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Annexe 8

DOCUMENT GUIDE
SUR LES DANGERS POUR LE MILIEU AQUATIQUE*

AS8.1 Introduction

AS8.1.1 Lors de la mise au point de l'ensemble de critéres susceptible de constituer la base
d'identification des substances dangereuses pour l'environnement aquatique, il a été reconnu que les
informations détaillées nécessaires a la définition correcte du danger pour l'environnement aboutissaient a un
systéme complexe, dont I'exploitation nécessiterait des indications appropriées. L'objectif de ce document-ci
est donc double:

. fournir une description du systéme et des indications sur son fonctionnement;
. fournir des indications pour l'interprétation des données, utilisables dans 1'application
des criteres de classification.

A8.1.2 Le schéma de classification des dangers a ¢ét¢ mis au point dans le but d'identifier les
substances chimiques qui présentent, par leurs propriétés intrinséques, un danger pour l'environnement
aquatique. Dans ce contexte, I'environnement aquatique désigne les écosystémes d'eau douce et marins, ainsi
que les organismes qui y vivent. Pour la plupart des substances, la majorité des données disponibles
concernent ce compartiment environnemental. Cette définition a une portée limitée dans la mesure ou elle
n'intégre encore ni les sédiments aquatiques, ni les organismes supérieurs situés au sommet de la chaine
alimentaire aquatique, bien que ceux-ci puissent étre couverts, jusqu'a un certain point, par les critéres
sélectionnés.

A8.1.3 II est largement reconnu que, malgré sa portée limitée, ce compartiment de I'environnement
est doublement vulnérable, du fait qu'il constitue le milieu récepteur final de nombreuses substances nocives
et que les organismes qui y vivent sont sensibles. Il est également complexe, car tout systéme cherchant a
identifier les dangers pour l'environnement doit s'efforcer de définir ces impacts en termes d'effets plus larges
sur les écosystémes, plutét que sur des individus appartenant a une espéce ou a une population donnée.
Comme on le décrira plus en détail dans les chapitres suivants, un ensemble limité de propriétés spécifiques
des substances chimiques a été sélectionné pour décrire au mieux le danger: toxicité aquatique, absence de
dégradabilité, et bioaccumulation potentielle ou réelle. Les raisons ayant motivé le choix de ces données
comme moyens de définir le danger pour le milieu aquatique seront exposées plus en détail dans le
chapitre AS8.2.

AS8.1.4 A ce stade, l'application des critéres est également limitée aux substances chimiques. Le
terme substance couvre une large palette de produits chimiques, dont un grand nombre est tres difficile a
classer selon un systéme reposant sur des critéres rigides. Les chapitres suivants fourniront donc un certain
nombre d'indications sur la maniére de faire face a ces difficultés, en s'appuyant a la fois sur l'expérience
pratique et sur des arguments scientifiques clairs. Bien que les critéres harmonisés s'appliquent plus
facilement a la classification de substances individuelles de structure définie (voir définition aux chapitres
1.2 et 3.10), certaines maticres relevant de cette définition sont souvent appelées «mélanges complexes».
Dans la plupart des cas, elles peuvent étre caractérisées comme une série homologue de substances dont la
longueur de la chaine carbonée, le nombre de substituants ou le degré de substitution sont compris dans un
certain intervalle. On a mis au point des méthodologies d'essai spéciales, qui fournissent des données
permettant d'évaluer le danger intrinséque pour les organismes aquatiques, la bioaccumulation et la
dégradation. Des indications plus précises sont formulées dans les différents chapitres consacrés a ces

*
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No 27, Direction de I’environnement, Organisation pour la coopération et le développement économiques,
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caractéristiques. Aux fins du présent document guide, ces matiéres seront appelées «substances complexesy»
ou «substances multi composantsy.

A8.1.5 Chacune de ces propriétés (a savoir toxicité aquatique, dégradabilité et bioaccumulation)
peut présenter des problémes d'interprétation complexes, méme pour des experts. S'il existe des lignes
directrices pour les essais acceptées au niveau international, qui devraient étre appliquées a la totalité des
nouvelles données produites, nombre des données utilisables dans la classification n'auront pas été générées
selon de tels essais normalisés. Méme dans les cas ou l'on a procédé a des essais normalis€s, certaines
substances comme les substances complexes, les substances instables en solution aqueuse, les polymeres,
etc., posent de délicats problémes d'interprétation lors de l'exploitation des résultats dans le cadre d'un
schéma de classification. On dispose ainsi de données pour une grande variété d'organismes d'essai
normalisés et non normalisés, d'origine marine ou d'eau douce, et pour des durées et des objectifs d'essai
variables. Les données de dégradation peuvent étre biotiques ou abiotiques et peuvent étre diversement
pertinentes pour l'environnement. Pour de nombreux produits chimiques organiques, le potentiel de
bioaccumulation peut étre indiqué par le coefficient de partage octanol-eau. Ce potentiel peut cependant étre
affecté par beaucoup d'autres facteurs, qui devront aussi étre pris en compte.

A8.1.6 L'objet d'un systéme général harmonisé est a I'évidence, aprés étre convenu d'un jeu commun
de critéres, d'utiliser également un ensemble commun de données de maniére a ce qu'une fois réalisée, la
classification soit universellement acceptée. Pour ce faire, il faut d'abord parvenir & une compréhension
commune du type de données pouvant étre utilisées pour appliquer les critéres (nature et qualité) et,
ultérieurement, a une interprétation commune des données lors de leur évaluation en fonction de ces critéres.
De ce fait, on a ressenti la nécessité d'élaborer un document guide transparent, visant a étendre et a expliquer
les criteres de telle sorte qu'il soit possible d'aboutir a une convergence de vues sur leur raison d'étre et a une
méthode commune d'interprétation des données. Cet aspect est particulieérement important dans la mesure ou
tout systéme harmonisé appliqué a «l'univers des produits chimiques» reposera dans une large mesure sur des
classifications établies par les fabricants et les fournisseurs eux-mémes, classifications qui devront étre
acceptées au niveau international, sans avoir toujours fait I'objet d'un examen rigoureux par les instances
réglementaires. Le présent document guide vise donc a informer le lecteur dans un certain nombre de
domaines-clés, et par conséquent a le guider de manicre cohérente vers la classification, garantissant ainsi un
systéme véritablement harmonisé et autonome.

AS8.1.7 En premier lieu, ce document fournira une description détaillée des critéres, une justification
de leur sélection et une vue d'ensemble du fonctionnement pratique du systéme (chapitre A8 2). Ce chapitre
traitera des sources communes de données, de la nécessité d'appliquer des critéres de qualité, de la fagon de
procéder a la classification lorsque le jeu de données est incomplet ou lorsqu'une série de données
volumineuse conduit a une classification ambigué€, et d'autres problémes de classification couramment
rencontres.

A8.1.8 En second lieu, ce document guide fournira des conseils techniques détaillés sur
l'interprétation des données obtenues a partir des bases de données disponibles, y compris sur la fagon
d'exploiter les données non normalisées et sur les critéres de qualité spécifiques pouvant s'appliquer aux
différentes propriétés. Il décrira les problémes d'interprétation des données pour les «substances difficilesy,
c'est-a-dire les substances pour lesquelles les méthodes d'essai normalisées sont inapplicables ou donnent
lieu a des difficultés d'interprétation, et apportera des conseils quant aux solutions appropriées. L'accent sera
mis sur l'interprétation des données, plutét que sur les essais, car le systeme fera appel, dans la mesure du
possible, aux meilleures données disponibles et aux données requises par la réglementation. Les trois
propriétés principales, a savoir la toxicité aquatique (chapitre A8.3), la dégradabilité¢ (chapitre A8.4) et la
bioaccumulation (chapitre A8.5), seront examinées séparément.

A8.1.9 L'éventail des problémes d'interprétation peut étre large, aussi l'interprétation dépendra-t-elle
toujours de l'aptitude et des compétences des individus responsables de la classification. Cependant, il est
possible de recenser certaines difficultés courantes et de donner des indications correspondant a un jugement
d'expert accepté et susceptible de faciliter l'obtention d'un résultat fiable et cohérent. Ces difficultés peuvent
étre regroupées dans un certain nombre de catégories qui se recoupent:
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a) difficultés d’application des procédures d'essai existantes a certains types de substances;
b)  difficultés d’interprétation des données obtenues tant pour ces substances «difficiles a
tester» que pour d'autres;;
c)  difficultés d’interprétation de différents ensembles de données lorsqu'elles proviennent
d'une grande variété de sources.
AS8.1.10 Pour nombre de substances organiques, les essais et l'interprétation des données ne

présentent aucun probléme lorsqu'on applique a la fois les lignes directrices de 'OCDE pertinentes et les
critéres de classification. Des problémes d'interprétation typiques peuvent cependant survenir qui sont
caractéristiques du type de substance examinée. Ces substances sont couramment appelées «substances

difficiles».

substances peu solubles: ces substances sont difficiles a tester car elles présentent des
problémes de préparation des solutions, ainsi que de maintien et de vérification des
concentrations lors des essais de toxicité aquatique. En outre, bon nombre des données
disponibles pour ces substances ont été obtenues en utilisant des «solutions» de
concentration supérieure a la solubilit¢ dans I'eau, d'ou d'importants problémes
d'interprétation pour définir la véritable CL(E)sp a des fins de classification.
L'interprétation de la facon dont s'effectue le partage peut aussi étre problématique dans
les cas ou la faible solubilité dans l'eau et I'octanol est associée & une sensibilité
insuffisante de la méthode d'analyse. Il peut étre difficile de déterminer la solubilité dans
l'eau, qui est souvent indiquée simplement comme inférieure a la limite de détection, ce
qui crée des problémes dans l'interprétation des études de toxicité aquatique et de
bioaccumulation. Dans les études de biodégradation, une solubilité réduite peut entrainer
une faible biodisponibilité et par conséquent des vitesses de biodégradation plus faibles
que prévu. La méthode d'essai particuliére ou le choix des procédures appliquées peuvent
donc revétir une importance déterminante.

substances instables: les substances qui se dégradent (ou réagissent) rapidement dans les
conditions expérimentales posent également des problémes tant d'essai que
d'interprétation. Il conviendra de déterminer si la bonne méthodologie a été utilisée, si
c'est la substance ou le produit de dégradation/réaction qui a été testé, et si les données
obtenues sont pertinentes pour la classification de la substance mére.

substances volatiles: ces substances, qui peuvent a I'évidence présenter des problémes
lors des essais en systémes ouverts, doivent faire 1'objet d'une évaluation visant a
garantir un maintien adéquat des concentrations d'exposition. Les pertes de matériau -
test au cours des essais de biodégradation sont inévitables dans certaines méthodes et
peuvent conduire a une interprétation erronée des résultats.

substances complexes ou a multi composants: il est fréquent que de telles substances, par
exemple des mélanges d'hydrocarbures, ne puissent étre dissoutes pour former une
solution homogéne et la multiplicité des composants rend la surveillance impossible. 11
faut donc veiller a se servir de données provenant d'essais de toxicité aquatique portant
sur des fractions solubilisées dans I'eau (WAFs pour Water Accomodated Fractions) et a
utiliser ces données dans le schéma de classification. Les caractéristiques de
biodégradation, de bioaccumulation, de coefficient de partage et de solubilité dans 1'eau
posent tous des problémes d'interprétation, dans la mesure ou chaque composant du
mélange peut se comporter différemment.

polymeéres: ces substances présentent souvent une gamme ¢tendue de masses
moléculaires, dont une partie seulement est soluble dans 1'eau. On dispose de méthodes
spéciales pour déterminer la fraction hydrosoluble et cette information devra étre utilisée
pour interpréter les données d'essai en fonction des critéres de classification.
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- composés inorganiques et métaux: de telles substances, susceptibles d'interagir avec le
milieu, peuvent produire des toxicités aquatiques variables en fonction de facteurs tels
que le pH, la dureté de I'eau, etc. Il peut aussi y avoir des problémes d’interprétation pour
les essais sur les €¢léments dits « essentiels » qui sont bénéfiques a la vie a certaines
concentrations. Pour les métaux et les composés métalliques inorganiques, le concept de
biodégradabilité, tel qu'appliqué aux composés organiques, n'a que peu ou pas de
signification. De méme, il convient de faire preuve de prudence dans l'utilisation des
données de bioaccumulation.

- substances tensioactives: ces substances peuvent former des émulsions, dans lesquelles la
biodisponibilité est difficile a déterminer, méme pour une préparation soigneuse des
solutions. La formation de micelles peut entrainer une surestimation de la fraction
biodisponible, méme lorsque des «solutions» sont apparemment formées. Ce phénomeéne
pose des problémes d'interprétation importants pour chacune des caractéristiques:
solubilité dans I'eau, coefficient de partage, bioaccumulation et toxicité aquatique.

- substances ionisables: le degré d’ionisation de telles substances change en fonction de la
quantité de contre-ions dans le milieu. Les acides et les bases, par exemple, auront une
ionisation radicalement différente selon le pH.

- substances colorées: de telles substances peuvent entrainer des problémes lors des essais
sur les algues ou les plantes aquatiques, en bloquant la lumiére incidente.

- impuretés: certaines substances peuvent contenir des impuretés dont la proportion et la
nature chimique peuvent varier d'un lot de production a un autre. Des problémes
d'interprétation peuvent intervenir lorsque la toxicité ou la solubilité dans I'eau, ou ces
deux caractéristiques, sont plus élevées pour les impuretés que pour la substance mére, ce
qui est susceptible d'influer de maniére importante sur les données de toxicité.

AS8.1.11 Cette énumération illustre certains des problémes rencontrés pour établir I'adéquation des
données, leur interprétation et leur application au schéma de classification. Des indications détaillées sur la
facon d'aborder ces problémes, et sur d'autres aspects connexes, sont présentées dans les chapitres suivants.
L'interprétation des données de toxicité aquatique est examinée dans le chapitre A8.3. Ce chapitre traite des
problémes d'interprétation spécifiques aux «substances difficiles» précédemment mentionnées, et contient
¢galement des conseils sur le moment et la maniére d'utiliser ces données dans le schéma de classification. Il
présente aussi une description générale des données d'essai utilisées et des méthodologies d'essai adaptées a
l'obtention de ces données.

AS8.1.12 On dispose d'une gamme étendue de données de dégradation, qui doivent étre interprétées
selon les critéres de dégradabilité rapide. Des indications sont donc nécessaires sur la fagon d'employer les
données de ce type obtenues a l'aide de méthodes d'essai non normalisées, notamment sur l'utilisation des
demi-vies lorsqu'elles sont disponibles, de la dégradation primaire, des vitesses de dégradation dans le sol et
des vitesses de dégradation dans l'environnement, ainsi que sur la possibilité d'extrapoler les vitesses de
dégradation dans le sol & la dégradation aquatique. Une description succincte des techniques d'évaluation de
la dégradabilité en fonction des criteres de classification est aussi présentée. Ces indications figurent au
chapitre AS8.4.

AS8.1.13 Le chapitre A8.5 décrit les méthodes permettant de déterminer le potentiel de
bioaccumulation. Il présente la relation entre les critéres relatifs au coefficient de partage et le facteur de
bioconcentration (FBC) fournit des indications sur l'interprétation des données existantes, sur la facon d'estimer
le coefficient de partage a partir des relations quantitatives structure-activité (QSAR) en 1'absence de données
expérimentales, et en particulier sur les problémes spécifiques identifiés précédemment pour les substances
difficiles. Les problémes rencontrés dans le traitement des substances de masse moléculaire élevée sont
également couverts.
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A8.1.14 Un chapitre est également consacré aux questions générales sur l'utilisation des QSAR dans
le systéme: quand et comment peut-on employer ces relations pour chacune des trois propriétés examinées.
En tant qu'approche générale, il est largement reconnu que les données expérimentales, lorsqu'elles sont
disponibles, doivent étre utilisées de préférence aux données de type QSAR. L'utilisation des QSAR sera
ainsi limitée aux situations dans lesquelles on ne dispose pas de données fiables. Cependant, toutes les
substances ne se prétent pas a l'application des estimations de type QSAR et les indications fournies au
chapitre A8.6 traiteront cette question.

A8.1.15 Enfin, un chapitre est consacré aux problémes particuliers que pose la classification des
métaux et de leurs composés. Il est évident que pour ces composé€s, un certain nombre de critéres spécifiques
tels que la biodégradabilité et le coefficient de partage octanol-eau sont inapplicables, méme si l'absence de
destruction par dégradation et la bioaccumulation restent des concepts importants. Il est donc nécessaire
d'adopter une approche différente. Les métaux et les composés métalliques peuvent subir des interactions
avec le milieu qui influent sur la solubilité du cation, sur sa partition dans 1’eau et sur sa nature. Dans 1’eau,
ce sont généralement les ions métalliques dissous qui interviennent dans la toxicité. L'interaction de la
substance avec le milieu peut accroitre ou diminuer la quantité d'ions et par conséquent la toxicité. Il est donc
nécessaire de déterminer si des ions métalliques sont susceptibles de se former a partir de la substance et,
dans l'affirmative, si leur formation est suffisamment rapide pour étre préoccupante. Le chapitre AS8.7
présente un schéma d'interprétation pour les résultats de ce type d'étude.

A8.1.16 Bien que ce document guide donne des informations utiles sur la fagon d'appliquer les
critéres a une large palette de situations, il n'a qu'un caractére indicatif. Il ne saurait prétendre couvrir toutes
les situations qui se présentent lors de la classification. Il doit donc étre considéré comme un document
évolutif qui décrit les principes fondamentaux du systéme, en se fondant par exemple sur les dangers plutot
que sur les risques, ainsi que sur les critéres fixés. Il doit également constituer un recueil de 1'expérience
acquise dans l'utilisation du schéma, de maniére a présenter les interprétations permettant d'appliquer des
critéres apparemment figés a une grande variété de situations «non standardy.
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AS8.2 Schéma de classification harmonisée
A8.2.1 Champ d'application

Des criteres ont été mis au point en tenant compte de systémes existants de classification des
dangers, tels que le systéme européen applicable a I’approvisionnement et a l'utilisation des substances
chimiques, les systémes canadien et américain de classification des pesticides, la procédure d'évaluation des
risques du GESAMP, le dispositif de I'OMI applicable aux polluants marins, le schéma européen de transport
routier et ferroviaire (RID/ADR) et le Land Transport Scheme des Etats-Unis. Ces systémes couvrent
I’approvisionnement et l'utilisation ultérieure des produits chimiques, leurs transports maritime, routier et
ferroviaire. Les critéres harmonisés sont par conséquent destinés a identifier d'une facon commune les
produits chimiques dangereux, en vue d'une utilisation dans I'ensemble de ces systémes. Pour répondre aux
besoins des différents secteurs (transport, approvisionnement et utilisation), il était nécessaire de créer deux
catégories de classification distinctes: 1'une correspondant aux dangers aigus et regroupant trois sous-
catégories, l'autre concernant les dangers chroniques et comprenant quatre sous-catégories. La catégorie des
dangers aigus inclut les deux sous-catégories (aigu II et III) qui ne sont normalement pas utilisées lorsqu'il
s'agit de marchandises emballées. Pour les substances transportées en vrac, un certain nombre de décisions
réglementaires s’appliquent parce qu'il s'agit de grandes quantités. Par exemple dans le choix du type de
bateau a utiliser, la prise en compte de toutes les catégories de danger aigu et de danger chronique est
considérée comme importante. Les paragraphes suivants décrivent de manicre détaillée les critéres a utiliser
pour définir chacune de ces catégories de danger.

