., 1990; Lans et al., 1990).

Les expositions orales chroniques à des quantités
relativement faibles de 2,3,7,8-TCDD peuvent entraîner
une perte pondérale, la chute des poils, l’acné chlorique et
l’œdème (Mukerjee et al., 1986). Les effets biochimiques
courants de ce type d’exposition comprennent l’induction
de systèmes enzymatiques précis (p. ex., OFM) et la
suppression du système immunitaire (Vos et al., 1997,
1998). Les effets physiologiques observés comprennent la
perte de tissu adipeux, le rétrécissement du thymus, de la

rate et d’autres tissus lymphatiques ainsi qu’une
modification du nombre de globules sanguins (OMS,
1989; Lakshman et al., 1991).

Une inhibition de la croissance et des effets toxiques sur le
foie semblent être les réactions de sensibilité des
mammifères exposés à la 2,3,7,8-TCDD. Des rats ayant
reçu des doses alimentaires de 0,01 et de 0,1 µg∙kg-1∙j-1

pendant 2 ans affichaient une mortalité accrue, une
diminution de la prise pondérale et une augmentation du
poids relatif du foie (Kociba et al., 1978). Les sujets qui
ont reçu des doses de 0,01 µg∙kg-1∙j-1 présentaient une
hausse du poids du foie, mais ni leur mortalité ni leur
croissance n’étaient modifiées; la dose de 0,001 µg∙kg-1∙j-1

n’entraînait aucun effet observable. De Caprio et al.
(1986) ont observé une inhibition de la croissance (22 à
39 %) et une augmentation du poids du foie (par rapport
au poids corporel) marquées chez des cobayes sevrés
mâles et femelles ayant reçu pendant 90 jours des doses
alimentaires de 2,3,7,8-TCDD de 0,0049 µg∙kg-1 de poids
corporel par jour. À cette dose, par ailleurs, les mâles
affichaient une réduction du poids relatif du thymus et une
élévation des triglycérides sériques, tandis que les
femelles présentaient des inclusions cytoplasmiques
hépatocellulaires et une baisse de l’activité de l’alanine-
aminotransférase sérique.

De nombreuses études montrent que la 2,3,7,8-TCDD est
feototoxique et tératogène chez les rongeurs, produisant
des effets à des doses qui ne sont pas manifestement
toxiques pour la mère. Chez le rat, les symptômes de
foetotoxicité (inhibition de la croissance, hémorragie,
œdème et mort du fœtus) constituent des indicateurs de
toxicité plus sensibles que les symptômes de la tératogénie
(palatoschisis). Par exemple, l’administration d’une seule
dose orale de 2,3,7,8-TCDD (1,5 µg∙kg-1 de poids
corporel) à des rates gravides le 10e jour de la gestation
entraîne dans les 10 jours une hémorragie digestive
importante chez les fœtus (Olson et al., 1990). Une
augmentation de l’incidence de la palatoschisis (incidence
de 38 %) chez les fœtus ne se produit que lorsque la dose
administrée aux mères atteint 18 µg∙kg-1 de poids corporel
et est accompagnée par une mortalité fœtale élevée (72 %)
et une diminution marquée du poids corporel des mères.
Chez la souris, en revanche, ce sont les indicateurs de
tératogénie qui sont les plus sensibles, les doses entraînant
la palatoschisis (DE50 de 15,6 µg∙kg-1 de poids corporel)
et l’hydronéphrose (DE50 de 3,9 µg∙kg-1 de poids
corporel) étant inférieures à celles qui causent des effets
toxiques manifestes chez les mères et les foetus (aucun
effet n’est observé à des doses de 18 µg∙kg-1 de poids
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corporel; Birnbaum et al., 1987; 1989a). L’exposition des
jeunes rongeurs à la 2,3,7,8-TCDD pourrait être plus
importante pendant l’allaitement que pendant la période
périnatale, de grandes quantités de 2,3,7,8-TCDD non
métabolisée étant excrétées dans le lait (Lucier et al.,
1975). Le nombre de recherches menées sur l’allaitement
est limité, mais les rats nouveau-nés pèsent nettement
moins lorsque leur mère est exposée à des doses de
5,0 µg∙kg-1 de poids corporel (ou de 0,5 mg∙kg-1 de poids
corporel par jour) pendant les 10 premiers jours de la
lactation (Lans et al., 1990).