A8.2.2 Catégories et critéres de classification

Les catégories de danger pour la toxicité aigué et chronique en milieu aquatique sont
exposées au chapitre 3.10, par. 3.10.2.2 et figure 3.10.1.

A8.2.3 Justifications

A8.23.1 Le systéme harmonis¢ de classification tient compte du fait que le danger intrinséque pour
les organismes aquatiques est représenté a la fois par la toxicité aigué et par la toxicité chronique, ou a long
terme, d'une substance; leur importance relative étant déterminée par les régimes réglementaires spécifiques
en vigueur. Il est possible d'opérer une distinction entre danger aigu et danger chronique, et donc de définir
des catégories de danger séparées pour ces deux propriétés, qui représentent une gradation du niveau de
danger identifié. Il est clair que le danger défini par la catégorie chroniquel est plus grave que celui
représenté par la catégorie chronique II. Les dangers chroniques et aigus représentant des types de danger
distincts, ils ne peuvent étre comparés sous l'angle de leur gravité relative. Pour établir une base destinée a
I'ensemble des systémes réglementaires, il convient d'appliquer de manicre indépendante les deux classes de
danger aux fins de la classification des substances.

A8.2.3.2 Les principales classes de danger définies par les critéres concernent dans une large mesure
le potentiel de danger chronique. Cette situation refléte la préoccupation majeure a I'égard des produits
chimiques dans I'environnement, a savoir que les effets provoqués sont habituellement des effets sub-l1étaux,
par exemple des effets sur la reproduction, dus a des expositions a long terme. Tout en reconnaissant que les
dangers chroniques représentent la principale préoccupation, en particulier pour les marchandises emballées,
pour lesquelles les rejets dans I'environnement sont d'une ampleur limitée, il faut également admettre que les
données relatives a la toxicité chronique sont coliteuses a obtenir et ne sont en général pas aisément
accessibles pour la plupart des substances. En revanche, les données de toxicité aigu€ sont souvent aisément
disponibles ou peuvent €tre obtenues selon des protocoles strictement normalisés. C'est donc cette toxicité
aigué qui a été utilisée comme caractéristique principale pour définir a la fois le danger aigu et le danger
chronique. Il est néanmoins admis que lorsqu'on dispose de données sur la toxicité chronique, celles-ci
devraient pouvoir &tre utilisées pour définir la classe de danger appropriée. La mise au point de critéres
spécifiques faisant appel a ces données constitue donc une priorité majeure dans l'évolution future du schéma
de classification.

A8.2.33 Tout en reconnaissant que la toxicité aigu€ elle-méme n'est pas un moyen de prédiction
suffisamment précis de la toxicité chronique pour étre utilisée seule et directement en vue de définir le
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danger, on considére qu'elle peut étre employée, en association avec un potentiel de bioaccumulation (c'est-a-
dire, un log K. > 4 a moins que le FBC ne soit < 500) ou une exposition a long terme potentielle (c'est-a-dire
une absence de dégradation rapide), comme substitut approprié a des fins de classification. Les substances qui
présentent une toxicité aigu€ et une bioaccumulation importantes manifesteront généralement une toxicité
chronique a des concentrations sensiblement plus faibles. Les rapports précis entre les toxicités chronique et
aigué sont difficiles a prédire et les données de substitution sont donc généralement prudentes. De méme, des
substances qui ne se dégradent pas rapidement sont davantage susceptibles de donner licu a des expositions
prolongées, lesquelles peuvent, a leur tour, entrainer une toxicité a long terme. Ainsi, une substance sera classée
dans la catégorie de danger chronique I, si I'un ou l'autre des critéres suivants est satisfait:

1) CL(E)so pour n'importe quelle espeéce aquatique appropri¢e < 1 mg/l et potentiel de
bioaccumulation (log K, > 4, a moins que le FBC ne soit < 500).

i)  CL(E)so pour n'importe quelle espéce aquatique appropriée <I mg/l et absence de
dégradation rapide.

A8.2.34 Les définitions précises de la toxicité aigué d'une espeéce appropriée, de l'absence de
dégradation rapide et du potentiel de bioaccumulation figurent dans les chapitres A8.3, A8.4 et AS.S5,
respectivement.

A8.2.3.5 Pour certaines substances peu solubles, normalement considérées comme celles présentant
une hydrosolubilit¢ < 1 mg/l, aucune toxicité aigu€ n’est détectée dans les essais réalisés a la limite de
solubilité. Cependant, si le FBC est > 500 ou absent, si le log K, est > 4 (ce qui indique un potentiel de
bioaccumulation) et si la substance n'est pas rapidement dégradable, on applique une classification constituant
une sorte de «filet de sécurité»: il s’agit de la catégorie de danger chronique IV. Pour les substances de ce type, la
durée d'exposition lors des essais de courte durée dans les organismes d'essai peut étre insuffisante pour atteindre
une concentration correspondant au régime permanent. C'est pourquoi, méme en absence de toxicité dans un
essai a court terme (aigu), de telles substances, non dégradables rapidement et sujettes a bioaccumulation,
peuvent néanmoins induire des effets toxiques chroniques, compte tenu du fait qu'une dégradabilité réduite peut
entrainer une durée d'exposition prolongée dans le milieu aquatique.

A8.2.3.6 Lors de la mesure de la toxicité aigué pour le milieu aquatique, il est impossible de tester
toutes les espéces présentes dans 1'écosystéme aquatique. On choisit donc des espéces représentatives qui
couvrent un éventail de niveaux trophiques et de groupements taxonomiques. Les taxons (poissons, crustacés
et plantes aquatiques) retenus pour constituer une sélection de base d'espéces qui serviront a établir la plupart
des profils de danger, représentent 1’ensemble de données minimal permettant une validation compléte du
danger. On utilisera normalement la plus faible des valeurs de toxicité disponibles pour définir la catégorie
de danger. Compte tenu de la grande diversité d’especes présentes dans l'environnement, les trois especes
testées ne peuvent en constituer qu'une représentation approximative, et par prudence on retient donc la
valeur la plus faible pour définir la catégorie de danger. Ce faisant, on reconnait que la sensibilité des
especes peut s'échelonner sur plusieurs ordres de grandeur et qu'il y aura donc des espéces plus sensibles et
des especes moins sensibles dans l'environnement. Ainsi, lorsqu'on dispose de données limitées, I'utilisation
des espéces testées les plus sensibles donne une définition prudente, mais acceptable du danger. Dans les cas
ou l'on peut établir une échelle de sensibilité avec une plus grande précision qu'a 1'habitude, notamment
lorsqu'on dispose d’une base de données étendue, ’emploi de la valeur de toxicité la plus faible pour la
classification peut s’avérer inappropriée. De telles bases de données doivent étre évaluées avec les
précautions de rigueur.

A8.2.4 Application

A8.2.4.1 D'une maniére générale, pour la classification d'une substance, il convient de rechercher des
bases de données et d'autres sources de données appropriées pour obtenir les éléments d'information
suivants:

- la solubilité dans I'eau
- le coefficient de partage octanol-eau (log K,.)
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- le facteur de bioconcentration chez les poissons (FBC)

- la toxicité aquatique aigu€ [C(E)Es]

- la toxicité aquatique chronique (CSEO)

- les données de dégradation disponibles (et la preuve spécifique d'une biodégradabilité
facile)

- les données de stabilité dans l'eau.

Bien qu'elles ne soient pas directement utilisées dans les critéres, les données de solubilité et
de stabilité dans I'eau sont néanmoins importantes car elles apportent une aide utile dans l'interprétation des
données relatives aux autres propriétés (voir par. A8.1.10).

A8.2.4.2 Pour procéder a la classification, il convient d'abord d'examiner les données de toxicité
aquatique disponibles. I est nécessaire de prendre en compte toutes les données disponibles et de choisir
celles qui répondent aux critéres de qualité requis pour la classification. Si 1'on ne dispose d'aucune donnée
satisfaisant aux critéres de qualité imposés par les méthodes normalisées a 1'échelle internationale, il faudra
examiner toutes les données disponibles afin de déterminer si une classification peut étre effectuée. Si les
données indiquent une toxicité aquatique aigué CL(E)s, supérieure a 100 mg/l pour une substance soluble,
cette substance ne sera pas classée comme dangereuse. Dans certains cas, aucun effet n’est détecté au cours
de I'essai: une valeur de toxicité aquatique supérieure a la solubilité dans I'eau est mentionnée, c'est-a-dire
une absence de toxicité aigué dans la gamme de concentrations allant jusqu'a la solubilité dans I'eau dans le
milicu d'essai. Dans un tel cas, et lorsque la solubilité dans le milieu d'essai est > 1 mg/l, la substance n’est
pas classée.

A8.2.4.3 Lorsque les données de toxicité aquatique les plus faibles sont inférieures a 100 mg/l, il
convient premierement de décider dans quelle tranche de danger s'inscrit la toxicité, puis de déterminer si la
substance reléve d'une catégorie de danger chronique et/ou aigu. Cette décision se prend simplement en
examinant les données disponibles concernant le coefficient de partage, le log K, , et la dégradation. Si le
log K, est >4 ou si la substance ne peut étre considérée comme rapidement dégradable, on applique la
catégorie de danger chronique appropriée et la catégorie aigué correspondante de maniére indépendante.
Bien que le log K, constitue I'indication la plus facile & obtenir d'un potentiel de bioaccumulation, il convient
de noter qu'un FBC déterminé expérimentalement est préférable. Lorsque cette valeur est disponible, elle doit
étre utilisée de préférence au coefficient de partage. Dans ces conditions, un FBC > 500 indiquerait une
bioaccumulation suffisante pour classer la substance dans la catégorie de danger chronique appropriée. Si la
substance est rapidement dégradable et présente un faible potentiel de bioaccumulation (FBC < 500 ou, en
l'absence du FBC, log K,. < 4), la substance ne doit pas étre classée dans une catégorie de danger chronique,
seules les catégories de danger aigu devant étre appliquées (voir par. A8.2.1).

A8.2.4.4 Dans le cas de substances peu solubles, généralement celles présentant une hydrosolubilité
dans le milieu d'essai < 1 mg/l, et qui ne présentent pas de toxicité aquatique, il convient de poursuivre
I'examen afin de déterminer s'il faut les classer dans la catégorie de danger chronique IV: si la substance ne
se dégrade pas rapidement et présente un potentiel de bioaccumulation avéré (FBC >500 ou, en I'absence de
FBC, log K, >4), elle est classée dans la catégorie de danger chronique IV.

A8.2.5 Disponibilité des données

Les données utilisées pour la classification des substances peuvent étre tirées des
informations requises a des fins réglementaires et des publications pertinentes, encore qu'un certain nombre
de bases de données internationalement reconnues puissent constituer un bon point de départ. Ces bases de
données présentent une qualité et une exhaustivité variables, et il est peu probable qu'une seule d'entre elles
contienne toutes les informations nécessaires a la classification a attribuer. Certaines bases de données sont
spécialisées dans la toxicité aquatique et d'autres dans le devenir environnemental. Le fournisseur de la
substance chimique a l'obligation de procéder aux recherches et aux contrdles nécessaires pour déterminer
I'étendue et la qualité des données disponibles, et de les utiliser dans I'affectation de la catégorie de danger
appropriée.
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A8.2.6 Qualité des données

A8.2.6.1 L'utilisation précise qui doit étre faite des données disponibles sera décrite dans le chapitre
concerné, mais en regle générale, les données obtenues selon des lignes directrices internationales
normalisées et en conformité avec les Bonnes pratiques de laboratoire (BPL) doivent étre préférées a d'autres
types de données. Cependant, la classification peut étre réalisée sur la base des meilleures données
disponibles. Ainsi, si I'on ne dispose pas de données conformes aux critéres de qualité décrits ci-dessus, il est
quand méme possible de procéder a la classification a condition d’utiliser des données valides. Pour faciliter
cette opération, un guide d'évaluation de la qualité des données a été mis au point et est couramment utilisé.
D'une maniére générale, ce guide distingue les catégories suivantes:

a)  Données provenant de sources officielles, validées par des autorités réglementaires,
telles que les monographies de I'UE sur la qualité de I'eau et les critéres de qualité de
I'eau de I'USEPA (Water Quality Criteria). Ces données peuvent étre considérées
comme valides a des fins de classification. Cependant, ces données ne sont pas les
seules disponibles et leur date d'émission doit étre diiment contrélée. Des données plus
récentes peuvent ne pas avoir été prises en compte;

b)  Données provenant d'essais conformes a des lignes directrices internationalement
reconnues (comme les Lignes directrices de I'OCDE) ou des lignes directrices
nationales de qualité équivalente. Sous réserve des problémes d'interprétation soulevés
dans les chapitres suivants, ces données peuvent étre utilisées pour la classification;

c)  Données provenant d'essais qui, méme s'ils ne sont pas strictement conformes a I’une
des lignes directrices mentionnées plus haut, respectent des principes et des
procédures acceptés et/ou ont fait I'objet d'une procédure d'examen par les pairs avant
leur publication. Lorsque tous les détails expérimentaux de ces essais n'ont pas été
consignés, une appréciation subjective peut s’avérer nécessaire pour définir la validité
de ces données. Mais en principe, elles peuvent étre utilisées dans le cadre du schéma
de classification;

d)  Données obtenues selon des procédures d'essai qui s'écartent sensiblement des lignes
directrices normalisées et sont considérées comme peu fiables. Ces données ne doivent
pas étre utilisées dans la classification;

e)  Données de type QSAR: les conditions d'utilisation de ces données et leur validité sont
examinees dans les chapitres pertinents;

f) Données provenant de sources secondaires telles que manuels, syntheses, citations,
etc., dont la qualité ne peut étre directement évaluée. Il convient d'examiner ces
données pour déterminer si elles sont exploitables dans les cas ou I'on ne dispose pas
de données de qualité 1, 2 ou 3. Ces données doivent étre suffisamment détaillées pour
permettre I'évaluation de leur qualité. Pour déterminer I'acceptabilité de ces données a
des fins de classification, il convient de prendre ddment en compte les difficultés
rencontrées lors des essais, qui peuvent avoir nui a la qualité des données et conduire &
des résultats non significatifs en termes de niveau de danger identifié (voir
par. A8.3.6.2.3).

A8.2.6.2 Une classification peut aussi étre réalisée a partir de jeux incomplets de données de toxicité,
par exemple lorsqu'on ne dispose pas de données pour I'ensemble des trois niveaux trophiques. Dans ces cas,
la classification peut é&tre considérée comme «provisoire» et subordonnée a I'obtention ultérieure
d'informations complémentaires. En général, toutes les données disponibles devront étre prises en compte
avant d'attribuer une classification. En l'absence de données de bonne qualité, il sera nécessaire de prendre en
considération des données de qualité moindre. Dans ces conditions, un jugement devra étre porté quant
au niveau réel de danger. Par exemple, lorsqu'on dispose de données de bonne qualité pour une espece ou un
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taxon particulier, ces données doivent étre utilisées de préférence a toutes les données de qualité inférieure
pouvant également étre disponibles pour cette espéce ou ce taxon. Or, on ne dispose pas toujours de données
de bonne qualité pour I'ensemble des niveaux trophiques dans le jeu de données de base. Pour les niveaux
trophiques pour lesquels on ne dispose pas de données de bonne qualité, il sera nécessaire de prendre en
compte des données de qualité inférieure. La prise en considération de ces données imposera cependant de
tenir compte des difficultés d'obtenir un résultat fiable. Par exemple, dans le cas des produits chimiques
instables en solution aqueuse, les détails et le principe expérimental de I'essai peuvent étre déterminants dans
I'évaluation des possibilités d'utilisation de certaines données, et alors gu'ils seront moins importants pour
d'autres produits. Ces difficultés sont décrites plus en détail dans le chapitre A8.3.

A8.2.6.3 D'ordinaire, la détermination du danger et donc la classification reposent sur des
informations directement obtenues a partir d'essais sur la substance examinée. Dans certains cas, cependant,
les essais présentent des difficultés ou les résultats ne sont pas conformes au bon sens. Par exemple, certains
produits chimiques, bien que stables en flacon, réagissent plus ou moins rapidement dans l'eau, donnant des
produits de dégradation qui peuvent avoir des propriétés différentes. Lorsque cette dégradation est rapide, les
données d'essai disponibles définiront souvent les dangers liés aux produits de dégradation car ce sont eux
qui auront été testés. Normalement, ces données peuvent étre utilisées pour classer la substance meére.
Toutefois, si la dégradation est plus lente, il peut étre possible de tester la substance mére et d'obtenir des
données sur les dangers comme dans I'exemple précédent. La dégradation ultérieure peut ensuite étre prise en
compte pour savoir si I'on doit classer la substance dans une catégorie de danger aigu ou chronique. Il se
peut, dans certains cas, qu'une substance ainsi testée donne en se dégradant un produit encore plus
dangereux. La classification de la substance mere doit alors prendre diment en considération le danger
associé au produit de dégradation et a la vitesse a laquelle ce produit peut se former dans des conditions
environnementales normales.
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A8.3 Toxicité aquatique

A8.3.1 Introduction

A8.3.1.1 L'identification du danger pour 'environnement aquatique associé¢ a une substance se fonde sur
la toxicité aquatique de cette substance. La classification repose sur des données de toxicité obtenues sur les
poissons, crustacés et algues ou plantes aquatiques. Ces taxons sont généralement acceptés comme représentatifs
de la faune et de la flore aquatiques a des fins d'identification du danger. La probabilité de trouver des données
concernant ces taxons particuliers est relativement grande car ils sont reconnus par les autorités réglementaires et
par l'industrie chimique. Afin de mieux délimiter le danger pour le milieu aquatique, on utilise également
d'autres informations sur le comportement en matiére de dégradation et de bioaccumulation. Le présent chapitre
décrit les essais d’écotoxicité, énonce certains concepts de base pour I'évaluation des données expérimentales et
l'utilisation de combinaisons de résultats d'essai en vue de la classification, résume les stratégies suivies a I'égard
des substances «difficiles» et présente un exposé succinct sur l'interprétation de la qualité des données.

A8.3.2 Description des essais

A83.2.1 Pour classer les substances dans le cadre du systéme harmonisé, on considérera indifféremment
les données de toxicité relatives aux especes d'eau douce et aux espeéces marines. Cependant, certains types de
substances, par exemple les produits chimiques organiques ionisables ou les substances organométalliques,
peuvent manifester des toxicités différentes dans 1'eau douce et dans 1'eau de mer. L'objectif de la classification
étant de caractériser le danger dans le milieu aquatique en général, c'est le résultat indiquant la toxicité la plus
forte qui sera retenu.

A8.32.2 Les critéres du Systéme général harmonisé servant a la définition des dangers pour la santé et
l'environnement doivent étre neutres a 1'égard de la méthode d'essai, et donc doivent autoriser différentes
approches dans la mesure ou celles-ci sont scientifiquement correctes et validées selon des procédures et des
critéres internationaux déja mentionnés dans des systémes existants pour les types de danger concernés, et ou
elles produisent des données mutuellement acceptables. Selon ce systeéme (OCDE, 1998):

«La toxicité aigué est normalement déterminée a partir d'une ClLsy @ 96 heures pour les
poissons (Ligne directrice 203 de I'OCDE ou équivalent), d'une CEsy @ 48 heures pour les
crustacés (Ligne directrice 202 de I'OCDE ou équivalent) et/ou d'une CEsy a 72 ou 96 heures
pour les algues (Ligne directrice 201 de I'OCDE ou équivalent). Ces espéces sont considérées
comme représentatives de I'ensemble des organismes aquatiques et les données relatives a
d'autres espéces, comme la lentille d'eau Lemna, peuvent aussi étre prises en compte si la
méthodologie d'essai s'y préte».

Les essais de toxicité chronique supposent une exposition qui persiste ou se poursuit sur une
durée prolongée, pouvant aller de plusieurs jours a un an, voire davantage selon le cycle de reproduction de
l'organisme aquatique considéré. Ces essais de toxicité chronique sont utilisés pour I’évaluation de certains types
de danger relatifs a la croissance, a la survie, a la reproduction et au développement de 1’organisme test.

«Les données de toxicité chronique sont plus difficiles & obtenir que les données de toxicité
aigué, et I'éventail des protocoles d'essai est moins normalisé. Les données obtenues
conformément aux Lignes directrices 210 (Poisson, essai de toxicité aux premiers stades de la
vie), 202 (partie 2) ou 211 (Reproduction des daphnies) et 201 (Algues, essai d'inhibition de la
croissance) de I'OCDE peuvent étre acceptées. D'autres méthodes d’essais validées et
internationalement acceptées peuvent aussi étre utilisées. Il convient d'utiliser les CSEO
(concentrations sans effet observe) ou d'autres CL(E), équivalentes».

A8.323 On notera que plusieurs des lignes directrices de 'OCDE citées comme exemples pour la
classification sont en cours de révision ou doivent faire 1'objet d'une mise a jour. Ces révisions peuvent entrainer
des modifications mineures des conditions d'essai. C'est pourquoi le groupe d'experts chargé de la mise au point
des critéres harmonisés de classification a prévu une certaine souplesse concernant la durée des essais, voire
concernant les espéces utilisées.
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A8.324 On peut trouver de nombreuses sources de lignes directrices permettant de réaliser des essais
acceptables sur des poissons, des crustacés et des algues (OCDE, 1999; EPA, 1996; ASTM, 1999; ISO, UE). La
monographie de 'OCDE No. 11, «Detailed Review Paper on Aquatic Toxicity Testing for Industrial Chemicals
and Pesticides», constitue une bonne compilation de méthodes d'essai représentatives des milieux pélagiques et
de sources d'information sur ce type d’essais. Ce document est également une source pour d’autres
méthodologies d'essai appropriées.

A8.3.2.5 Essais sur les poissons
A8.3.2.5.1 Essais de toxicité aigué

A8.3.2.5.1 Les essais de toxicité aigu€ sont généralement réalisés sur des juvéniles de 0.1 a 5 g, sur une
période de 96 heures. L’effet observé dans ces essais est la mortalité. Les poissons d'un poids supérieur a cet
ordre de grandeur et/ou des durées d'essai inférieures a 96 heures conduisent généralement a une moindre
sensibilité. Cependant, les données de ce type peuvent étre utilisées pour la classification si I'on ne dispose pas de
données acceptables pour des poissons plus petits sur 96 heures d’observation, ou si les résultats de ces essais
pour une taille de poisson ou une durée d'essai différentes sont susceptibles d'aboutir & une classification dans
une catégorie de danger supérieure. Il convient d'utiliser, pour la classification, des essais conformes a la Ligne
directrice 203 de 'OCDE (Poisson, essai de toxicité aigué) ou équivalente.

A8.3.2.5.2 Essais de toxicité chronique

Les essais de toxicité chronique ou a long terme sur les poissons peuvent débuter sur des
ceufs fécondés, des embryons, des juvéniles ou des adultes actifs sur le plan reproductif. On peut utiliser des
essais compatibles avec la Ligne directrice 210 de 'OCDE (Poisson, essai de toxicité aux premiers stades de
la vie), le «fish life-cycle test» (USEPA 850.1500) ou équivalent, dans le cadre du schéma de classification.
Les durées peuvent varier considérablement en fonction de la finalité du test (de 7 jours a plus de 200 jours).
Les effets a observer peuvent inclure le succes de I'éclosion, la croissance (¢volution de la longueur et du
poids), le succes du frai et la survie. Techniquement, la Ligne directrice 210 de 'OCDE (Poisson, essai de
toxicité aux premiers stades de la vie) n'est pas un essai de toxicité «chronique», mais de toxicité
subchronique, a des stades sensibles de la vie. Elle est largement acceptée comme moyen de prédiction de la
toxicité chronique, et utilisée a ce titre a des fins de classification dans le cadre du systeme harmonisé. Les
données de toxicité aux premiers stades de la vie des poissons sont beaucoup plus largement disponibles que
les études sur le cycle de vie ou la reproduction des poissons.

AR3.2.6 Essais sur les crustacés
A8.3.2.6.1 Essais de toxicité aigué

Les essais de toxicité aigu€ sur les crustacés commencent généralement sur des juvéniles au
premier stade larvaire. Pour les daphnies, la durée de I'essai est de 48 heures. Pour les autres crustacés, tels que
les mysidacés ou autres, la durée est généralement de 96 heures. L’effet a observer est la mortalité ou, a défaut,
I'immobilisation. L'immobilisation est définie comme l'absence de réaction a une poussée douce. Il convient
d'utiliser des essais conformes a la Ligne directrice 202 de I'OCDE, partie 1 (Daphnia, essai d'immobilisation
immédiate), au document USA-EPA OPPTS 850.1035 (Mysid acute toxicity) ou a leur équivalent.

A8.3.2.6.2 Essais de toxicité chronique

Les essais de toxicité chronique sur les crustacés débutent généralement aussi sur des juvéniles
au premier stade larvaire et se poursuivent avec la maturation et la reproduction. Pour les daphnies, 21 jours
suffisent pour la maturation et la reproduction de 3 générations. Pour les mysidacés, 28 jours sont nécessaires.
Les effets a observer comprennent le temps nécessaire a 1'obtention d'une premiére génération, le nombre de
descendants produits par femelle, la croissance et la survie. Il est recommandé d’utiliser les essais conformes a la
Ligne directrice 202 de 'OCDE, partie 2 (Daphnia, essai de reproduction), ou au document US-EPA 850.1350
(Mysid chronic) ou équivalent, aux fins de classification.
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A8.3.2.7 Essais sur les algues/plantes
A8.3.4.7.1 Essais sur les algues

Les algues sont cultivées et exposées a la substance testée dans un milieu enrichi en nutriments.
11 convient d'utiliser des essais conformes a la Ligne directrice 201 de I'OCDE (Algues, essai d'inhibition de la
croissance). Les méthodes d'essai normalisées utilisent une densité de cellules dans I'inoculum susceptible
d'assurer une croissance exponentielle sur I'ensemble de 1'essai, qui dure habituellement de 3 a 4 jours.

L'essai sur les algues est un essai a court terme et, bien qu'il vise des effets a la fois aigus et
chroniques, seule la CEs, aigué est utilisée pour la classification dans le cadre du Systéme général harmonisé.
L’effet a observer dans cette étude est de préférence 1'inhibition de la vitesse de croissance algale, car celle-ci ne
dépend pas de la conception de l'essai, alors que la biomasse dépend a la fois de la vitesse de croissance de
l'espece testée et de la durée de l'essai, ainsi que d'autres parametres de conception. Si I’effet expérimental n'est
indiqué qu'en termes de réduction de la biomasse ou n'est pas spécifié, cette valeur peut étre interprétée comme
un critére d’effet équivalent.

A8.3.2.7.1 Essais sur les macrophytes aquatiques

Les plantes vasculaires les plus couramment utilisées pour les essais de toxicité aquatique sont
les lentilles d'eau (Lemna gibba et Lemna minor). L'essai sur Lemna est un essai a court terme et, bien qu'il vise
des effets a la fois aigus et subchroniques, seule la CEs, aigu€ est utilisée pour la classification dans le cadre du
SGH. Les essais durent jusqu'a 14 jours et sont réalisés dans un milieu enrichi en nutriments, semblable a celui
utilisé pour les algues, mais qui peut étre plus riche en nutriments. L'évolution du nombre de frondes produites
est ’effet observé. Il convient d'utiliser des essais conformes a la ligne directrice de I’OCDE pour les essais
portant sur Lemna (en préparation) et au document US-EPA 850.4400 (aquatic plant toxicity, Lemna).

A8.3.3 Concepts de toxicité aquatique

Cette partie traite de I'utilisation des données de toxicité aigu€ et chronique dans Ia
classification, et plus particulicrement des régimes d'exposition, des essais de toxicité algale et de l'utilisation des
données de type QSAR. Pour un examen plus détaillé des concepts de toxicité aquatique, on se référera a Rand
(1996).

A8.3.3.1 Toxicité aigué

A8.3.3.1.1 Aux fins de la classification, la toxicité aigu€ désigne la propriété intrinséque d'une substance
d’étre nocive pour un organisme, dans le cadre d'une exposition de courte durée a cette substance. La toxicité
aigué s'exprime généralement par la concentration qui provoque la mort de 50 % des organismes d'essai (CLs),
ou qui entraine un effet néfaste mesurable sur 50 % des organismes d'essai (par exemple, I'immobilisation
des daphnies), ou qui induit une réduction de 50 % des réponses des organismes d'essai (traités) par rapport
aux organismes témoins (non traités) (par exemple, la vitesse de croissance d'une algue).

A8.3.3.1.2 Les substances dont la toxicité aigué€ a été déterminée comme inférieure a une valeur d’une
partie par million (1 mg/l) sont généralement considérées comme trés toxiques. La manipulation, l'utilisation
ou le rejet dans l'environnement de ces substances présentent un danger trés important et ces substances sont
classées en catégorie danger chronique et/ou aigu I. Au-dessus de cette valeur, on utilise une puissance de
dix pour distinguer les différentes catégories de toxicité aigu€. Ainsi, les substances présentant une toxicité
aigu€ mesurée allant de une a dix parties par million (1 - 10 mg/l) sont classées dans la catégorie II de
toxicité aigué, celles dont la toxicité va de dix a cent parties par million (10 — 100 mg/l) dans la catégorie 111
de toxicité¢ aigu€; et celles dont la toxicité excéde cent parties par million sont considérées comme
pratiquement non toxiques.

A8.3.32 Toxicité chronique

A8.3.3.2.1 Aux fins de la classification, la toxicité chronique désigne les propriétés potentielles ou réelles
d'une substance a provoquer des effets néfastes sur des organismes aquatiques au cours d'expositions
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déterminées en fonction du cycle de vie de cet organisme. Cette toxicité chronique se traduit habituellement par
une série d’effets sub-létaux et s’exprime généralement sous la forme d'une concentration sans effet observé
(CSEO) ou d'une CE, équivalente. Les effets expérimentaux observables concernent généralement la survie, la
croissance et/ou la reproduction. Les durées d'exposition dans les essais de toxicité chronique varient
considérablement en fonction de I’effet mesuré et I'espéce testée.

A8.3.3.2.2 Les données de toxicité chronique sont moins courantes dans certains secteurs que les données
de toxicité aigu€; c’est pourquoi pour les schémas de classification, la toxicit¢ chronique est estimée en
combinant les données de toxicité aigu€, 1’absence de dégradabilité et/ou la bioaccumulation potentielle ou
réelle. Lorsque ces données existent et indiquent une CSEO a long terme > 1 mg/1, elles peuvent étre prises en
compte pour déterminer si la classification de la substance sur la base des données de toxicité aigué doit étre
appliquée. Dans ce contexte, il convient d'appliquer la démarche générale suivante.

Pour annuler une classification de toxicité chronique, la CSEO mise en évidence doit permettre
de lever I’incertitude ayant conduit a cette classification pour chacun des taxons testés. On réalise souvent cette
démonstration en mettant en ¢vidence une CSEO a long terme > 1 mg/l chez les espéces qui sont les plus
sensibles a la toxicité aigué. C'est pourquoi, si la classification d’une substance a été établie sur la base d'une
CLs, aigué chez le poisson, il ne sera généralement pas possible de réfuter cette classification en utilisant la
CSEO a long terme provenant d'un essai de toxicité sur un invertébré. Pour ce faire, la CSEO devrait
normalement provenir d'un essai a long terme chez un poisson de la méme espéce ou d'une espéce de sensibilité
équivalente ou supérieure. De méme, si une classification résulte d'une toxicité aigué€ sur plus d'un taxon, il
faudra démontrer que la CSEO est supérieure a 1 mg/1 pour chacun des taxons. Par ailleurs lorsqu'une substance
est classée dans la catégorie de danger chronique IV, il suffit de démontrer que les CSEO sont supérieures a la
solubilité dans l'eau des substances considérées.

A8.3.3.23 Les essais sur des algues ou sur Lemna ne peuvent étre utilisés pour annuler la classification
de produits chimiques car (1) il ne s'agit pas d'essais a long terme, (2) le rapport toxicité aigué/toxicité
chronique est généralement faible et (3) les valeurs expérimentales finales correspondent davantage a celles
recherchées pour d'autres organismes.

Cependant, lorsqu'une classification a été établie uniquement en raison de la toxicité aigué,
CL(E)s¢, observée dans un essai isolé sur une algue/plante aquatique, mais que les résultats provenant d'une
série d'autres essais sur des algues prouvent que la toxicité chronique (CSEO) pour ce groupe taxonomique
est supérieure a 1 mg/l, ces résultats peuvent étre utilisés pour envisager la déclassification. Actuellement,
cette démarche ne peut étre appliquée aux plantes aquatiques car il n’existe aucun essai de toxicité chronique
normalisé.

A83324 11 est prévu que le Systéme général harmonisé (SGH) contienne une valeur spécifique pour la
toxicité chronique, au-dessous de laquelle les substances seraient classées comme chroniquement toxiques; pour
I’instant, les critéres ne sont pas encore fixés.

A8.3.33 Régimes d'exposition

Quatre types de conditions d'exposition sont utilisés dans les essais de toxicité aigu€ et
chronique et dans les milieux d'eau douce et d'eau salée: régime statique, régime statique avec renouvellement
d’eau (semi-statique), régime a recirculation d’eau et régime dynamique. Le choix du type d'essai a utiliser
dépend généralement des caractéristiques de la substance a tester, de la durée de I'essai, des espéces testées et
des prescriptions réglementaires.

A83.34 Milieux d'essai pour les algues

Les essais sur les algues sont réalisés dans des milieux enrichis en nutriments, et il convient
d'envisager avec prudence l'utilisation de constituants du milieu, comme 'EDTA ou d'autres agents chélateurs.
Lorsqu'on teste la toxicité de produits chimiques organiques, des traces d'un agent chélateur tel que I'EDTA sont
nécessaires pour complexer les oligo-éléments du milieu de culture. En I’absence d’agent chélateur, la croissance
algale peut étre considérablement réduite et la validité¢ de I'essai compromise. Cependant, les agents chélateurs

-372 -



peuvent aussi diminuer la toxicité des substances métalliques testées. Par conséquent, pour les composes
métalliques, il est souhaitable que les données provenant d'essais ou I'on a utilisé une forte concentration d'agents
chélateurs et/ou un exces steechiométrique de chélateur par rapport au fer fassent I'objet d'une évaluation critique.
L'agent chélateur libre peut masquer la toxicité des métaux lourds de fagon considérable, en particulier s'il s'agit
d'un chélateur fort tel que I'EDTA. A contrario, l'absence de fer disponible dans le milieu peut limiter la
croissance algale et, par conséquent, les données provenant d'essais réalisés sans fer et sans EDTA ou avec une
quantité réduite de ces substances, doivent étre traitées avec précaution.

A8.3.3.5 Utilisation des relations quantitatives structure-activité (QSAR)

Aux fins de la classification, et en I'absence de données expérimentales, on peut s'appuyer sur
les QSAR pour prédire la toxicité aigué pour les poissons, les daphnies et les algues de substances non
électrolytiques, non électrophiles et non réactives par ailleurs (voir le chapitre A8.6 sur I’utilisation des données
de type QSAR). Cette utilisation reste problématique pour des substances telles que les organophosphates qui
agissent par des mécanismes spéciaux, par exemple des groupes fonctionnels interagissant avec des récepteurs
biologiques ou pouvant former des liaisons sulfhydryle avec les protéines cellulaires. On a obtenu des données
QSAR fiables pour des produits chimiques narcotiques. Ces substances chimiques sont des non électrolytes de
faible réactivité, telles que hydrocarbures, alcools, cétones et certains hydrocarbures chlorés aliphatiques dont les
effets biologiques sont fonction de leur coefficient de partage. Tout produit chimique organique peut induire une
narcose. Cependant, si le produit chimique est un électrolyte ou contient certains groupes fonctionnels
specifiques entrainant également des effets non narcotiques, tout calcul de toxicité reposant uniquement sur le
coefficient de partage sous-estimera gravement la toxicité. On ne peut pas utiliser de données QSAR relatives a
la toxicité aigué pour le milieu aquatique des composés parents afin de prédire les effets des métabolites ou des
produits de dégradation toxiques, lorsque ceux-ci apparaissent aprés un laps de temps dépassant la durée des
essais de toxicité aigué.

A8.3.4 Poids de la preuve

A8.3.4.1 Il faut utiliser des données de qualité comme base de classification. Celle-ci doit s'appuyer de
préférence sur des sources primaires de données. Il est essentiel que les conditions d'essai soient clairement et
complétement décrites.

A8.3.4.2 Lorsque lon dispose de plusieurs études pour un groupe taxonomique donné, il faut sélectionner
les plus sensibles et ceux de meilleure qualité. Il faut juger au cas par cas de I'opportunité dutiliser, au lieu d'une
étude conforme aux BPL, plut6t une étude non conforme aux BPL mais offrant une observation de meilleure
sensibilité. En régle générale, des résultats indiquant une forte toxicité et provenant d'essais réalisés selon des
lignes directrices non normalisées ou non conformes aux BPL devraient pouvoir étre utilisés pour la
classification, tandis que des études démontrant une toxicité négligeable nécessiteraient un examen plus
approfondi. Les substances difficiles a tester peuvent donner des résultats expérimentaux apparents supérieurs ou
inférieurs a la toxicité réelle. Un jugement d'expert sera alors nécessaire pour leur classification.

A8.3.4.3 Lorsqu'on dispose de données provenant de plus d’un essai acceptable pour le méme groupe
taxonomique, on utilise généralement les plus sensibles (celles présentant la CL(E)s, ou la CSEO la plus faible)
pour la classification. Toutefois, cette sélection doit étre opérée au cas par cas. Lorsqu'on dispose de séries de
données plus importantes (4 valeurs ou plus) pour la méme espece, on peut utiliser la moyenne géométrique des
valeurs expérimentales comme valeur de toxicité représentative pour cette espéce. Pour estimer de telles valeurs
moyennes, il est déconseillé de combiner des essais portant sur différentes espéces d'un méme groupe
taxonomique, ou realisés a différents stades de la vie, dans différentes conditions ou sur différentes durées.