Il existe deux études sur les effets cumulatifs des
composés apparentés aux dioxines (PCDD, PCDF et
BPC) sur la reproduction et le développement chez les
mammifères. Dans une de ces études, on a administré à
des visons des régimes alimentaires présentant une teneur
en carpe contaminée du lac Michigan de 0, 10, 20 et 40 %
avant et pendant toute la période de reproduction (26
semaines au total). Les visons ont consommé en moyenne
0,011, 0,013, 0,012 et 0,015 µg∙kg-1 de poids corporel par
jour de PCDD et de PCDF, valeurs qui correspondent à
des doses de 0,23, de 3,89, de 7,34 et de 10,2 ng∙kg-1 de
poids corporel par jour en ÉTmam, respectivement (Heaton
et al., 1995). Les femelles exposées au régime contenant
40 % de carpe ont mis bas nettement moins de
visonneaux, et tous leurs visonneaux étaient mort-nés ou
sont morts dans les 24 heures suivant leur naissance. On a
noté une corrélation inverse significative entre le poids
des visonneaux et la teneur en carpe du régime maternel.
Les taux de survie jusqu’à l’âge de 6 semaines (sevrage)
se chiffraient à 85, à 28, à 11,5 et à 0 % pour les teneurs
en carpe de 0, de 10, de 20 et de 40 %, respectivement. Le
poids relatif des organes des visonneaux mis bas et allaités
par les femelles exposées était généralement moindre que
celui des organes des visonneaux du groupe témoin (Tillitt
et al., 1996).

Dans la seconde étude, on a administré à des rats de type
Sprague-Dawley des régimes alimentaires présentant une
teneur en saumon royal des lacs Huron et Ontario de 0, 2
ou de 20 %, mais on n’a observé, chez trois générations,
aucune corrélation significative entre l’apport alimentaire
en ÉT (qui était calculé à l’aide des FÉT-I1 et pouvait
atteindre 2,84 ng∙kg-1 de poids corporel par jour) et
l’accouplement, la fertilité, la viabilité ou la lactation.
Chez les rats qui ont reçu un régime d’une teneur en
poisson de 20 %, cependant, les portées étaient plus
nombreuses (Feeley et Jordon, 1998; Arnold et al., 1998;
                                                          
1 FÉT internationaux (CDSM de l’OTAN, 1988).

Feeley et al., 1998). Le seul effet statistiquement
significatif était l’élévation du poids relatif du foie
observée chez la progéniture femelle des première et
deuxième générations par rapport au poids relatif du foie
enregistré chez les sujets témoins.

Plusieurs études indiquent qu’une exposition chronique
par la voie alimentaire à de faibles quantités de
2,3,7,8-TCDD peut provoquer une augmentation de
l’incidence des tumeurs chez les mammifères (Kociba et
al., 1978; Department of Health and Human Services,
É-U., 1980, 1982). Le risque de tumeur semble être plus
élevé chez le rat que chez la souris et, pour ces deux
espèces, chez le mâle que chez la femelle. Un groupe de
travail de l’OMS formé dans le but d’établir une dose
journalière admissible (DJA) pour les humains a conclu
que la 2,3,7,8-TCDD est cancérogène chez les animaux,
mais a indiqué que les données ne permettent pas de
déterminer si elle l’est également pour les humains (cité
dans Schlatter, 1994). On a par ailleurs avancé
l’hypothèse que la 2,3,7,8-TCDD agit comme inhibiteur
de promoteur de même que comme promoteur, ayant un
effet net antitumoral (Kayajanian, 1997).

Toxicité pour les oiseaux

La majorité des études toxicologiques menées sur les
oiseaux portent sur la 2,3,7,8-TCDD. Les DL50 uniques de
2,3,7,8-TCDD varient entre 15 et > 810 µg∙kg-1 de poids
corporel pour le colin de Virginie (Colinus virginianus) et
la tourterelle rieuse (Streptopelia risoria), respectivement
(Hudson et al., 1984). Le canard colvert
(Anas platyrhynchos) est aussi relativement résistant à
cette substance, présentant une DL50 de > 108 µg∙kg-1 de
poids corporel (Hudson et al., 1984). Des poulets Leghorn
(Gallus domesticus) exposés à une dose unique de 2,3,7,8-
TCDD de 25 à 50 µg∙kg-1 de poids corporel sont morts 12
à 21 jours plus tard, certains d’entre eux ayant subi une
perte pondérale et présentant un œdème du péricarde
(Greig et al., 1973).