A8.3.5 Substances difficiles a tester

A8.35.1 Des essais de toxicité aquatique valides nécessitent que la substance d'essai soit dissoute dans
le milieu aqueux selon des conditions d'essai bien définies. De plus, une concentration biodisponible du produit
testé doit étre maintenue dans le milieu pendant la durée de I'essai. Certaines substances chimiques sont difficiles
a tester dans les systémes aquatiques, et des recommandations ont été formulées afin d’en faciliter les essais
(DoE, 1996; ECETOC, 1996; et USEPA, 1996). L'OCDE est en train de finaliser un document guide sur les
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essais de toxicité aquatique portant sur les substances et mélanges «difficiles» (OCDE, 2000). Ce document
constitue une bonne source d'information sur les types de substances difficiles a tester et sur les étapes
nécessaires a la formulation de conclusions valides.

A8.35.2 Il existe néanmoins de nombreuses données d'essai obtenues a I'aide de méthodes qui, bien que
non conformes a ce qu'on pourrait considérer aujourd’hui comme de bonnes pratiques d’expérimentation,
peuvent fournir des informations qui se prétent a I'application des criteres de classification. L'interprétation de
telles données nécessite des instructions spéciales, encore qu'en dernier ressort, un jugement d'expert s'impose
pour statuer sur la validité de ces données. Ces substances difficiles a tester peuvent étre des substances peu
solubles, volatiles ou sujettes a une dégradation rapide sous l'effet de processus tels que la phototransformation,
I’hydrolyse, I’oxydation ou la dégradation biotique. Par exemple, lorsqu'on teste des algues, les matériaux
colorés peuvent interférer avec le résultat de I'essai en atténuant la lumiére nécessaire a la croissance cellulaire.
Ou encore, lorsque les substances testées sont sous forme de dispersions troubles, elles peuvent donner lieu a
des mesures de toxicité erronées. L’introduction de la matiére a tester dans la colonne d’eau peut étre
problématique pour des particules ou des solides tels que les métaux. Les fractions pétrolieres obtenues par
distillation peuvent aussi poser des problémes lorsqu’elles sont introduites en milieu aqueux, et presenter des
difficultés d'interprétation lors du choix des concentrations appropriées pour déterminer les valeurs de CL(E)sy.
Le projet de document guide sur les essais de toxicité aquatique des substances et mélanges difficiles décrit les
propriétés les plus courantes de nombreux types de substances susceptibles de poser des problémes lors des
essais.

Stabilité: Si I'on prévoit que les concentrations de la substance chimique testée diminueront en
deca de 80 % de la concentration nominale, l'essai, pour étre valide, peut nécessiter des
régimes d'exposition assurant un renouvellement de la substance testée. Dans ce cas, des
conditions semi-statiques ou dynamiques sont préférables. Des problemes particuliers se posent
alors lors des essais sur des algues, pour lesquels les lignes directrices prévoient généralement la
réalisation d'essais statiques. Alors que d'autres régimes d'exposition sont possibles pour les
crustaces et les poissons, les essais sur les algues sont souvent menés en conditions statiques,
comme indiqué dans les lignes directrices internationalement acceptées. Dans ces essais, il faut
tolérer un certain degré de dégradation et d'autres facteurs pertinents, qui doivent étre diment
pris en compte dans les calculs de concentrations toxiques. Les paragraphes sous A8.3.5.6
présentent quelques approches pour traiter ce probléme. Dans les cas ou une dégradation
intervient, il est également important de prendre en compte l'influence de la nocivité des
produits de dégradation sur la toxicité enregistrée lors de I'essai. Un jugement d'expert devra
étre porté pour décider si les données peuvent étre utilisées pour la classification.

Dégradation: Si un composé se décompose ou se dégrade dans les conditions d'essai, un
jugement d'expert doit intervenir pour calculer la toxicité a des fins de classification, compte
tenu notamment des produits de décomposition connus ou probables. Il est souhaitable de
connaitre les concentrations du matériau parent et de tous les produits de dégradation toxiques
importants. Si l'on sattend a ce que les produits de dégradation soient relativement peu
toxiques, il est souhaitable de mettre en place des régimes d'exposition avec renouvellement du
milieu expérimental, afin de garantir le maintien des concentrations de composés parents.

Saturation: Pour les substances ne comprenant qu'un seul composant, la classification doit
reposer uniquement sur les réponses toxiques observées dans la plage de solubilité du produit
testé, et non sur sa quantité totale au-dessus de la solubilité. Des données indiquant une toxicité
a des niveaux dépassant la solubilité du produit dans I'eau sont fréquentes et, bien qu’elles
soient souvent considérées comme non valides, une certaine interprétation peut cependant étre
possible. Ces problemes se posent généralement lorsqu'on teste des substances peu solubles et
I'on trouvera des indications sur la fagon d'interpréter ces données en A8.3.5.7 (voir également
le document guide sur les essais de toxicité aquatique des substances et mélanges difficiles).

Perturbation du milieu d'essai: Des modes opératoires particuliers peuvent étre nécessaires pour
assurer la dissolution de substances difficiles a tester. Ces mesures ne peuvent entrainer des
modifications importantes du milieu d'essai susceptibles de provoquer une augmentation ou une
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diminution de la toxicité apparente, et donc de modifier le niveau de classification de la
substance d'essai.

Substances complexes: Nombre des substances couvertes par le schéma de classification
sont en fait des mélanges, pour lesquels il est difficile, voire dans certains cas impossible, de
mesurer les concentrations d'exposition. Des matiéres telles que les fractions pétroliéres, les
polymeres, les substances contenant des quantités importantes d'impuretés, etc., posent des
problémes particuliers car la concentration toxique est difficile a déterminer et impossible a
vérifier. Les protocoles d'essai typiques reposent souvent sur la formation d'une fraction
soluble dans I'eau (WSF) ou d'une fraction solubilisée dans l'eau (WAF) et les données sont
rapportées sous forme de taux de matiere appliquée. Ces données peuvent étre utilisées dans
l'application des critéres de classification.

A83.53 Pour la classification des composés organiques, il est souhaitable de disposer de concentrations
d'essai stabilisées et mesurées par analyse. Bien que des concentrations mesurées soient préférables, la
classification peut se fonder sur des études basées sur la concentration nominale appliquée lorsqu'il s'agit des
seules données valides disponibles. Si la matiére est susceptible de se dégrader de manicre substantielle ou d'étre
¢liminée d'une autre mani¢re du milieu aqueux, des précautions doivent étre prises dans l'interprétation des
données et la classification doit s'effectuer en tenant compte, si cela est utile et possible, de la perte du toxique au
cours de l'essai. Par ailleurs, les métaux présentent une série de difficultés qui leur est propre et qui fait 'objet
d'une analyse séparée. Le tableau A8.3.1 énumere plusieurs propriétés des substances difficiles a tester, et
indique leur pertinence du point de vue de la classification.

A8354 Dans les conditions de tests les plus difficiles, la concentration d'essai réelle sera sans doute
inférieure a la concentration d'essai nominale ou prévue. Si l'on évalue a moins de 1 mg/l la toxicit¢ CL(E)so
d'une substance difficile a tester, on peut étre relativement siir que cette substance sera classée dans la catégorie
de danger aigu I (et dans la catégorie de danger chronique I, s'il y a lieu). En revanche, si la toxicité estimée est
supérieure a 1 mg/l, il se peut qu'elle sous-estime la toxicité réelle. Dans ces conditions, un jugement d'expert est
nécessaire pour déterminer si un essai portant sur une substance difficile a tester peut étre accepté a des fins de
classification. Si l'on pense que la nature de la difficulté de ’essai a une incidence non négligeable sur la
concentration réelle lorsque la toxicité est estimée supérieure a 1 mg/l et que la concentration d'essai n'est pas
mesurée, I'essai doit étre interprété pour des fins de classification avec les précautions qui s'imposent.

A8.3.5.5 Les paragraphes qui suivent donnent des indications détaillées au sujet de certains de ces
problémes d'interprétation. Dans ce contexte, il ne faut pas oublier que ces indications sont données a titre
indicatif et que I'on ne peut pas appliquer de régles rigides. Compte tenu de la nature des difficultés, un jugement
d'expert doit toujours intervenir pour déterminer a la fois si I'on dispose de suffisamment d'informations dans un
essai pour juger de sa validité, et si l'on peut calculer un niveau de toxicité susceptible d'étre utilisé dans
l'application des criteres de classification.

A8.3.5.6 Substances instables

A8.3.5.6.1 Bien qu'en principe, il y ait lieu d'adopter des protocoles d'essai qui minimisent les répercussions
de linstabilit¢ des milieux d'essai, il est quasiment impossible pour certains essais, de maintenir une
concentration stable du produit test¢ durant la totalit¢ de I'essai. Les causes les plus courantes d'une telle
instabilité sont I'oxydation, I'hydrolyse, la photodégradation et la biodégradation du produit testé. Alors que ces
formes de dégradation pourraient étre facilement contrélées, ce contrdle fait souvent défaut dans de nombreux
essais. Néanmoins, pour certains essais, en particulier les essais de toxicité aigu€ et chronique vis-a-vis des
poissons, on dispose d'un choix de régimes d'exposition permettant de contribuer a la minimisation des pertes par
instabilité, et on devrait en tenir compte pour décider de la validité¢ des données d'essai.

A8.3.5.6.2 Lorsque l'instabilité intervient dans la détermination du niveau d'exposition pendant I'essai, une
condition préalable essentielle pour I'interprétation des données est de disposer de mesures de la concentration
d'exposition a des instants donnés au cours de l'essai. En 1'absence d’analyses de la concentration au moins au
début et a la fin de I'essai, aucune interprétation fiable ne peut étre effectuée et l'essai doit étre considéré comme
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non valide a des fins de classification. Lorsqu'on dispose de données mesurées, un certain nombre de régles
pratiques peuvent étre prises en compte pour guider l'interprétation:

- Si l'on dispose de données mesurées au début et a la fin de 1'essai (comme cela est normal
pour les essais de toxicité aigu€ sur les daphnies et les algues), on peut calculer la CL(E)sg
a des fins de classification a partir de la moyenne géométrique des concentrations de
début et de fin de 1'essai. Lorsque les concentrations a la fin de 1'essai sont inférieures a la
limite de détection analytique, ces concentrations doivent étre considérées comme égales
a la moitié de cette limite de détection.

- Si l'on dispose de données mesurées au début et a la fin des périodes de renouvellement
du milieu (comme ce peut €tre le cas pour les essais semi-statiques), il convient de
calculer la moyenne géométrique pour chaque période de renouvellement et de
déterminer a partir de ces données l'exposition moyenne sur l'ensemble de la période
d'exposition.

- Si la toxicité peut étre attribuée a un produit de dégradation et si les concentrations de ce
produit sont connues, on peut calculer la CL(E)s, a des fins de classification a partir de la
moyenne géométrique de la concentration du produit de dégradation, qu'on raméne a une
valeur rapportée a la substance mere.

- Des principes semblables s'appliquent aux données mesurées au cours d’essais de toxicité
chronique.

A8.3.5.6.7 Substances peu solubles

A8.3.5.6.7.1  Ces substances, habituellement considérées comme présentant une hydrosolubilité inférieure a
1 mg/l, sont souvent difficiles a dissoudre dans les milieux d'essai, et les concentrations dissoutes se révelent
fréquemment difficiles & mesurer au faible niveau attendu. Pour de nombreuses substances, la solubilité vraie
dans le milieu d'essai sera inconnue et sera souvent considérée inférieure a la limite de détection dans I'eau
purifiée. Néanmoins, de telles substances peuvent présenter une toxicité, et lorsque 1'on n'observe pas d’effet
toxique, il faudra décider si ce résultat peut étre considéré comme valide pour la classification. La décision doit
alors privilégier la prudence et ne doit pas sous-estimer le danger.

A83.5.6.72  En principe, il faut mettre en ceuvre des essais utilisant des techniques de dissolution
appropric¢es et des concentrations mesurées avec précision dans la plage d'hydrosolubilité. Lorsque de telles
données d'essai sont disponibles, elles doivent étre utilisées de préférence a d'autres données. 1l se peut que 1’on
puisse trouver, lorsqu'on examine des données plus anciennes pour de telles substances, des valeurs de toxicité
supérieures a l'hydrosolubilité, ou des quantités dissoutes inférieures a la limite de détection de la méthode
analytique. Dans les deux cas, il est impossible de vérifier les concentrations d'exposition réelles a 'aide de
données mesurées. Si ces données sont les seules bases disponibles pour établir la classification, alors on suivra
certaines régles pratiques pour s’orienter au cours de la prise de décision:

- Lorsque la toxicité aigu€ est observée pour des concentrations supérieures a la solubilité
du produit dans l'eau, on considére a des fins de classification que la CL(E)s, est
inférieure ou égale a l'hydrosolubilit¢ mesurée. Dans ce cas, il est probable que la
substance devra étre classée dans les catégories de danger chronique I et/ou de danger
aigu . En prenant cette décision, il faut aussi considérer la possibilité¢ que la substance
non dissoute en exces elle-méme ait causé des effets physiques sur les organismes d'essai.
Si tel est le cas, 1'essai doit étre jugé comme non valide a des fins de classification.

- Lorsque l'on n'observe aucune toxicité aigué a des concentrations supérieures a la
solubilité du produit dans I'eau, on peut considérer que la CL(E)s, déterminée a des fins
de classification est supérieure a I'nydrosolubilité mesurée. Dans ce cas, il faut décider si
la substance doit étre classée dans la catégorie de danger chronique IV. Avant de décréter
que la substance ne présente aucune toxicité aigué, il faut diiment tenir compte des
techniques employées pour obtenir les concentrations dissoutes maximales. Si ces
techniques ne sont pas considérées comme adéquates, I'essai doit étre jugé comme non
valide a des fins de classification.
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- Lorsque la solubilité dans l'eau est inférieure a la limite de détection de la méthode
analytique pour une substance, et que 1'on observe une toxicité aigué, on considérera que
la CL(E)so a des fins de classification est inférieure a la limite de détection analytique. Si
l'on n'observe aucune toxicité, on considérera que la CL(E)s a des fins de classification
est supérieure a la solubilit¢ dans I'eau. Il convient de prendre aussi diiment en
considération les critéres de qualité des essais mentionnés précédemment.

- Lorsqu'on dispose de données de toxicité chronique, il convient d'appliquer les mémes
régles générales. En principe, seules les données n'indiquant aucun effet du produit pour
des concentrations égales a la limite de solubilité dans l'eau, ou supérieures a 1 mg/I,
doivent étre prises en compte. Encore une fois, si ces données ne peuvent étre validées
sur la base de concentrations effectivement mesurées, on doit alors mettre en ceuvre des
techniques appropriées pour obtenir les concentrations maximales dissoutes.

A83.5.8 Autres facteurs contribuant a la diminution de concentration

Un certain nombre d'autres facteurs peuvent aussi conduire a [’abaissement de la
concentration en produit testé au cours de 1’essai. Ceci peut étre évité par une conception correcte de I'essai.
Si un abaissement de la concentration est intervenu, on devra en tenir compte lors de I’interprétation des
données:

- Sédimentation: ce phénoméne peut se produire au cours d'un essai pour un certain
nombre de raisons. Une des explications les plus courante est que la substance ne s'est pas
vraiment dissoute malgré l'absence apparente de particules, et qu'une agglomération
intervient pendant l'essai, entrainant une précipitation. Dans ces conditions, c’est la
concentration du produit a la fin de I’essai qui sera retenue comme CL(E)s, a des fins de
classification. On peut aussi observer une réaction avec le milieu; ce cas a été traité plus
haut a propos de l'instabilité.

- Adsorption: ce phénoméne peut se produire pour des substances présentant de fortes
caractéristiques d'adsorption, telles qu'une valeur élevée de log K. Lorsqu'il y a
adsorption, la perte de concentration est habituellement rapide et les concentrations de fin
d'essai peuvent constituer la meilleure valeur pour caractériser I'exposition.

- Bioaccumulation: 1’abaissement de la concentration en produit peut résulter de la
bioaccumulation d'une substance dans les organismes d'essai. Ce phénoméne peut étre
particuliérement important lorsque I'hydrosolubilité est faible et la valeur de log K. par
conséquent élevée. On peut calculer la CL(E)s, a des fins de classification a partir de la
moyenne géométrique des concentrations de début et de fin d'essai.

A8.3.5.9 Perturbation du milieu d'essai

A8.3.5.9.1 Les bases et les acides forts peuvent sembler toxiques car ils sont susceptibles de modifier le
pH. Généralement, on prévient cependant les modifications du pH des milieux aquatiques par I’introduction
de systémes tampons dans le milieu d'essai. Si I'on ne dispose d'aucune donnée sur un sel, ce sel doit en
principe étre classé de la méme fagon que 'anion ou le cation de constitution, c'est-a-dire que l'ion auquel est
affecté la classification de toxicité la plus sévere. Si la concentration pour laquelle on observe un effet
toxique ne concerne que l'un des ions, il convient, lors de la classification du sel, de prendre en compte la
différence de masse moléculaire entre 1’ion et le sel, et de corriger cette concentration en la multipliant par le
rapport MM/ MM;,,.

A8.3.59.2 Les polymeéres ne sont normalement pas présents dans les systémes aquatiques. Les polymeres
dispersibles et autres matériaux de masse moléculaire élevée peuvent perturber le systéme d'essai, interférer avec
la consommation d'oxygene et donner lieu a des effets mécaniques ou secondaires. Ces facteurs doivent étre pris
en compte lors de l'examen des données obtenues lors d’essais sur ces substances. Certains polyméres se
comportent toutefois comme des substances complexes, et présentent une importante fraction massique de faible
masse moléculaire qui peut étre lixiviée a partir de la masse du polymeére. Ce cas particulier est examing ci-apres.
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A8.3.5.10 Substances complexes

A8.3.5.10.1 Les substances complexes sont caractérisées par diverses structures chimiques, qui
appartiennent souvent a des familles homologues, mais présentent des valeurs d’hydrosolubilité et d'autres
caractéristiques physico-chimiques trés variables. En présence d’eau, on obtient un équilibre entre les
fractions dissoutes et non dissoutes de la substance testée qui sera caractéristique de la quantité de substance
introduite. De ce fait, les substances complexes sont souvent testées sous la forme d'une fraction soluble dans
l'eau ou d'une fraction solubilisée dans l'eau et l'on enregistre la CL(E)s, d'aprés la quantit¢ ou les
concentrations nominales. On ne dispose normalement pas de données analytiques complémentaires car la
fraction dissoute sera elle-méme un mélange complexe de composants. On désigne parfois par NCLs, la
limite de toxicité, c’est-a-dire la quantité 1étale. Cette concentration déterminée a partir de la fraction soluble
dans 1'eau, WSF, (ou de la fraction solubilisée dans 1’eau, WAF) peut étre utilisée directement pour la
classification.

A8.3.5.10.2  Les polymeres représentent un cas particulier de substances complexes, ce qui nécessite la
prise en compte du type de polymere et de son comportement en maticre de dissolution/dispersion. Les
polyméres peuvent se dissoudre tels quels sans modification (solubilité vraie liée a la taille des particules),
étre dispersibles ou passer partiellement en solution sous forme de fractions de faible masse moléculaire.
Dans ce dernier cas, ce que ’on teste sur le polymere est la capacité de sa fraction de faible masse
moléculaire a se détacher de la masse polymérisée par lixiviation, et la toxicité de ce lixiviat. Le polymeére
peut donc étre considéré de la méme manicre qu'un mélange complexe, dans la mesure ou la quantité testée
de polymére constitue le meilleur moyen de caractériser le produit de lixiviation résultant, et ou la toxicité
peut par conséquent €tre reliée a cette quantité.
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Tableau A8.3.1

Classification des substances difficiles a tester

Propriété

Nature de la difficulté

Pertinence pour la classification

Peu soluble dans
I'eau

Obtenir/maintenir la concentration d'exposition
nécessaire. Analyser la phase d’exposition.

Si I'on observe des réponses toxiques au-dessus
de la solubilité apparente, un jugement d'expert
est nécessaire pour confirmer si ces effets sont
dus a une toxicité chimique ou a un effet
physique; si I'on n'observe aucun effet, il faut
démontrer qu'on a atteint la saturation totale de
la substance dans la phase aqueuse.

Toxique a faible

Obtenir/maintenir la concentration d'exposition

Classification sur la base d'une toxicité

concentration nécessaire. Analyser la phase d’exposition. <1 mg/l

Volatil Maintenir et mesurer la concentration La classification doit étre réalisée sur la base
d'exposition. de mesures fiables des concentrations.

Photodégradable Maintenir la concentration d'exposition. La classification nécessite un jugement

Toxicité des produits de décomposition.

d'expert et doit s'effectuer sur la base de
concentrations mesurées. La toxicité des
produits de décomposition importants doit étre
caractérisée.

Instable en solution
aqueuse

Maintenir la concentration d'exposition.
Toxicité des produits de décomposition.
Comparaison des demi-vies de dégradation et
du régime d'exposition utilis¢ dans les essais.

La classification nécessite un jugement
d'expert, et doit s'effectuer sur la base de
concentrations mesurées; elle doit prendre en
compte la toxicité des produits de
décomposition importants.

Oxydable

Obtenir, maintenir et mesurer la concentration
d'exposition.

Toxicité des structures chimiques modifiées ou
des produits de décomposition.

Comparaison des demi-vies de dégradation et
du régime d'exposition utilisé¢ dans les essais.

La classification nécessite un jugement
d'expert, et doit s'effectuer sur la base de
concentrations mesurées; elle doit prendre en
compte la toxicité des produits de
décomposition importants.

Sujet a la corrosion

Obtenir, maintenir et mesurer la concentration

La classification nécessite un jugement

/transformation d'exposition. d'expert, doit s'effectuer sur la base de

(métaux/composés | Comparaison de la répartition des demi-vies de | concentrations mesurées et doit prendre en

métalliques) dégradation dans la colonne d'eau et du régime compte la toxicité des produits de
d'exposition utilis¢ dans les essais. décomposition importants.

Biodégradable Maintenir la concentration d'exposition. La classification nécessite un jugement
Toxicité des produits de décomposition. d'expert, doit s'effectuer sur la base de
Comparaison des demi-vies de dégradation et concentrations mesurées et doit prendre en
du régime d'exposition utilis¢ dans les essais. compte la toxicité des produits de

décomposition importants.

Adsorbant Maintenir la concentration d'exposition. La classification doit étre basée sur la mesure
Analyser l'exposition. de la concentration de produit disponible.
Atténuation de la toxicité due a une disponibilité
réduite de la substance d'essai.

Chélateur Distinguer les fractions complexées des La classification doit utiliser la mesure de la
fractions non complexées dans le milieu. concentration de produit biodisponible.

Coloré Atténuation de la lumiére (probléeme pour les La classification doit distinguer les effets
algues). toxiques de la réduction de croissance due a

l'atténuation de la lumicre.

Hydrophobe Maintenir la concentration d'exposition & un La classification doit étre basée sur la
niveau constant. concentration mesurée.

Ionisé Maintenir la concentration d'exposition. La classification nécessite un jugement

Toxicité des produits de décomposition.
Comparaison des demi-vies de dégradation et
du régime d'exposition utilis¢ dans les essais.

d'expert, doit s'effectuer sur la base de
concentrations mesurées et doit prendre en
compte la toxicit¢ des produits de
décomposition importants.

Substances et
préparations multi
composants

Préparer des lots d'essai représentatifs.

Considéré de la méme fagon qu'un mélange
complexe.
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A8.3.6 Interprétation de la qualité des données
A8.3.6.1 Normalisation

De nombreux facteurs peuvent influer sur les résultats des essais de toxicité portant sur des
organismes aquatiques. Ces facteurs englobent les caractéristiques de 1'eau d'essai, le protocole expérimental de
l'essai, les caractéristiques chimiques du produit testé et les caractéristiques biologiques des organismes d'essai. 11
importe donc, lorsqu'on réalise des essais de toxicité aquatique, d'utiliser des protocoles d'essai normalisés pour
réduire l'influence de ces sources de variabilité externe. L'objectif de la normalisation des essais et de
I'harmonisation internationale de ces normes est de diminuer la variabilité des essais et d'améliorer la précision,
la reproductibilité et la cohérence des résultats d'essai.

AR.3.6.2 Hiérarchie des données

A8.3.6.2.1 La classification doit reposer sur des données brutes de bonne qualité. On privilégiera les
données obtenues selon les Lignes directrices de 'OCDE pour les essais de substances chimiques ou leur
équivalent, ainsi que selon les Bonnes pratiques de laboratoire (BPL). Les données obtenues a 1'aide de telles
méthodes d'essai harmonisées au plan international et utilisant des espeéces normalisées sont préférables.
Cependant, il est aussi possible d'utiliser les résultats d'essais effectués selon d’autres méthodes reconnues au
niveau international ou national, ou leur équivalent, par exemple, des méthodes ISO ou ASTM. Les données
provenant d'essais qui semblent respecter des lignes directrices reconnues mais qui ne sont pas parfaitement
conformes aux BPL peuvent étre utilisées en l'absence de données pertinentes conformes aux BPL.

A8.3.6.2.2 Pedersen et al. (1995) proposent un systéme d'évaluation de la qualité des données compatible
avec de nombreux autres systémes actuellement en usage, y compris celui employ¢ par 'USEPA pour sa base de
données AQUIRE. On trouvera également dans Mensink et al. (1995) une étude sur la qualité des données. Le
systéme d'évaluation de la qualité des données décrit par Pedersen et al. comprend un schéma d'évaluation de la
fiabilité qui peut étre utilisé comme modele pour la classification dans le cadre du schéma harmonisé. Les trois
premiers niveaux de données décrits par Pedersen correspondent aux données les meilleures.

A8.3.6.2.3 Les données servant a la classification dans le cadre du systéme harmonisé doivent provenir de
sources de données brutes. Cependant, comme de nombreux pays et de nombreuses autorités réglementaires vont
procéder a des classifications a l'aide du systéme général harmonisé, la classification doit permettre I'utilisation
d'études provenant d'autorités nationales et de groupes d'experts, dans la mesure ou ces études s'appuient sur des
sources de données brutes. De telles études doivent contenir des résumés des conditions d'essai suffisamment
détaillés pour que 1'on puisse évaluer le «poids de la preuve» et décider de la classification. Dans certains cas, on
peut utiliser les résultats d’études de groupes réputés, tel que le GESAMP, car on peut avoir accés aux données
brutes.

A8.3.6.2.4 En l'absence de données d'essai expérimentales, il est possible d'utiliser des relations

quantitatives structure-activité (QSAR) validées pour la toxicité aquatique. Lorsqu’elles sont fiables, les données
d'essai sont toujours préférées aux prévisions de type QSAR.
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A8.4 Dégradation
A8.4.1 Introduction

A8.4.1.1 La dégradabilité est I'une des propriétés intrins€ques majeures des substances chimiques qui
déterminent le danger potentiel qu'elles représentent pour l'environnement. Les substances non dégradables
persistent dans I'environnement et possédent par conséquent un potentiel d'effets néfastes a long terme sur le
biotope. A 1'opposé, les substances dégradables peuvent étre éliminées lorsqu’elles se trouvent dans les
égouts, dans les stations d'épuration des eaux usées ou dans l'environnement.

La classification des substances chimiques repose principalement sur leurs propriétés
intrinséques. Cependant, le degré de dégradation d’une substance dépend non seulement de la résistance
intrinseque a la dégradation de la molécule, mais aussi des conditions réelles du milieu environnemental
récepteur, telles que le potentiel redox, le pH, la présence de micro-organismes appropriés, la concentration
de la substance elle-méme, ainsi que l'apparition et la concentration d'autres substrats. L'interprétation des
propriétés de dégradation dans un contexte de classification des dangers pour le milieu aquatique nécessite
donc de disposer de critéres détaillés permettant de mettre en balance les propriétés intrinséques de la
substance et les conditions environnementales existantes, dans le but de parvenir & une conclusion sur le
potentiel d'effets néfastes a long terme. L'objectif du présent chapitre est de fournir des indications permettant
d'interpréter les données relatives a la dégradabilité des substances organiques. Ces indications reposent sur une
analyse des aspects mentionnés ci-dessus concernant la dégradation dans le milieu aquatique. Sur la base de ces
indications, un schéma décisionnel détaillé pour I'utilisation des données de dégradation existantes a des fins de
classification est proposé. Le présent document guide couvre les types de données de dégradation suivants:
données de biodégradabilité immédiate; données de simulation de 1’évolution de la substance dans I'eau, les
sédiments aquatiques et le sol; données sur le rapport DBOs/DCO; et techniques pour estimer la dégradabilité
rapide dans le milieu aquatique. Il examine également la dégradabilité anaérobie, la biodégradabilité intrinséque,
les données issues d’essais de simulation de stations d'épuration des eaux usées, les données relatives aux
transformations abiotiques telles que I'hydrolyse et la photolyse, les processus d'élimination comme la
volatilisation et, enfin, les données obtenues lors d'enquétes sur le terrain et d'études de surveillance.

A8.4.1.2 Le terme dégradation est défini au chapitre 1.2 comme la décomposition de molécules
organiques en molécules plus petites et finalement en dioxyde de carbone, eau et sels. Pour les composés
inorganiques et les métaux, le concept de dégradabilité tel qu'appliqué aux composés organiques n'a guére ou
pas de signification. En effet, la substance peut étre transformée par des processus environnementaux
normaux, de sorte que la biodisponibilité des espeéces toxiques est augmentée ou réduite. Le présent chapitre
traite seulement des substances organiques ou organométalliques. La répartition de la substance du milieu
aqueux vers d’autres compartiments de I’environnement est examinée au A8.7.

A8.4.13 Les données relatives aux propriétés de dégradation peuvent provenir d'essais normalisés ou
d'autres types d'études, ou peuvent étre estimées a partir de la structure des molécules. L'interprétation de ces
données de dégradation a des fins de classification nécessite souvent une évaluation détaillée des données
d'essai. Le présent chapitre donne des indications a ce sujet, et le lecteur trouvera des détails supplémentaires
dans deux appendices a cette annexe décrivant les méthodes disponibles (Appendice AS8.I) et les facteurs
influant sur la dégradation dans les milieux aquatiques (Appendice A8.II).

A8.4.2 Interprétation des données de dégradabilité
A8.4.2.1 Dégradabilité rapide

La classification des dangers liés aux substances chimiques repose normalement sur des
données existantes concernant leurs propriétés environnementales. Il est rare que des données d'essai soient
obtenues dans le simple but d’en faciliter la classification. On dispose souvent d'une large gamme de données
d'essai, qui ne répondent pas nécessairement directement aux critéres de classification. Aussi est-il nécessaire
d’étre guidé pour interpréter les données d'essai existantes dans le contexte de la classification des dangers
pour 'environnement aquatique. Sur la base des critéres harmonisés, des indications sont formulées ci-aprés
pour les trois types de données couverts par l'expression «dégradation rapide» dans l'environnement
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aquatique (voir par. A8.1.8, A8.1.9, A8.1.2.3.1 a A8.2.3.3 et la définition figurant au chapitre 3.10, par.
3.10.2.10.3).

A8.4.22 Biodégradabilité facile

A8.4.2.2.1 La biodégradabilité facile est définie dans la Ligne directrice 301 de 'OCDE (OCDE, 1992).
Toutes les substances organiques qui se dégradent a un degré supérieur au niveau seuil dans un essai de
biodégradabilité facile normalisé de 'OCDE ou un essai similaire doivent étre considérées comme facilement
biodégradables, et par conséquent rapidement dégradables. De nombreuses données d'essai tirées de la littérature
ne spécifient cependant pas toutes les conditions devant étre évaluées pour démontrer si l'essai répond aux
exigences d'un essai de biodégradabilité facile. Un jugement d'expert doit par conséquent étre porté quant a la
validité des données avant que celles-ci puissent étre utilisées a des fins de classification. Avant de conclure a la
biodégradabilité facile d'une substance d'essai, il convient au moins de prendre en compte les paramétres
exposés ci-dessous.

A84222 Concentration de la substance testée

Dans les essais de biodégradabilit¢ facile de I'OCDE, on utilise des concentrations
relativement élevées de substance testée (2 a 100 mg/l). De nombreuses substances peuvent toutefois &tre
toxiques pour les inoculums bactériens & des concentrations aussi fortes, d'ou leur faible dégradation lors des
essais, bien que ces mémes substances puissent étre rapidement dégradables a des concentrations non
toxiques plus faibles. Un essai de toxicité sur des micro-organismes (comme, par exemple, la Ligne
directrice 209 de I'OCDE «-Boue activée, essai d'inhibition de la respiration-», 'essai ISO 9509 - inhibition
de la nitrification ou ISO 11348 - essai d'inhibition de la luminescence de bactéries - peut démontrer la
toxicité de la substance d'essai. Lorsqu'il est probable que 1'absence de dégradabilité facile d'une substance tient
a un effet d’inhibition, on doit utiliser, s'ils sont disponibles, les résultats d'essai mettant en ccuvre des
concentrations de la substance testée plus faibles et non toxiques. On peut alors établir, au cas par cas, une
relation entre ces résultats et les critéres de classification concernant la dégradation rapide, quoique 1’on préfere
en général utiliser des résultats d’essai de dégradation obtenus sur des eaux de surface, avec une concentration en
biomasse réaliste d’un point de vue environnemental et des concentrations en substance testée faibles, donc
¢galement réalistes pour 1’environnement.

A8.4.2.2.3 Intervalle de temps

Les critéres harmonisés comprennent 1’exigence, pour tous les essais de biodégradabilité
facile, d'atteindre le niveau de seuil en moins de 10 jours. Cette exigence n'est pas en accord avec la Ligne
directrice 301 de I'OCDE, dans laquelle l'intervalle de temps de 10 jours s'applique aux essais de
biodégradabilité facile de I'OCDE mais pas a 1’essai MITI I (Ligne directrice 301C de I'OCDE). Dans l'essai en
flacon fermé (Ligne directrice 301D de I'OCDE), on peut utiliser un intervalle de temps de 14 jours au lieu de
10 jours lorsque des mesures doivent étre effectuées au-dela de 10 jours. En outre, les informations dont on
dispose concernant les valeurs de références d’essais de biodégradation sont souvent limitées. Aussi peut-on
dans la pratique, si 'on ne dispose pas d'informations sur l'intervalle de temps de 10 jours, utiliser directement le
pourcentage de dégradation atteint au bout de 28 jours pour évaluer la biodégradabilité facile. Cette solution ne
devrait cependant étre acceptable que pour des données d'essai existantes et des données provenant d'essais dans
lesquels I'intervalle de temps de 10 jours n’est pas applicable.

A84.23 DBOs/DCO

Les informations sur la demande biochimique en oxygéne a 5 jours (DBOs) ne seront
utilisées a des fins de classification que si 1'on ne dispose pas d'autres données de dégradabilité mesurées. On
leur préférera les données provenant d'essais de biodégradabilité facile et d'études de simulation de la
dégradabilité¢ dans un environnement aquatique. L'essai de DBOs, qui est un essai de biodégradabilité
classique, est remplacé de nos jours par les essais de biodégradabilité facile. C'est pourquoi on ne devrait pas
le mettre en ceuvre aujourd'hui pour évaluer la biodégradabilité facile des substances. Cependant, les données
d'essai plus anciennes peuvent &tre utilisées lorsqu'on ne dispose pas d'autres données de biodégradabilité.
Pour les substances dont la structure chimique est connue, on peut calculer la demande théorique en oxygene
(DThO) et cette valeur doit étre utilisée a la place de la demande chimique en oxygéne (DCO).
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A8.4.24 Autres preuves scientifiques convaincantes

A8.4.2.4.1 La dégradation rapide dans le milieu aquatique peut étre démontrée par d'autres données que
celles mentionnées en 3.10.2.10.3 du chapitre 3.10, critéres a) et b), par exemple des données sur la
dégradation biotique et/ou abiotique. Les données de dégradation primaire ne peuvent étre utilisées que s'il
est démontré que les produits de dégradation ne doivent pas étre classés comme dangereux pour le milieu
aquatique, c'est-a-dire s'ils ne répondent pas aux critéres de classification.

A8.4.2.42 Pour remplir le critére ¢) du paragraphe 3.10.2.10.3 du chapitre 3.10 il faut que la substance
soit dégradée dans le milieu aquatique a plus de 70 % en l'espace de 28 jours. Si I'on suppose une cinétique
d’ordre 1, ce qui est raisonnable pour les faibles concentrations observées dans la plupart des milieux
aquatiques, la vitesse de dégradation sera relativement constante sur l'intervalle de temps de 28 jours. Ainsi,
les conditions portant sur la dégradation et la limite de temps seront respectées avec une constante de vitesse
de dégradation moyenne, k > - (In 0.3 — In 1)/28 = 0.043 j. Cette constante correspond a une demi-vie de
dégradation, t;, < In 2/0.043 = 16 jours.

A8.4.2.43 En outre, comme les processus de dégradation dépendent de la température, ce paramétre
doit aussi étre pris en compte lors de I'évaluation de la dégradation dans l'environnement. Pour cette
évaluation, il convient d'utiliser des données provenant d'études menées a des températures réalistes d'un
point de vue environnemental. Si I'on doit comparer des données provenant d'études réalisées a d’autres
températures, on peut utiliser I'approche classique Q10, qui assume que la vitesse de dégradation est divisée
par deux lorsque la température diminue de 10 °C.

A84.2.4.4 Pour déterminer si les données remplissent ce critére, il convient d’interpréter les résultats au
cas par cas. On trouvera toutefois ci-aprés des indications utiles pour l'interprétation de divers types de
données susceptibles d'étre utilisées pour démontrer une dégradation rapide dans l'environnement aquatique.
D'une maniére générale, seules les données provenant d'essais de simulation de biodégradation en milieu
aquatique sont considérées comme directement applicables. Cependant, des données d'essais de simulation
obtenues a partir d’essai sur d'autres compartiments environnementaux pourraient aussi étre prises en
compte; cependant ces données nécessitent généralement un jugement plus scientifique avant d'étre utilisées.