L’ensemble de données permettant d’évaluer les effets
d’une exposition chronique à la 2,3,7,8-TCDD chez les
oiseaux est limité, mais l’information disponible semble
indiquer que ces effets sont semblables à ceux qu’on
observe chez les mammifères. Une mortalité importante
(80 %) et des œdèmes ont été enregistrés chez les poulets
Leghorn juvéniles ayant reçu de la 2,3,7,8-TCDD pendant
21 jours à raison de 1 µg∙kg-1 de poids corporel par jour; à
des doses quotidiennes de 10 µg∙kg-1 de poids corporel,
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une mortalité de 100 % était enregistrée en moins de
15 jours. Dans cette étude, la DSENO pour la survie ou un
œdème s’établit à 0,1 µg∙kg-1 de poids corporel par jour
(Schwetz et al., 1973). Dans une étude semblable,
McKinney et al. (1976) ont observé une diminution
importante de la consommation de nourriture et du poids
corporel (c.-à-d., un ralentissement de la croissance) chez
des poulets Leghorn exposés pendant 21 jours à des doses
de 2,3,7,8-TCDF de 1,0 µg∙kg-1 de poids corporel par jour
administrées par tubage gastrique. L’un des six oiseaux
traités est mort le 19e jour, tandis qu’aucun des oiseaux
témoins n’est mort. Les poussins recevant une dose
quotidienne de 2,3,7,8-TCDF de 5,0 µg∙kg-1 de poids
corporel consommaient moins de nourriture que les
témoins et sont morts après une durée moyenne
d’exposition de 11,5 jours. Les œdèmes sous-cutanés, les
ascites et les hydropéricardes étaient plus graves aux
doses élevées qu’aux doses plus faibles (McKinney et al.,
1976). Une baisse de la consommation de nourriture et
une hausse de la mortalité ont également été notées chez
des faisans de chasse ayant reçu pendant 7 semaines, par
injection intrapéritonéale, des doses hebdomadaires de
2,3,7,8-TCDD de 1 µg∙kg-1 de poids corporel
(~0,14 µg∙kg-1 de poids corporel par jour; Nosek et al.,
1992).

Il n’existe qu’une seule étude portant sur les effets de la
dioxine sur la reproduction avienne lorsque cette
substance est administrée à la mère. L’administration à
des faisans de chasse femelles, pendant 7 semaines, de
doses hebdomadaires de 2,3,7,8-TCDD de 1 µg∙kg-1 de
poids corporel (~0,14 µg∙kg-1 de poids corporel par jour)
a retardé la mort chez 57 % de ces oiseaux et entraîné une
diminution appréciable de la ponte; les embryons des œufs
pondus présentaient en outre un taux de mortalité
cumulatif accru. Les effets sur la fertilité et l’épaisseur de
la coquille des œufs étaient négligeables (Nosek et al.,
1992). Des oiseaux ayant reçu selon un schéma semblable
des doses de 2,3,7,8-TCDD de 0 à 0,1 µg∙kg-1 de poids
corporel par jour (~0,014 µg∙kg-1 de poids corporel par
jour) n’ont subi aucun effet néfaste marqué.

Chez le grand héron (Ardea herodias), une asymétrie du
cerveau est couramment associée à des concentrations de
2,3,7,8-TCDD dans les œufs supérieures à 0,06 µg∙kg-1 de
poids frais, mais des effets surviennent à des
concentrations de non plus de 0,013 µg∙kg-1 de poids frais
(Henshel, 1998). Les CE50 pour une asymétrie du cerveau
sur le plan de l’angle, de la profondeur, de la hauteur et de
la largeur sont de 0,053, de 0,044, de 0,040 et de 0,032 µg
de 2,3,7,8-TCDD∙kg-1 de poids frais, ce qui correspond à

des valeurs de 0,099, de 0,079, de 0,083 et de 0,065 µg
ÉT∙kg-1 de poids frais (fondées sur les FÉT de Safe,
1990), respectivement (Henshel, 1998). La maladie de
l’œdème du poulet, qui est caractérisée par un œdème
sous-cutané gélatineux de la poitrine, est survenue chez
33,3 et 15 % des oisillons de grand héron issus d’œufs
recueillis à Crofton et à Vancouver, en Colombie-
Britannique, respectivement; aucun œdème n’est apparu
chez les oisillons de Nicomekl, en Colombie-Britannique
(emplacement de référence; Hart et al., 1991). Les
concentrations moyennes de 2,3,7,8-TCDD dans les œufs
s’établissaient à 0,211, à 0,135 et à 0,010 µg∙kg-1 de poids
frais pour les colonies de Crofton, de Vancouver et de
Nicomekl, respectivement (Hart et al., 1991). Le pygargue
à tête blanche (Haliaeetus leucocephalus) semble être
relativement tolérant à la dioxine. Aucun effet
morphologique, physiologique ou histologique important
lié à la concentration n’a été observé chez les oisillons de
pygargue à tête blanche recueillis avant l’éclosion à
proximité d’usines de pâtes et d’emplacements de
référence situés le long de la côte sud de la Colombie-
Britannique (Elliott et al., 1996). Les concentrations
totales en ÉToiseaux varient entre 7,596 µg∙kg-1 de lipides
dans le vitellin des œufs de l’ouest de l’île de Vancouver
et 25,627 µg∙kg-1 de lipides dans le vitellin des œufs de la
rivière Powell (teneur en lipides : ~8,8 à 23 %); les PCDD
et les PCDF représentent 22 à 60 % des concentrations
totales en ÉToiseaux.

Une baisse du succès de nidification, du succès
d’éclosion, de la survie et du poids et une hausse du poids
relatif du foie et de la période d’incubation ont été notées
chez des sternes de Forster (Sterna forsteri) du lac
Michigan (Green Bay, dans le Wisconsin) en 1983
(Kubiak et al., 1989). Les concentrations de 2,3,7,8-
TCDD, de H6CDD, de PCDD totales et de PCDF totaux à
Green Bay se chiffrent à 0,037, à 0,037, à 0,102 et à
0,019 µg∙kg-1 de poids frais d’œuf, respectivement, tandis
qu’à l’emplacement de référence (lac Pygan) ces
concentrations sont de 0,008, de 0,030, de 0,025 et de
0,009 µg∙kg-1 de poids frais d’œuf, respectivement. Une
altération de la reproduction a été enregistrée chez des
canards branchus (Aix sponsa) recueillis en aval d’une
source ponctuelle en Arkansas. Selon les chercheurs, la
concentration seuil en ÉT (fondée sur des FÉT-I) se
situerait entre 0,02 et 0,05 µg∙kg-1 de poids frais d’œuf
pour le succès de nidification, le succès d’éclosion et la
production de canetons (White et Seginak, 1994; White et
Hoffman, 1995).
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Dans les Pays-Bas, les concentrations en ÉT de résidus de
PCDD et de PCDF (fondées sur des FÉT-I) dans la
vésicule vitelline du grand cormoran (Phalacrocorax
carbo) ont un rapport avec la taille de la tête, le poids
relatif du foie, le poids de la coquille et le poids de la
vésicule vitelline (van den Berg et al., 1994). Les
concentrations des divers congénères varient d’environ
0,050 à 2,4 µg∙kg-1 de lipides. La sterne pierregarin
(Sterna hirundo) ne semble pas être aussi sensible, aucune
corrélation n’ayant été observée entre les concentrations
de composés apparentés à la dioxine et le poids des œufs
et des oisillons recueillis dans les Pays-Bas et de leurs
organes. La DSENO en ÉT (fondée sur les FÉT de
Bosveld et al., 1993) pour le développement
embryonnaire de la sterne pierregarin est inférieure à
4 µg∙kg-1 de lipides (Bosveld et van den Berg, 1994).

Élaboration des recommandations pour les
résidus dans les tissus

Les recommandations pour les résidus de PCDD et de
PCDF dans les tissus visant la protection des espèces
fauniques qui consomment le biote aquatique ont été
élaborées selon le protocole du CCME (CCME, 1998).