A8.4.2.4.5 Essais de simulation aquatique

Les essais de simulation aquatique sont des essais menés en laboratoire, mais qui simulent
les conditions environnementales et utilisent comme inoculums des échantillons naturels. Les résultats des
essais de simulation aquatique peuvent étre employés directement a des fins de classification, lorsque ces
essais simulent des conditions environnementales réalistes des eaux de surface, a savoir:

. concentrations en substance testée réaliste pour l'environnement aquatique général
(souvent de 1’ordre des ug/l);

. inoculum provenant d'un environnement aquatique pertinent;

. concentration réaliste de l'inoculum (10° a 10° cellules/ml);

. température réaliste (par exemple, 5 °C a 25 °C); et

. détermination de la dégradation ultime (c'est-a-dire du taux de minéralisation
spécifique ou vitesses de dégradation spécifiques pour l'ensemble de la voie de
biodégradation).

Les substances qui, dans ces conditions, sont dégradées a 70 % au moins en l'espace de
28 jours, c'est-a-dire qui présentent une demi-vie < 16 jours, sont considérées comme rapidement
dégradables.
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A8.4.2.4.6. Etudes sur le terrain

Parallélement aux essais de simulation en laboratoire, il existe des études sur le terrain ou
expériences en mésocosme. Dans le cadre de ces études, on peut rechercher le devenir et/ou les effets des
produits chimiques dans des milieux environnementaux ou des niches environnementales. Les données sur le
devenir d’un produit provenant de ce type d’expériences peuvent étre utilisées pour évaluer le potentiel de
dégradation rapide pour ce produit. Cependant, cette évaluation peut souvent étre difficile car elle nécessite
de faire la preuve qu’il y a bien dégradation ultime. On peut étayer cette démonstration en établissant des
bilans massiques montrant qu'il ne se forme pas d'intermédiaires non dégradables et prenant en compte les
fractions éliminées du systéme aqueux sous l'effet d'autres processus comme la sorption dans les sédiments
ou la volatilisation a partir de l'environnement aquatique.

A8.4.2.4.7 Données de surveillance

Les données de surveillance peuvent démontrer I'élimination des polluants de
l'environnement aquatique. Ces données sont cependant trés difficiles a utiliser a des fins de classification.
Au préalable, il est nécessaire de répondre aux questions suivantes:

. L'élimination est-clle le résultat d'une dégradation, ou d'autres processus tels qu'une
dilution ou une répartition entre différents compartiments (sorption, volatilisation) ?

. La formation d'intermédiaires non dégradables est-elle exclue ?

Ces données ne peuvent étre considérées comme utilisables a des fins de classification que si
I'on peut démontrer que I'élimination, en tant que résultat de la dégradation ultime, répond aux critéres de
dégradabilité¢ rapide. En général, les données de surveillance ne doivent étre utilisées que comme preuves
complémentaires soit d'une persistance dans l'environnement aquatique, soit d'une dégradation rapide.

A8.4.2.4.8 Essais de biodégradabilité intrinséque

Les substances qui sont dégradées a plus de 70 % dans les essais de biodégradabilité
intrinseque (Ligne directrice 302 de I'OCDE) présentent un potentiel de biodégradation ultime. Or, compte
tenu des conditions optimales mises en ceuvre dans ces essais, on ne peut supposer une biodégradabilité
rapide des substances intrins€équement biodégradables dans l'environnement. Les conditions optimales des
essais de biodégradabilité intrinséque stimulent l'adaptation des micro-organismes, ce qui augmente le
potentiel de biodégradation par rapport & des milieux naturels. Aussi convient-il, en général, de ne pas
interpréter des résultats positifs comme une preuve de la dégradation rapide dans l'environnement .

A8.4.2.4.9 Essais de simulation des stations d'épuration d’eaux usées

Les résultats des essais simulant les conditions de fonctionnement d'une station d'épuration
des eaux usées (par exemple, la Ligne directrice 303 de I'OCDE) ne peuvent étre utilisés pour évaluer la

*

En relation avec l'interprétation des données de dégradation répondant aux criteres harmonisés de I'OCDE
pour la catégorie de danger chronique IV, le groupe de travail permanent de I'UE examine la possibilité d'utiliser
certains types de données provenant d'essais de biodégradabilité intrinséque dans une évaluation au cas par cas,
comme base du non-classement de substances remplissant par ailleurs ce critére de classification.

Les essais de biodégradabilité intrinseque concernés sont I'essai Zahn Wellens (LD OCDE 302B) et I'essai MITI modifié
(1) (LD OCDE 302 C). Les conditions d'utilisation a cet égard sont les suivantes:

a) Les méthodes ne doivent pas employer de micro-organismes pré-exposés (pré-adaptés).

b) La durée de I'adaptation dans chaque essai doit étre limitée, le point final de I'essai ne doit concerner
que la minéralisation et le niveau de seuil ainsi que le temps nécessaire pour atteindre celui-ci doivent
étre respectivement:

e niveau de seuil de I'essai MITI Il > 60 % en I'espace de 14 jours.

e niveau de seuil de I'essai Zahn Wellens > 70 % en I'espace de 7 jours.
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dégradation dans I'environnement aquatique. Les principales raisons en sont que la biomasse microbienne
d'une station d'épuration est trés différente de la biomasse présente dans l'environnement, que la composition
des substrats différe sensiblement, et que la présence de mati¢res organiques rapidement minéralisées dans
les eaux usées facilite la dégradation de la substance d'essai par co-métabolisme.

A8.4.2.4.10  Données de dégradation dans le sol et les sédiments

Il a été démontré que pour de nombreuses substances non adsorbantes (non lipophiles), on
reléve des vitesses de dégradation plus ou moins identiques dans le sol et dans les eaux de surface. Pour les
substances lipophiles, la vitesse de dégradation sera généralement plus faible dans les sols que dans 1'eau, en
raison de l'immobilisation particlle provoquée par la sorption. Aussi, lorsqu'une étude de simulation a
démontré qu'une substance se dégradait rapidement dans le sol, il est trés probable qu'elle se dégradera aussi
rapidement dans I'environnement aquatique. On admet que lorsque 1’on observe une dégradation rapide dans
le sol par voie expérimentale, on aura aussi une dégradation rapide dans les eaux de surface, a condition que:

. aucune pré-exposition (préadaptation) des micro-organismes présents dans le sol ne
soit intervenue,

. on teste une concentration réaliste en substance d'un point de vue environnemental, et

. la substance subit une dégradation ultime en l'espace de 28 jours, avec une demi-vie
< 16 jours, correspondant a une vitesse de dégradation > 0.043 .

La méme argumentation est considérée comme valide pour des données relatives a la
dégradation de substances dans des sédiments en milieu aérobie.

A8.4.24.11 Données de dégradation anaérobie

Il est impossible d'utiliser des données relatives a la dégradation anaérobie pour décider
qu'une substance doit étre tenue pour rapidement dégradable, car I'environnement aquatique est
généralement considéré étre le compartiment aérobie dans lequel vivent les organismes aquatiques, en
particulier ceux employés pour la classification des dangers pour l'environnement aquatique.

A8.4.2.4.12  Hydrolyse

Les données relatives a I'hydrolyse (par exemple, la Ligne directrice 111 de 'OCDE) ne
peuvent étre prises en compte a des fins de classification que si la demi-vie la plus longue t;, déterminée
dans la gamme de pH 4 a 9 est inférieure a 16 jours. Cependant, I'nydrolyse n'est pas une dégradation ultime
et divers produits de dégradation intermédiaires sont susceptibles de se former, dont certains peuvent ne se
dégrader que lentement. On ne peut prendre en considération les données provenant d'études d'hydrolyse que
si l'on parvient a démontrer de manicre satisfaisante que les produits d'hydrolyse formés ne sont pas des
substances dangereuses au sens des critéres de classification de la toxicité pour le milieu aquatique.

Lorsqu'une substance est rapidement hydrolysée (par exemple, avec t,, < quelques jours), ce
type de dégradation est inclus dans la dégradation globale déterminée par les essais de biodégradation.
L'hydrolyse peut constituer une étape de transformation initiale du processus de biodégradation.

A8.42.4.13  Dégradation photochimique

Les informations relatives a la dégradation photochimique (par exemple, OCDE, 1997) sont
difficiles a utiliser a des fins de classification. Le degré réel de dégradation photochimique dans
I'environnement aquatique dépend des conditions locales (par exemple, profondeur de 1'eau, matiéres solides
en suspension, turbidité) et le danger 1ié aux produits de dégradation n'est généralement pas connu. Il est rare
de disposer d'informations suffisantes pour une évaluation compléte fondée sur la dégradation
photochimique.
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A8.4.2.4.14  Estimation de la dégradation

A8.4.2.4.14.1 Certaines relations quantitatives structure-activité (QSAR) ont été établies afin de préedire
une valeur approximative de la demi-vie d'hydrolyse, valeur qui ne doit étre prise en compte qu'en I'absence
de données expérimentales. Cependant, on ne peut utiliser une demi-vie d'hydrolyse aux fins de classification
que tres prudemment, car I'nydrolyse ne reflete pas la dégradabilité ultime (voir la partie «hydrolyse» de
cette section). En outre, les QSAR élaborées a ce jour sont d’une application plut6t limitée et ne permettent
de prédire le potentiel d’hydrolyse que pour un nombre restreint de catégories chimiques. Par exemple, le
programme de données QSAR baptise HYDROWIN (version 1.67, Syracuse Research Corporation) ne peut
prédire le potentiel d'hydrolyse que pour moins de 20 % des substances existantes possédant une structure
moléculaire (précise) définie recensées par I'UE (Niemel&, 2000).

A8.4.2.4.14.2 En général, aucune méthode d'évaluation quantitative (QSAR) visant a estimer le degré de
biodégradabilité de substances organiques n'est encore suffisamment précise pour prédire la dégradation
rapide. On peut toutefois utiliser les résultats QSAR pour prédire qu’une substance n’est pas rapidement
dégradable. Par exemple, si le Biodegration Probability Program ( BIOWIN version 3.67, Syracuse
Research Corporation) fournit une probabilité estimée par des méthodes linéaires ou non linéaires inférieure
a 0.5, les substances doivent étre considérées comme non dégradables rapidement (OCDE, 1994; Pedersen et
al., 1995 & Langenberg et al., 1996). On peut aussi faire appel & d'autres méthodes (Q)SAR combinées & un
jugement d'expert, par exemple, lorsqu'on dispose de données de dégradation pour des composés
structurellement analogues, mais un tel jugement doit alors étre porté avec de grandes précautions. En
général, en I'absence de données de dégradation disponibles, la prédiction par QSAR de la non-dégradabilité
rapide d'une substance est préférable a une classification par défaut.

A8.4.2.4.15 Volatilisation

Les produits chimiques peuvent étre éliminés de certains milieux aquatiques par
volatilisation. Le potentiel intrinséque de volatilisation est déterminé par la constante de la loi de Henry (H)
de la substance. La volatilisation a partir du milieu aquatique dépend largement des conditions
environnementales de la masse d’eau considérée, notamment de la profondeur de I’eau, des coefficients
d’échange des gaz (fonctions de la vitesse du vent et du débit d’eau) et de la stratification de la masse d’eau. La
volatilisation ne reflétant que la disparition d’une substance chimique de la phase aqueuse, la constante de la loi
de Henry ne peut étre utilisée comme une évaluation de la dégradation aux fins de classification des substances
selon leur danger pour I'environnement aquatique. A cet égard, on pourrait cependant approfondir par exemple la
question des substances qui sont en phase gazeuse a la température ambiante (voir aussi Pedersen et al., 1995).

A8.4.25 Absence de données de dégradation

Si I'on ne dispose d'aucune information utile sur la dégradabilité, qu'il s'agisse de données
déterminées expérimentalement ou de données estimées, la substance doit étre considérée comme non
dégradable rapidement.

A8.4.3 Problémes généraux d’interprétation
A8.43.1 Substances complexes

Les criteres harmonisés de classification des produits chimiques dangereux pour
I'environnement aquatique visent principalement des substances individuelles. Les substances a
multicomposants constituent un type de substances intrinséquement complexes. Elles sont généralement
d'origine naturelle et doivent parfois faire I'objet d'un examen. Ce peut étre le cas de substances chimiques
produites ou extraites a partir d'huiles minérales ou de matériaux végétaux. Ces complexes chimiques
sont normalement considérés comme des substances individuelles dans le contexte réglementaire. Dans
la plupart des cas, ils sont définis comme une série homologue de substances avec une gamme de longueur de
chaine et/ou de degré de substitution. Lorsqu'il en est ainsi, aucune différence majeure de dégradabilité n'est
prévue et le degré de dégradabilité peut &tre établi a partir d'essais portant sur le produit chimigue complexe.
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Une exception peut étre faite lorsqu'on met en évidence une dégradation marginale car, dans ce cas, il se peut
que certaines des substances individuelles soient rapidement dégradables et d'autres non. Cette situation
nécessite une évaluation plus détaillée de la dégradabilité des différents composants de la substance complexe.
Si les composants non dégradables rapidement représentent une proportion importante de la substance complexe
(par exemple, plus de 20 % ou, pour un composant dangereux une teneur encore plus faible), la substance doit
étre considérée comme non dégradable rapidement.

A8.4.3.2 Disponibilité de la substance

A8.4.3.2.1 La dégradation des substances organiques dans I'environnement s'effectue principalement
dans les milieux aquatiques ou dans les phases aqueuses du sol ou des sédiments. L'hydrolyse, bien entendu,
requiert la présence d'eau, dont dépend par ailleurs l'activité des micro-organismes. En outre, la
biodeégradation suppose que les micro-organismes sont directement en contact avec la substance. La dissolution
de la substance dans la phase agqueuse qui entoure les micro-organismes constitue donc le mode de contact le
plus direct entre les bactéries et champignons et le substrat.

A8.4.3.2.2 Les méthodes d'essais normalisées actuelles, utilisées pour étudier la dégradabilité des
substances chimiques, ont été mises au point pour des substances tests facilement solubles. Or, de
nombreuses substances organiques ne sont que peu solubles dans I'eau. Les essais normalisés nécessitant de
2 a 100 mg/l de substance test, il se peut qu'on n'obtienne pas une disponibilité suffisante pour les substances
faiblement hydrosolubles. Pour les composés peu solubles, des méthodes d'essais avec mélange permanent
et/ou a durée d'exposition prolongée, ou des essais de conception spéciale, employant des concentrations de
la substance testée inférieures a la solubilité dans I'eau sont parfois disponibles.

A8.4.3.3 Durée de I'essai inférieure a 28 jours

A8.433.1 Des valeurs de dégradation sont parfois reconnues alors que les essais ont été achevés avant
la période de 28 jours spécifiée dans les normes (voir MITI, 1992). Ces données sont bien sir directement
utilisables lorsqu'on obtient une valeur de la dégradation supérieure ou égale au niveau de seuil. Si un niveau
de dégradation inférieur a la valeur seuil est obtenu, les résultats doivent étre interprétés avec prudence. Il est
possible notamment que la durée de I'essai ait été trop courte et que la structure chimique aurait été dégradée
dans un essai de biodégradabilité de 28 jours. Si une dégradation substantielle se produit dans un laps de
temps court, on peut comparer cette situation au critetre DBOs/DCO > 0.5 ou aux conditions d’essai de
dégradation de 10 jours. Dans ce cas, une substance peut étre considérée comme facilement dégradable (et
donc rapidement dégradable), si:

o la biodégradabilité ultime dépasse 50 % en I'espace de 5 jours, ou

o la constante de vitesse de dégradation ultime sur cette période est supérieure 2 0.1 j7,
valeur correspondant & une demi-vie de 7 jours.

A8.4.3.3.2 Les criteres ci-dessus ont pour objet de s'assurer qu'une minéralisation rapide s'est bien
produite, méme si l'essai s'est achevé en moins de 28 jours, avant que le niveau de seuil ne soit atteint.
L'interprétation de données d'essai ne répondant pas aux niveaux de seuil prescrits doit étre effectuée avec
prudence. Il est impératif de déterminer si une biodégradabilité inférieure au niveau de seuil tient a la
dégradation partielle de la substance et non a une minéralisation compléte. Si la dégradation partielle est
I'explication probable de la biodégradabilité observée, la substance doit étre considérée comme non facilement
biodégradable.

AB8.4.3.4 Biodégradation primaire

Dans certains essais, on suit uniquement la disparition du composé parent (c'est-a-dire la
dégradation primaire), par exemple en suivant la dégradation par des analyses chimiques spécifiques de la
substance testée ou du groupe auquel elle appartient. On ne peut utiliser les données sur la biodégradabilité
primaire pour démontrer une dégradabilité rapide que s'il est possible de mettre en évidence de maniere
satisfaisante que les produits de dégradation formés ne répondent pas aux critéres de classification des
substances dangereuses pour I'environnement aquatique.
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A84.3.5 Résultats contradictoires provenant d'essais de «screening»

A8.4.3.5.1 Lorsque plusieurs données de dégradation sont disponibles pour une méme substance, on
peut se trouver en présence de résultats contradictoires. En général, les résultats contradictoires pour une
substance testée a plusieurs reprises dans le cadre d'un essai de biodégradabilité approprié peuvent étre
interprétés par une approche fondée sur le «poids de la preuve». Cela signifie que si, pour une substance, on
a obtenu a la fois des résultats positifs (c'est-a-dire, une dégradation supérieure au niveau de seuil) et des
résultats négatifs lors d'essais de biodégradabilité facile, il faudra utiliser les données présentant la plus
grande qualité et les mieux étayées pour déterminer la biodégradabilité facile de cette substance. Ainsi, des
résultats positifs d’essais de biodégradabilité facile peuvent étre considérés comme valides, indépendamment des
résultats négatifs, si leur qualité scientifique est bonne et si les conditions d'essai sont bien établies, c'est-a-dire si
les critéres des lignes directrices sont respectés, y compris l'utilisation d'un inoculum non pré-exposé (non
adapté). Aucun des divers essais de «screening» ne se préte a I'étude de tous les types de substances, et il
conviendra d'évaluer avec soin les résultats obtenus a l'issue d'une procédure d'essai ne convenant pas pour la
substance particuliere étudiée, avant de prendre une décision quant a I’utilisation de ces résultats.

A8.4.3.5.2 Ainsi, un certain nombre de facteurs peuvent expliquer I'existence de données de
biodégradabilité contradictoires provenant des essais de «screeningy:

° I'inoculum,;
. la toxicité de la substance d'essai;
. les conditions d'essai;
. la solubilit¢ de la substance d'essai, et
. la volatilisation de la substance d'essai.
A8.4.3.53 La capacité de l'inoculum a dégrader la substance d'essai dépend de la présence et de la

quantité d'agents de dégradation compétents. Lorsque l'inoculum est obtenu a partir d'un environnement
précédemment exposé a la substance d'essai, il peut s'étre adapté, comme le montre une capacité de dégradation
supérieure a celle d'un inoculum provenant d'un environnement non exposé. Dans la mesure du possible,
lI'inoculum doit étre prélevé dans un environnement non exposé, mais pour des substances trés répandues
utilisées en grandes quantités, et libérées a grande échelle ou de fagon plus ou moins continue, ceci peut étre
difficile ou impossible. Si I'on obtient des résultats contradictoires, il convient de vérifier la provenance de
l'inoculum afin de déterminer si des différences dans 'adaptation a la communauté microbienne en sont ou non
la raison.