Élaboration des recommandations à l’égard des
PCDD et des PCDF

Aux fins de l’élaboration des recommandations pour les
résidus de PCDD et de PCDF dans les tissus, on a d’abord
converti les concentrations de congénères uniques ou de
mélanges de congénères dans la nourriture en ÉT pour des
études toxicologiques acceptables. Cette conversion a été
effectuée à l’aide des FÉT de 1998 de l’OMS (van den
Berg et al., 1998). Ces FÉT récents établissent une
distinction entre les récepteurs mammifères et aviens
(tableau 2). Les congénères des PCDD et des PCDF
incorporés dans les ÉT comprennent les 17 congénères
qui présentent des substitutions par le chlore au moins aux
positions latérales 2, 3, 7 et 8.

À partir de doses alimentaires quotidiennes en ÉT fondés
sur les PCDD et les PCDF, on a établi une DJA pour
chaque étude en calculant la moyenne géométrique de la
DMENO et de la DSENO. Selon le protocole (CCME,
1998), lorsque la DSENO n’est pas déterminée, on peut
l’estimer en divisant la DMENO par 5,6. Cette relation
semble valoir pour les données sur les PCDD et les PCDF
(Environnement Canada, 2000). Les concentrations de
référence (CR) utilisées dans la déduction d’une valeur

nationale doivent être aussi inclusives que possible pour
tenir compte de toutes les espèces et de toutes les régions
du Canada. Elles sont donc fondées sur les rapports de
l’ingestion d’aliments au poids corporel (IA:pc) les plus
élevés qui soient connus pour les mammifères et les
oiseaux de la faune canadienne : 0,24 pour la femelle du
vison et 0,94 pour le pétrel océanite (CCME, 1998). Ces
CR s’appliquent aux milieux dulçaquicoles, marins et
estuariens. Il est entendu que l’utilisation du rapport IA:pc
le plus élevé n’est peut-être pas toujours approprié (p. ex.,
dans les zones non peuplées par le pétrel océanite), aussi
a-t-on calculé des CR pour une série de récepteurs
mammifères et aviens (Environnement Canada, 2000).

Concentration de référence pour les mammifères

Une DJA fondée sur l’ÉTmam de 0,17 ng∙kg-1 de poids
corporel par jour pour un ralentissement marqué de la
croissance chez les rejetons sevrés  mâles et femelles du
cobaye (De Caprio et al., 1986) a été choisie comme point
de départ dans la déduction de la CR pour les
mammifères. Dans cette étude, de jeunes cobayes sevrés
ont reçu pendant 90 jours un régime alimentaire contenant
des doses de 2,3,7,8-TCDD de 0 à 26 ng∙kg-1. Aucun effet
observable n’est survenu à des doses alimentaires de 0,1
ou de 0,6 ng∙kg-1. À des doses alimentaires de 4,9 ng∙kg-1,
un ralentissement de la croissance de 39 et de 22 % par
rapport à celle des animaux témoins a été noté chez les
cobayes mâles et femelles, respectivement. À des doses
alimentaires de 26 ng∙kg-1, les cobayes ont perdu du poids,
et 60 % d’entre eux sont morts (De Caprio et al., 1986).
Les DSENO et DMENO alimentaires en ÉTmam se
chiffrent à 0,6 et à 4,9 ng∙kg-1, respectivement, le FÉT de
la 2,3,7,8-TCDD étant de 1 (van den Berg et al., 1998).
En divisant la moyenne géométrique de la DMENO et de
la DSENO par un facteur de sécurité de 10, on obtient un
ÉTmam fondé sur la DJA de 0,17 ng∙kg-1 de poids corporel
par jour. Un facteur de sécurité de 10 a été employé pour
corriger les résultats d’une étude subchronique en fonction
des paramètres d’une étude chronique et tenir compte des
écarts entre les sensibilités des différentes espèces aux
PCDD et aux PCDF. En divisant la DJA pour le cobaye
par le rapport IA:pc le plus élevé qui soit connu pour une
espèce faunique mammifère (0,24), on a obtenu une CR
alimentaire de 0,71 ng ÉT∙kg-1 de poids frais (CCME,
1998).