A8.43.5.4 Comme indiqué précédemment, de nombreuses substances peuvent étre toxiques ou exercer
un effet inhibiteur a 1'égard de l'inoculum aux concentrations relativement élevées testées dans les essais de
biodégradabilité. En particulier, I’essai du MITI modifié (I) (Ligne directrice 301C de I'OCDE) et l'essai de
respirométrie manométrique (Ligne directrice 301F de I'OCDE) prescrivent des concentrations élevées
(100 mg/1) de substance a tester. Des concentrations plus faibles (2 a 10 mg/l) sont prescrites dans l'essai en
flacon fermé (Ligne directrice 301D de I'OCDE). On peut évaluer la possibilité d'effets toxiques en incluant
un controle de toxicité dans l'essai de biodégradabilité facile, ou bien en comparant la concentration testée
avec les résultats provenant d'essais de toxicité sur des micro-organismes, par exemple essai d'inhibition de la
respiration (Ligne directrice 209 de 'OCDE), essai d'inhibition de la nitrification (ISO 9509) ou, si I'on ne
dispose pas d'autres essais de toxicité¢ microbienne, essai d'inhibition de la bioluminescence (ISO 11348). Les
résultats contradictoires peuvent étre dus a la toxicité de la substance d'essai. Si celle-ci n'exerce pas d'effet
inhibiteur & des concentrations réalistes d'un point de vue environnemental, la dégradation la plus poussée
mesurée dans les essais de «screening» peut étre utilisée comme base pour la classification. Si, en outre, 1’on
dispose de données de simulation, la prise en compte de ces données peut étre particuliérement importante car
une concentration faible et non inhibitrice de la substance a pu étre utilisée, donnant ainsi une indication plus
fiable de la demi-vie de biodégradation de la substance dans des conditions d'environnement réalistes.

A8.4.3.5.5 Si la solubilité de la substance testée est inférieure aux concentrations utilisées dans 1’essai, ce
parametre peut constituer le facteur limitant de la dégradation réelle mesurée. Dans un tel cas, les résultats
provenant des essais utilisant les concentrations les plus faibles, c'est-a-dire souvent de I'essai en flacon fermé

- 388 -



(Ligne directrice 301D de 'OCDE), doivent prévaloir sur les autres. En général, 1'essai de disparition du COD
(Ligne directrice 301A de 'OCDE) et l'essai de «screening» modifié de I'OCDE (Ligne directrice 301E de
I'OCDE) ne conviennent pas pour tester la biodégradabilité des substances peu solubles (par exemple, Ligne
directrice 301 de I'OCDE).

A8.4.3.5.6 Les substances volatiles ne doivent étre testées que dans des systémes fermés, comme dans
l'essai en flacon fermé (Ligne directrice 301D de I'OCDE), 1'essai MITTI (I) modifi¢ (Ligne directrice 301C
de I'OCDE) ou l'essai de respirométriec manométrique (Ligne directrice 301F de I'OCDE). 11 convient
d'évaluer avec prudence les résultats provenant d'autres essais, et de ne les prendre en compte que si I'on peut
démontrer, par exemple par une estimation des bilans massiques, que 1'élimination de la substance d'essai ne
résulte pas d'une volatilisation.

A84.3.6 Variation des données d'essais de simulation

Pour des produits chimiques hautement prioritaires, on peut disposer d'un certain nombre de
données d'essais de simulation. Ces données fournissent souvent une série de demi-vies dans des milieux tels
que le sol, les sédiments et/ou les eaux de surface. Les différences observées entre les demi-vies provenant
d'essais de simulation réalisés sur une méme substance peuvent refléter des différences entre les conditions
d'essai, dont toutes peuvent étre pertinentes d'un point de vue environnemental. Il convient de choisir pour la
classification une demi-vie appropriée, située a l'extrémité supérieure de la série des demi-vies provenant de ces
études, en appliquant une démarche reposant sur le poids de la preuve et en tenant compte du réalisme et de la
pertinence des essais utilisés par rapport aux conditions environnementales. En général, les données tirées
d'essais de simulation relatifs aux eaux de surface sont préférables aux données provenant d'essais de simulation
concernant les sédiments aquatiques ou les sols lorsqu'il s'agit d'évaluer la dégradabilit¢ rapide dans

vi uatique.
l'environnement aquatique

A8.4.4 Schéma décisionnel

Le schéma décisionnel suivant peut étre utilisé en tant qu'indication générale pour faciliter la
prise de décision au sujet de la dégradabilité rapide dans l'environnement aquatique et de la classification des
produits chimiques dangereux pour cet environnement.

Une substance est considérée comme non dégradable rapidement, sauf si une au moins des
conditions suivantes est remplie:

a) on démontre que la substance est facilement biodégradable dans un essai de
biodégradabilité facile de 28 jours. Le niveau de seuil de 'essai (élimination de 70 % du
COD ou consommation de 60 % de la demande théorique en oxygene) doit étre atteint
dans les 10 jours suivant le début de la biodégradation, si les données d'essai
disponibles permettent d'évaluer ce résultat. Si cette condition n’est pas satisfaite, le
niveau de seuil doit étre évalué, si possible, a l'intérieur d'un intervalle de temps de
14 jours ou apres 'achévement de I'essai; ou

b)  on démontre que la substance subit une dégradation ultime lors d'un essai de simulation
dans des eaux de surface, avec une demi-vie <16 jours (correspondant a une
dégradation > 70 % en I'espace de 28 jours); ou

¢)  on démontre que la substance subit une dégradation primaire (biotique ou abiotique)
dans l'environnement aquatique, avec une demi-vie < 16 jours (correspondant a une
dégradation > 70 % en l'espace de 28 jours) et que les produits de dégradation ne
remplissent pas les critéres de classification comme substances dangereuses pour
I'environnement aquatique.

*

Les essais de simulation doivent refléter des conditions environnementales réalistes, telles qu'une faible
concentration du produit chimique, une température réaliste et I'utilisation d'une biomasse microbienne
ambiante n'ayant pas subi de pré-exposition au produit chimique.
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Lorsque ces données ne sont pas disponibles, la dégradation rapide peut étre démontrée si
l'un des critéres suivants est rempli:

d)

on démontre que la substance subit une dégradation ultime dans un essai de simulation
sur des sédiments ou des sols aquatiques , avec une demi-vie < 16 jours (correspondant
a une dégradation > 70% en 1'espace de 28 jours); ou

si I'on dispose seulement de données sur la DBOs et la DCO, le rapport DBOs/DCO
est supérieur ou égal a 0.5. Le méme critére s'applique aux essais de biodégradabilité
facile d'une durée inférieure a 28 jours, si la demi-vie est en outre inférieure
a<7jours.

Si I'on ne dispose d'aucun des types de données ci-dessus, la substance est considérée comme
n'étant pas rapidement dégradable. Le respect d'un au moins des critéres suivants peut étayer cette décision.

)

la substance n'est pas intrinséquement dégradable dans un essai de biodégradabilité
intrinséque; ou

une biodégradabilité lente de la substance est prédite par des QSAR scientifiquement
valides, par exemple, dans le Biodegradation Probability Program, le résultat de
dégradation rapide (mode¢le linéaire ou non linéaire) est inférieur a 0.5; ou

la substance est considérée comme non dégradable rapidement sur la base de preuves
indirectes telles que, par exemple, la connaissance de substances structurellement

similaires; ou

on ne dispose d'aucune autre donnée concernant la dégradabilité.

*

Les essais de simulation doivent refléter des conditions environnementales réalistes, telles qu'une faible

concentration du produit chimique, une température réaliste et I'utilisation d'une biomasse microbienne
ambiante n'ayant pas subi de pré-exposition au produit chimique.
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A8.5 Bioaccumulation

A8.5.1 Introduction

A8.5.1.1. La bioaccumulation est l'une des propriétés intrinséques importantes des substances
chimiques qui détermine leur danger potentiel pour l'environnement. La bioaccumulation d'une substance
dans un organisme ne constitue pas un danger en soi, mais la bioconcentration et la bioaccumulation
entraineront une charge corporelle qui pourra ou non conduire a des effets toxiques. Le systéme harmonisé
de classification des dangers pour la sant¢é humaine et I'environnement des substances chimiques (OCDE,
1998) contient I'expression «potentiel de bioaccumulation». Il convient cependant d'établir une distinction
entre bioconcentration et bioaccumulation. La bioconcentration est définie comme le résultat net de
l'absorption, de la transformation et de I'élimination d'une substance dans un organisme, résultant d'une
exposition via l'eau; tandis que la bioaccumulation englobe toutes les voies d'exposition (air, eau,
sédiments/sol et aliments). Enfin, la biomagnification est définie comme l'accumulation et le transfert de
substances par l'intermédiaire de la chaine alimentaire, entralnant une augmentation des concentrations
internes dans les organismes situés a des niveaux plus élevés de la chaine trophique (Commission
européenne, 1996). Pour la plupart des produits chimiques organiques, on pense que l'absorption a partir de
I'eau (bioconcentration) constitue la voie d'absorption prédominante. L'absorption a partir des aliments ne
devient importante que pour les substances trés hydrophobes. Par ailleurs, les critéres de classification
harmonisés utilisent le facteur de bioconcentration (ou le coefficient de partage octanol-eau) comme mesure
du potentiel de bioaccumulation. Pour toutes ces raisons, le présent document guide ne considére que la
bioconcentration et ne tient pas compte de 'absorption par l'intermédiaire des aliments ou d'autres voies.

A8.5.1.2 La classification d'une substance chimique repose principalement sur ses propriétés
intrinséques. Cependant, le degré de bioconcentration dépend également de facteurs tels que le degré de
biodisponibilité, la physiologie de 'organisme d'essai, le maintien d'une concentration d'exposition constante,
la durée d'exposition, le métabolisme a l'intérieur du corps de I'organisme cible et I'excrétion. L'interprétation
du potentiel de bioconcentration aux fins de la classification nécessite donc une évaluation des propriétés
intrinséques de la substance, ainsi que des conditions expérimentales dans lesquelles le facteur de
bioconcentration (FBC) a été déterminé. A partir de ce document guide, un schéma décisionnel pour aider a
la classification des données a partir de la bioconcentration ou le log K,. a ét¢ mis au point. Le présent
chapitre porte principalement sur les substances organiques et les composés organométalliques. La
bioaccumulation des métaux est également examinée au chapitre AS8.7.

A8.5.1.3 Les données relatives aux propriétés de bioconcentration d'une substance peuvent E&tre
obtenues par des essais normalisés ou estimées a partir de la structure de la molécule. L'interprétation de ces
données a des fins de classification nécessite souvent une évaluation détaillée des résultats d'essai. Pour
faciliter cette évaluation, deux annexes supplémentaires ont ¢té jointes a ce document. Elles décrivent les
méthodes disponibles (appendice III de cette annexe) et les facteurs influant sur le potentiel de
bioconcentration (appendice IV de cette annexe). Enfin, deux autres appendices (appendice V et VI de cette
annexe) contiennent respectivement une liste des méthodes expérimentales normalisées de détermination de
la bioconcentration et de K, et une liste de références.

A8.5.2 Interprétation des données de bioconcentration

A8.5.2.1 La classification d'une substance chimique sous l'angle des dangers pour I'environnement
repose normalement sur les données existantes concernant ses propriétés environnementales. Les données
d'essai sur une substance sont rarement produites avec pour objectif principal d’en faciliter la classification.
On dispose souvent d'une gamme variée de données d'essai, qui ne cadrent pas nécessairement avec les
critéres de classification. Il est donc nécessaire de donner des indications pour interpréter les données d'essai
existantes dans le contexte de la classification des dangers.

A8.5.2.2 La bioconcentration d'une substance organique peut étre déterminée expérimentalement par
des essais de bioconcentration, au cours desquels on mesure le FBC comme le rapport entre la concentration
de la substance dans 1'organisme et sa concentration dans I'eau aux conditions d'équilibre; la bioconcentration
peut aussi étre estimée a partir de la constante cinétique d'absorption (K;) et de la constante cinétique
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d'élimination (k,) (Ligne directrice 305 de I'OCDE, 1996). En général, le potentiel de bioconcentration d'une
substance organique est principalement lié au caractere lipophile de cette substance. Ce caractére se mesure
par le coefficient de partage octanol-eau (Kqe) qui, pour les substances organiques lipophiles non ioniques,
subissant un métabolisme ou une biotransformation minimale a l'intérieur de l'organisme, est corrélé au
facteur de bioconcentration. Par conséquent, on utilise souvent K, pour estimer la bioconcentration de
substances organiques a partir de la relation empirique entre log FBC et log K. Pour la plupart des
substances organiques, on dispose de méthodes d'estimation pour calculer K. Les données relatives aux
propriétés de bioconcentration d'une substance peuvent donc étre (1) déterminées expérimentalement,
(2) estimées a partir de valeurs de K, déterminées expérimentalement, ou (3) estimées a partir de valeurs de
Kee Obtenues par I'application de relations quantitatives structure-activité (QSAR). On trouvera ci-apres des
indications pour l'interprétation de ces données, ainsi que des indications sur I'évaluation des catégories
chimiques nécessitant une attention spéciale.

A8.5.2.3 Facteur de bioconcentration (FBC)

A85.2.3.1 Le facteur de bioconcentration est défini comme le rapport pondéral entre la concentration de
la substance chimique dans un organisme et sa concentration dans le milieu environnant, ici I'eau, a I'état
d’équilibre. Ainsi le FBC peut étre déterminé expérimentalement dans les conditions correspondant a I'état
d’équilibre & partir de concentrations mesurées de la substance chimique. Cependant, il peut aussi étre
calculé comme le rapport entre les constantes d'absorption et d'élimination d’ordre 1, cette méthode ne
nécessitant pas de se trouver aux conditions d'équilibre.

A8.5.2.3.2 Différentes lignes directrices pour les essais, visant a déterminer expérimentalement la
bioconcentration chez le poisson, ont été étudiées et adoptées, la plus couramment appliquée étant la ligne
directrice de I’OCDE pour les essais sur les substances chimiques No. 305 (OCDE, 1996).

A8.5.2.3.3 En fin de compte, aux fins de classification, on préférera toujours des valeurs du FBC
déterminées par voie expérimentale et de grande qualité; de telles données ont priorité sur des données de
substitution comme K, par exemple.

A8.5.2.3.4 Les données de grande qualité sont définies comme des données pour lesquelles les critéres
de validité de la méthode d'essai appliquée sont respectés et décrits; par exemple: maintien de la
concentration d'exposition & une valeur constante, variations de la teneur en oxygeéne et de la température et
attestation que les conditions d'équilibre ont été atteintes, etc. L'expérience sera considérée comme une étude
de grande qualité si une description convenable en est fournie (par exemple, par les Bonnes pratiques de
laboratoire), permettant ainsi de vérifier que les critéres de validité sont bien respectés. De plus, une méthode
analytique appropriée doit étre utilisée pour doser la substance chimique testée et ses métabolites toxiques
dans I'eau et les tissus de poisson (voir partie 1 de I’appendice 111 pour plus de détails).

A8.5.2.35 Une qualité médiocre ou incertaine des valeurs du FBC peut se traduire par une valeur
erronée ou trop faible de ce facteur; c'est le cas, par exemple, lorsqu'on a utilisé les concentrations mesurées
de la substance d'essai dans le poisson et dans I'eau, mais que les mesures ont été realisées aprés une durée
d'exposition trop courte, pour laquelle les conditions d'équilibre n'étaient pas atteintes (voir Ligne directrice
306 de I'OCDE, 1996, concernant l'estimation du temps nécessaire pour atteindre I'équilibre). Par
conséquent, ces données doivent faire I'objet d'une évaluation soigneuse avant d'étre utilisées et il convient
d'envisager d'employer K, a la place.

A8.5.2.3.6 En I’absence de valeur du FBC pour le poisson, il est possible d'utiliser des données de
grande qualité relatives a la valeur de ce facteur pour d'autres espéces, d’organismes aquatiques (par
exemple, FBC déterminé sur des moules bleues, des huitres, des coquilles Saint-Jacques (ASTM E 1022-
94)). Les valeurs du FBC rapportées pour des micro-algues doivent étre utilisées avec prudence.

A8.5.2.3.7 Pour les substances fortement lipophiles, par exemple présentant une valeur de log Kge
supérieure a 6, les valeurs du FBC déterminées expérimentalement tendent & diminuer lorsque log Kee
augmente. Les explications théoriques de cette non-linéarité font principalement référence a une diminution
de la cinétique de perméabilité membranaire ou a une baisse de la solubilité des substances testées dans les
lipides biotiques pour les grosses molécules. On observera alors un faible degré de biodisponibilité et
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d'absorption de ces substances dans l'organisme. D'autres facteurs peuvent notamment intervenir: artefacts
expérimentaux, tel qu'un équilibre non atteint, réduction de la biodisponibilité due a 1’adsorption sur des
matiéres organiques présentes dans la phase aqueuse, et erreurs analytiques. Il convient donc de prendre des
précautions particulieéres pour évaluer les données expérimentales relatives au FBC de substances fortement
lipophiles, car ces données comporteront un niveau d'incertitude beaucoup plus élevé que les valeurs de FBC
déterminées pour des substances moins lipophiles.

A8.5.2.3.8 FBC pour différentes espéces d'essai

A8.5.2.3.8.1 Les valeurs de FBC utilisées pour la classification reposent sur des mesures portant sur un
organisme entier. Comme indiqué précédemment, les meilleures données pour la classification sont les
valeurs du FBC obtenues a l'aide de la méthode d'essai OCDE 305, ou de méthodes équivalentes au plan
international, faisant appel a des poissons de petite taille. Le rapport surface branchiale/poids étant plus élevé
pour les petits organismes que pour les grands, les conditions a 1'état stationnaire sont atteintes plus tot dans
les premiers que dans les seconds. La taille des organismes (poissons) utilisés dans les études de
bioconcentration présente donc une importance considérable au regard de la durée de la phase d'absorption,
alors que la valeur du FBC n’est exprimée qu’a partir des concentrations en produit testé mesurées dans le
poisson et dans I'eau, a 1'état stationnaire. C'est pourquoi, si de gros poissons, par exemple des saumons
adultes, ont été utilisés dans des études de bioconcentration, il est important de considérer si la période
d'absorption a été suffisamment longue pour que I'état stationnaire ait €té atteint ou pour qu'une constante
cinétique d'absorption puisse étre déterminée avec précision.