Concentration de référence pour les oiseaux

L’ensemble de données sur les oiseaux satisfait les
exigences minimales applicables au calcul d’une
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recommandation provisoire (CCME, 1998). Dans un test
de 21 jours, des poulets Leghorn blancs ayant reçu par
tubage oral des doses de 2,3,7,8-TCDF en ÉToiseaux de
1 µg∙kg-1 de poids corporel par jour ont affiché une
diminution de la survie, de la consommation de nourriture
et du poids corporel (McKinney et al., 1976). Des effets
semblables mais plus prononcés, y compris une mortalité
de 100 %, sont survenus chez des poulets ayant reçu des
doses en ÉToiseaux de 5,0 µg∙kg-1 de poids corporel par jour
(McKinney et al., 1976). On a calculé une DSENO fondée
sur un ÉToiseaux de 0,18 µg∙kg-1 de poids corporel par jour
en divisant la DMENO, qui se chiffrait à 1 µg∙kg-1 de
poids corporel par jour, par 5,6, car cette DMENO était
également la dose la plus faible testée (CCME, 1998). On
a déduit une DJA fondée sur un ÉToiseaux de
42,4 ng∙kg-1 de poids corporel par jour pour le poulet
Leghorn blanc en divisant la moyenne géométrique de la
DMENO et de la DSENO par un facteur de sécurité de
10. Pour le faisan de chasse, une DSENO et une DMENO
fondées sur un ÉToiseaux de 0,014 et de 0,14 µg∙kg-1 de
poids corporel par jour, respectivement, ont été établies
pour une réduction marquée de la ponte et une
augmentation de la mortalité des embryons (Nosek et al.,
1992). Dans cette étude, des faisans de chasse ont reçu
pendant 7 semaines, par injection péritonéale, des doses
hebdomadaires de 2,3,7,8-TCDD de 0, de 0,01, de 0,1 ou
de 1,0 µg∙kg-1 (Nosek et al., 1992). On a calculé une DJA
fondée sur un ÉToiseaux de 4,47 ng∙kg-1 de poids corporel
par jour pour le faisan de chasse en divisant la moyenne
géométrique de la DMENO et de la DSENO par un
facteur de sécurité de 10.

On a appliqué un facteur de sécurité de 10 aux données
des études sur le poulet et le faisan de chasse afin de
corriger les résultats d’une étude subchronique en fonction
des paramètres d’une étude chronique et de tenir compte
des écarts entre les sensibilités des différentes espèces aux
PCDD et aux PCDF ainsi que des différentes voies
d’exposition utilisées.

Le fait que la DJA fondée sur l’ÉToiseaux du poulet
Leghorn blanc (42,4 ng∙kg-1 de poids corporel par jour)
soit plus élevée que celle du faisan de chasse
(4,47 ng∙kg-1 de poids corporel par jour) ne concorde pas
avec des données selon lesquelles le poulet Leghorn blanc
présenterait une sensibilité inhérente à la 2,3,7,8-TCDD et
au 2,3,7,8-TCDF 10 fois plus élevée que celle du faisan
de chasse, données fondées sur l’activité inductrice de
l’éthoxyrésorufine-O-dééthylase (Kennedy et al., 1996).
Ce désaccord est probablement attribuable aux différentes
voies d’exposition (tubages et injections) utilisées ainsi

qu’aux écarts de sensibilité entre les indicateurs mesurés
(croissance et ponte et mortalité des embryons).

En divisant la DJA fondée sur l’ÉToiseaux la plus faible
(4,47 ng∙kg-1 de poids corporel par jour) par le rapport
IA:pc le plus élevé pour des oiseaux sauvages (0,94 pour
le pétrel océanite), on a obtenu une CR alimentaire fondée
sur un ÉToiseaux pour les oiseaux de 4,75 ng∙kg-1.

Recommandation pour les résidus de PCDD et de
PCDF dans les tissus

Selon le protocole, la CR la plus faible parmi les valeurs
des espèces mammifères et aviennes est adoptée comme
RRT. Dans le cas des PCDD et des PCDF, cependant, les
CR fondées sur un ÉT pour les mammifères et les oiseaux
sont calculées à l’aide de différentes séries de FÉT : ceux
des mammifères et ceux des oiseaux, respectivement. Par
conséquent, il est impossible de ne formuler qu’une seule
RRT. La valeur la plus faible parmi les CR des
mammifères étant celle de la femelle du vison (Mustela
vison), qui correspond à une dose alimentaire de
0,71 ng∙kg-1 de poids frais, cette valeur est adoptée
comme recommandation pour les résidus de PCDD et de
PCDF dans les tissus pour les mammifères. La valeur la
plus faible parmi les CR des oiseaux étant celle du pétrel
océanite (Oceanites oceanicus), qui correspond à une
dose alimentaire de 4,75 ng∙kg-1 de poids frais, cette
valeur est adoptée comme recommandation pour les
résidus de PCDD et de PCDF dans les tissus. Ces
recommandations correspondent aux concentrations en ÉT
attribuables aux PCDD et aux PCDF mesurées en fonction
du poids frais dans un organisme aquatique qui ne sont
pas réputées susceptibles d’entraîner des effets néfastes
sur les espèces fauniques. Les RRT s’appliquent aux
milieux dulçaquicoles, marins et estuariens. La
recommandation pour les mammifères est définitive,
tandis que celle qui vise les oiseaux est provisoire,
l’ensemble de données sur la toxicité pour les espèces
aviennes ne satisfaisant qu’aux exigences minimales
applicables aux recommandations provisoires
(Environnement Canada, 2000). Il est supposé qu’en
protégeant les espèces fauniques contre les effets toxiques
des congénères substitués aux positions 2, 3, 7 et 8, les
RRT protégeront également ces espèces contre les effets
nocifs des congénères non substitués à ces positions.

Dans les milieux où les BPC, les PCDD et les PCDF
contribuent tous sensiblement à la teneur en ÉT des proies
aquatiques, il faut également observer les
recommandations canadiennes pour les résidus de BPC
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dans les tissus. Les RRT pour les PCDD, les PCDF et les
BPC étant toutes fondées sur un ÉT, il faut adopter la
recommandation la plus faible pour les résidus de PCDD
et de PCDF dans les tissus mammifères comme
concentration totale en ÉTmam (c.-à-d., pour l’ensemble
des PCDD, des PCDF et des BPC) du biote aquatique afin
de protéger les mammifères prédateurs. Il faut par ailleurs
retenir la recommandation la plus faible pour les résidus
de BPC dans les tissus aviens comme concentration totale
en ÉToiseaux du biote aquatique afin de protéger les
prédateurs aviens (Environnement Canada, 1998, 2000).

Concentrations en ÉT dans l’environnement
canadien

Les concentrations en ÉTmam mesurées chez plusieurs
espèces canadiennes de poissons et d’invertébrés
dulçaquicoles varient entre un niveau inférieur au seuil de
détection et 112 ng∙kg-1 de poids frais, 34 % des valeurs
se situant en deça de la RRT pour les mammifères, qui
correspond à une dose alimentaire en ÉTmam de
0,71 ng∙kg-1 de poids frais. Les concentrations en ÉToiseaux

varient entre un niveau inférieur au seuil de détection et
une dose alimentaire de 657 ng∙kg-1 de poids frais, 36 %
des valeurs se situant en deça de la RRT pour les oiseaux,
qui correspond à une dose en ÉToiseaux de 4,75 ng∙kg-1 de
poids frais. Des résultats semblables ont été obtenus chez
les organismes marins. Les concentrations totales en ÉT
comprenant les concentrations de PCDD, de PCDF et de
BPC étaient toutes supérieures aux RRT établies pour les
mammifères et les oiseaux, sauf en ce qui concerne le
zooplanton du lac Ontario et quelques meuniers noirs
(Catostomus commersoni) du lac Supérieur
(Environnement Canada, 2000). Tous ces pourcentages
sont biaisés dans la mesure où les activités
d’échantillonnage ont porté sur des emplacements ayant
été contaminés dans le passé ou sur des sources connues
de PCDD et de PCDF, endroits où des ÉT élevés sont
prévisibles. Par ailleurs, la mesure des concentrations de
fond dans des emplacements témoins ne révèle
ordinairement pas la présence de PCDD ou de PCDF
substitués aux positions 2, 3, 7 et 8 ou n’indique que des
concentrations en ÉT inférieures aux recommandations.
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