A8.5.2.3.8.2  En outre, lorsqu'on utilise des données existantes aux fins de classification, il se peut que les
valeurs du FBC aient été obtenues a partir de plusieurs poissons différents ou d'autres espéces aquatiques
(par exemple, des palourdes), et pour différents organes du poisson. La comparaison de ces données entre
elles et avec les critéres de classification nécessitera par conséquent certaines bases communes ou une
normalisation. On a noté qu'il existait une relation étroite entre la teneur en lipides d'un poisson ou d'un
organisme aquatique et la valeur du FBC observée. Par conséquent, lorsqu'on compare les valeurs du FBC
pour différentes espéces de poissons ou lorsqu'on convertit des valeurs du FBC pour des organes spécifiques
en valeurs relatives au corps entier, en général on procede en exprimant les valeurs du FBC par rapport a une
teneur en lipides comparable. Si, par exemple, on trouve dans la littérature des valeurs du FBC relatives au
corps entier ou a des organes spécifiques, la premicre étape consiste a calculer le FBC par rapport au
pourcentage de lipides, en utilisant une teneur relative en graisses dans le poisson (on trouvera dans la
littérature ou la ligne directrice pour les essais la teneur en graisse caractéristique de I'espece d'essai) ou dans
l'organe. La deuxiéme étape consiste a calculer le FBC relatif au corps entier d’un organisme aquatique type
(c'est-a-dire, un petit poisson), en se basant sur une teneur moyenne théorique en lipides. Le plus souvent, on
utilise une valeur par défaut de 5 % (Pedersen et al., 1995), car elle représente la teneur en lipides moyenne
des petits poissons utilisés dans la Ligne directrice 305 de 'OCDE (1996).

A8.5.2.3.8.3  Généralement, on utilise la valeur du FBC valide la plus élevée, exprimée par rapport a cette
base lipidique commune, pour déterminer la valeur du FBC par rapport au poids frais, en vue de la comparer
avec la valeur limite de 500 retenue dans les critéres de classification harmonisés (voir Figure 3.10.1 du
chapitre 3.10).

A8.52.3.9 Utilisation de substances marquées

A8.5.2.3.9.1 L'utilisation de substances d'essai ayant subi un marquage radioactif peut faciliter 1'analyse
des échantillons d'eau et de poissons. Cependant, & moins d'€tre associée a une méthode d'analyse spécifique,
la mesure de la radioactivité totale refléte la présence de la substance meére, ainsi que celle d'un ou plusieurs
de ses métabolites éventuels et du carbone éventuellement métabolisé, qui a été incorporé dans des
molécules organiques des tissus. De ce fait, les valeurs du FBC déterminées a l'aide de substances d'essai
marquées sont donc normalement surestimées.

A8.5.2.3.9.2 Lorsqu'on utilise des substances marquées, le marquage radioactif est le plus souvent situé
dans la partie stable de la molécule, et c'est pourquoi la valeur du FBC ainsi déterminée inclut le FBC des
métabolites. Pour certaines substances, c'est le métabolite qui présente la toxicité la plus sévére et le potentiel
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de bioconcentration le plus élevé. De telles mesures portant a la fois sur la substance meére et ses métabolites
peuvent par conséquent étre importantes pour l'interprétation du danger pour l'environnement aquatique (y
compris le potentiel de bioconcentration) de ces substances.

A8.5.2.3.93 Dans les expériences ayant fait appel a des substances marquées, on trouve souvent des
concentrations élevées de marqueurs radioactifs dans la vésicule biliaire des poissons. La cause en est
attribuée a I’activité de biotransformation du foie et a l'excrétion ultérieure des métabolites dans la vésicule
(Comotto et al., 1979; Wakabayashi et al., 1987; Goodrich et al., 1991; Toshima et al., 1992). Lorsque les
poissons ne mangent pas, le contenu de leur vésicule biliaire ne se vide pas dans l'intestin et des
concentrations élevées de métabolites peuvent s'accumuler dans la vésicule. Le régime alimentaire peut ainsi
avoir un effet prononcé sur le FBC mesuré. Dans la littérature, on trouve de nombreuses études faisant appel
a des composés marqués dans lesquelles les poissons ne sont pas nourris. On reléve donc des concentrations
¢levées de matiére radioactive dans la vésicule biliaire. Ces études aboutiront dans la plupart des cas a une
surestimation de la bioconcentration. Ainsi, lors de I'évaluation d’essais dans lesquels on a utilisé¢ des
composés marques, il est essentiel d'examiner également le régime alimentaire.

A8.5.2.3.94 Sile FBC, exprimé a partir des résidus radioactifs, est > 1 000, la Ligne directrice 305 de
I'OCDE (1996) recommande fortement, par exemple pour les pesticides, d'identifier et de quantifier les
produits de dégradation dans les tissus de poisson s’ils représentent au moins 10 % des résidus totaux a 1'état
stationnaire. En l'absence d'une identification et d'une quantification des métabolites, I'évaluation de la
bioconcentration doit se fonder sur la valeur du FBC mesurée sur les composés marqués. Si, pour des
substances ayant une forte tendance a la bioaccumulation (FBC > 500), on dispose uniquement d’une part de
valeurs du FBC déterminées a partir de mesures du composé parent et d’autre part de mesures sur des
composés marqués, il convient d'utiliser ces derniéres pour établir la classification de ces substances.

A8.5.24 Coefficient de partage octanol-eau (Kq)

A8.5.24.1 Pour les substances organiques, il est préférable d'utiliser des valeurs de K, de grande
qualité obtenues expérimentalement, ou des valeurs déterminées par des études et désignées comme «valeurs
recommandéesy». En 1'absence de données expérimentales de grande qualité, il est possible d'utiliser, dans le
processus de classification, des données validées de type QSAR (relations quantitatives structure-activité)
pour évaluer log K. De telles QSAR validées peuvent étre employées sans modification des critéres
convenus si elles ne portent que sur des produits chimiques pour lesquels leur applicabilité est bien définie.
Pour des substances comme les bases et acides forts, les substances réagissant avec I'éluant ou les substances
tensioactives, il vaut mieux fournir une valeur de K, estimée a partir des QSAR ou a partir des solubilités
individuelles dans le n-octanol et 1'eau, qu’une valeur basée sur la détermination analytique de K, (CEE A.8,
1992; Ligne directrice 117 de 'OCDE, 1989). Dans le cas de substances ionisables, on réalisera les mesures
sur la forme non ionisée de ces substances (acide ou base libre), en utilisant simplement un tampon
approprié, dont le pH sera inférieur au pK pour un acide libre ou supérieur au pK pour une base libre.

A8524.2 Détermination expérimentale de K.

Pour déterminer expérimentalement K., plusieurs méthodes différentes, en flacon agités et
par chromatographie en phase liquide a haute performance (CLHP), sont décrites dans les lignes directrices
normalisées, notamment la Ligne directrice 107 de I'OCDE (1995), la Ligne directrice 117 de 'OCDE
(1989), les documents CEE A.8. (1992), EPA-OTS (1982), EPA-FIFRA (1982), ASTM (1993) et la méthode
pHmétrique (ligne directrice de I'OCDE en préparation). La méthode en flacons agités est recommandée
lorsque la valeur de log K. est comprise entre —2 et 4. Elle ne s'applique qu'aux substances pratiquement
pures, solubles dans I'eau et le n-octanol. Pour les substances fortement lipophiles, qui se dissolvent
lentement dans 1'eau, les données obtenues selon une méthode par agitation douce sont généralement plus
fiables. Ce type de méthode permet en outre de surmonter jusqu'a un certain point les difficultés
expérimentales liées a la formation de microgouttelettes durant I'expérience en flacons agités, dans la mesure
ou l'eau, 'octanol et le composé d'essai y sont amenés a I'équilibre dans un réacteur agité doucement. La
méthode par agitation douce (ligne directrice de I’OCDE en préparation) permet une détermination précise et
exacte de K, pour des composés présentant une valeur de log K, allant jusqu'a 8.2 (projet de ligne directrice
de I’OCDE, 1998). Comme la méthode par agitation en flacon, la méthode par agitation douce ne s'applique
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qu'aux substances pratiquement pures, solubles dans l'eau et le n-octanol. La méthode par CLHP, qui se
pratique sur des colonnes analytiques, est recommandée lorsque la valeur de log K, est comprise entre 0
et 6. Cette méthode est moins sensible a la présence d'impuretés dans le composé d'essai que la méthode par
agitation en flacon. Une autre technique de mesure de log K. est la méthode sur colonne (USEPA 1985).

Une détermination expérimentale de K, n'étant pas toujours possible, par exemple pour les
substances trés hydrosolubles, les substances trés lipophiles et les tensioactifs, il est alors possible d'utiliser
une valeur de K, déterminée a partir de QSAR.

A8.5.24.3 Utilisation des QSAR pour la détermination de log K.

Lorsqu'on dispose d’une valeur estimée de K., la méthode d'estimation doit étre prise en
considération. De nombreuses QSAR ont été et continuent d'étre élaborées pour estimer K. Quatre
programmes sur PC, disponibles dans le commerce (CLOGP, LOGKOW (KOWWIN), AUTOLOGP et
SPARC), sont fréquemment utilisés pour évaluer les risques en 1'absence de données expérimentales. Les
programmes CLOGP, LOGKOW et AUTOLOGP reposent sur l'addition des contributions de groupes
fonctionnels, tandis que le programme SPARC s'appuie sur un algorithme de simulation de la structure
chimique plus théorique. D'une maniére générale, seul le programme SPARC peut étre utilisé pour les
composés inorganiques ou organométalliques. Des méthodes spéciales sont nécessaires pour estimer log K.
dans le cas des composés tensioactifs, des agents chélateurs et des mélanges. Le programme CLOGP est
préconisé dans le projet conjoint USEPA/CE sur la validation des méthodes d'estimation des QSAR
(USEPA/EC 1993). Pedersen et al. (1995) ont recommandé les programmes CLOGP et LOGKOW a des fins
de classification en raison de leur fiabilité, de leur disponibilit¢ dans le commerce et de leur facilité
d'utilisation. Les méthodes d'estimation indiquées au tableau A8.5.1 sont recommandées pour la
classification.

Tableau A8.5.1 QSAR recommandées pour l'estimation de K,

MODELE | Intervalle de log K. Substances concernées
CLOGP 0<-<9! Le programme calcule log K. pour des composés organiques contenant
des atomes de C, H, N, O, halogéne, P et/ou S.
LOGKOW -4 - 8 Le programme calcule log K, pour des composés organiques contenant
(KOWWIN) des atomes de C, H, N, O, halogene, Si, P, Se, Li, Na, K et/ou Hg. Il peut

également fournir des prédictions pour certains tensioactifs (tels que les
éthoxylates d'alcool, colorants et substances dissociées).

AUTOLOGP >5 Le programme calcule log K,. pour des composés organiques contenant
des atomes de C, H, N, O, halogeéne, P ou S. Des améliorations sont en
cours pour élargir le domaine d'application du programme AUTOLOGP.

SPARC Fournit de meilleurs SPARC est un modéle mécaniste fondé sur des principes
résultats que KOWWIN | thermodynamiques, plutét qu'un modéle déterministe reposant sur des
et CLOGP pour les connaissances tirées des données d'observation. C'est pourquoi il différe
composés présentant un | des modéles utilisant les QSAR (KOWWIN, CLOGP, AUTOLOGP), en
log Ky > 5. ce qu'il ne nécessite aucune donnée mesurée de log K., pour une série de
produits chimiques de référence. D'une maniere générale, seul le SPARC
peut étre employé pour les composés inorganiques et organométalliques.

Une étude de validation, réalisée par Niemeld et comparant des valeurs de log K, déterminées
expérimentalement et des valeurs estimées, a montré que le programme prédisait avec précision log K., pour
un grand nombre de produits chimiques organiques, présentant une valeur de log K, allant de moins de 0 a
plus de 9 (n =501, r* = 0.967) (TemaNord 1995: 581).

D'aprés un diagramme de dispersion représentant les valeurs estimées et expérimentales de log K, (Syracuse
Research Corporation, 1999) et portant sur 13 058 composés, on estime que le programme LOGKOW donne
des résultats valables pour les composés présentant une valeur de log K, comprise entre -4 et 8.
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A8.5.3 Catégories de substances chimiques nécessitant une attention spéciale quant aux valeurs
du FBC et de Kog

A8.5.3.1 Certaines proprié¢tés physico-chimiques peuvent rendre difficile la détermination ou la
mesure du FBC. Il existe des substances qui ne se concentrent pas dans les milieux biologiques de facon
cohérente avec leurs autres propriétés physico-chimiques. Par exemple I'encombrement stérique, ou l'activité
superficielle peuvent rendre inappropriées la mesure et 'utilisation de log K,

A8.5.3.2 Substances difficiles

A8.5.3.2.1 Certaines substances chimiques sont difficiles a tester dans les systémes aquatiques et des
conseils d’orientation ont été formulés pour faciliter les essais de ces matériaux (DoE, 1996; ECETOC,
1996; et USEPA, 1996). L'OCDE achéve de finaliser un document guide pour les essais de substances
difficiles en milieu aquatique (OCDE, 2000). Ce document constitue une bonne source d'informations,
également utile pour les études de bioconcentration, sur des types de substances difficiles a tester et sur les
étapes nécessaires pour la formulation fiable des conclusions valables a partir des essais sur ces substances.
Les substances difficiles a tester peuvent étre des substances peu solubles, volatiles ou sujettes a une
dégradation rapide, sous l'effet de processus tels que la phototransformation, I'hydrolyse, I'oxydation ou la
dégradation biotique.

A8.53.2.2 Pour induire sa bioconcentration en tant que composé organique, une substance doit &tre
soluble dans les lipides, présente dans I'eau et disponible pour traverser les branchies des poissons. Les
propriétés qui font varier cette disponibilité modifieront par conséquent la bioconcentration réelle de la
substance par rapport au niveau de bioconcentration prévu. Par exemple, des substances facilement
biodégradables peuvent n'étre présentes dans le compartiment aquatique que pendant un laps de temps court.
De méme, la volatilisation et I'hydrolyse réduiront la concentration d'une substance et le temps pendant
lequel elle est disponible pour se concentrer dans les milieux biologiques. L'adsorption sur des maticres
particulaires, ou toute autre surface constitue un autre paramétre important susceptible de réduire la
concentration d'exposition réelle d'une substance. Il existe un certain nombre de substances dont on a montré
qu'elles se transformaient rapidement dans 1'organisme, entrainant une valeur du FBC plus faible que prévue.
Les substances qui forment des micelles ou des agrégats peuvent se concentrer dans les milieux biologiques
a un degré plus faible que celui qui serait prévisible a partir des simples propriétés physico-chimiques. C'est
également le cas des substances hydrophobes contenues dans les micelles formées consécutivement a
l'utilisation de dispersants. L'usage de dispersants dans les essais de bioaccumulation est par conséquent
déconseillé.

A8.53.2.3 En général, pour les substances difficiles a tester, la détermination du potentiel de
bioconcentration suppose comme préalable la mesure des valeurs du FBC et de K, rapportées a la substance
mere. En outre, une valeur donnée du FBC ne peut étre validée que si la concentration d'essai a été
convenablement déterminée au préalable.

A8.5.3.3 Substances peu solubles et substances complexes

Une attention particuliére doit étre accordée aux substances faiblement solubles. La
solubilité de ces substances est souvent inférieure a la limite de détection de la méthode analytique, ce qui
crée des problémes d'interprétation du potentiel de bioconcentration. Pour de telles substances, le potentiel de
bioconcentration doit étre évalué a partir de valeurs de log K. déterminées expérimentalement ou estimées a
partir des QSAR.

Lorsqu'une substance a multicomposants n'est pas totalement soluble dans I'eau, il importe
d'identifier les composants du mélange, dans la mesure ou cela est réalisable pratiquement, et de déterminer
le potentiel de bioaccumulation de cette substance en utilisant les informations disponibles sur ses
composants. Si les composants susceptibles de s'accumuler dans les milieux biologiques représentent une
proportion importante de la substance complexe (par exemple, plus de 20 % ou méme moins pour des
composants dangereux), cette substance doit étre considérée comme bioaccumulable.
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AR.53.4 Substances de masse moléculaire élevée

Au-dessus de certaines dimensions moléculaires, le potentiel de bioconcentration des
substances diminue. Ce phénomeéne est peut-Etre di a I'empéchement stérique du passage de la substance a
travers les membranes des branchies. Il a été proposé d'appliquer une valeur seuil de 700 pour le poids
moléculaire (par exemple, Commission européenne, 1996). Cependant, cette limite a été critiquée car elle
excluait certaines substances susceptibles d'effets aquatiques indirects (CSTEE, 1999) et, a la place, un seuil
de 1000 a été proposé. En général, il convient de prendre en considération la bioconcentration dans
I'environnement des éventuels métabolites ou produits de dégradation des molécules de grande dimension.
Les données relatives a la bioconcentration des molécules de masse moléculaire élevée doivent donc étre
évaluées avec soin et n'étre utilisées que si elles sont considérées comme valables, qu’il s’agisse du composé
parent ou de ses métabolites éventuels et produits de dégradation dans I'environnement.

A8.5.3.5 Agents tensioactifs

A8.5.3.5.1 Les tensioactifs sont constitués d'une partie lipophile (le plus souvent une chaine alkyle) et
d'une partie hydrophile (groupe polaire principal ). En fonction de la charge du groupe polaire principal, les
tensioactifs sont répartis en différentes catégories: anioniques, cationiques, non ioniques ou amphotéres. En
raison de la diversité des groupes polaires principaux, les tensioactifs constituent une catégorie
structurellement diverse de composés, définis par leur activité superficielle plutét que par leur structure
chimique. Il convient par conséquent de considérer le potentiel de bioaccumulation des tensioactifs en
relation avec les différentes sous-catégories auxquelles ils appartiennent (anioniques, cationiques, non
ioniques ou amphotéres), et non avec le groupe des tensioactifs dans son ensemble. Les substances
tensioactives peuvent former des émulsions, dans lesquelles la biodisponibilité est difficile a établir. La
formation de micelles peut entrainer une modification de la fraction biodisponible, méme si on est
apparemment en présence d’une solution, ce qui conduit a des problémes d'interprétation du potentiel de
bioaccumulation.

A8.5.3.5.2 Facteurs de bioconcentration déterminés expérimentalement

Les valeurs du FBC mesurées sur les tensioactifs montrent que ce facteur peut augmenter
lorsque la longueur de la chaine alkyle augmente et dépend du site de fixation du groupe polaire principal,
ainsi que d'autres caractéristiques structurales.

A8.5.3.53 Coefficient de partage octanol-eau (K.)

Dans le cas des tensioactifs, le coefficient de partage octanol-eau ne peut étre déterminé
selon la méthode par agitation en flacon ou par agitation douce, en raison de la formation d'émulsions. De
plus, les molécules tensioactives seront présentes dans la phase aqueuse presque exclusivement sous forme
d'ions, alors qu'elles devront s'apparier avec un contre-ion pour se dissoudre dans l'octanol. Par conséquent,
la valeur de K,. déterminée expérimentalement ne caractérise pas le partage des tensioactifs ioniques (Tolls,
1998). En revanche, il a été démontré que la bioconcentration des tensioactifs anioniques et non ioniques
augmentait avec la lipophilie (Tolls, 1998). Tolls a montré que pour certains tensioactifs, une valeur de log
Koe estimée a l'aide du programme LOGKOW pouvait étre une bonne estimation du potentiel de
bioaccumulation, tandis que pour d'autres, une «correction» de la valeur de log K, estimée selon la méthode
de Roberts (1989) était nécessaire. Ces résultats illustrent le fait que la qualité de la relation entre les
estimations de log K, et la bioconcentration dépend de la catégorie et du type particulier de tensioactif
concerné. Par conséquent, il convient d'utiliser avec circonspection la classification du potentiel de
bioconcentration établi a partir des valeurs de log K,..
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A8.5.4 Données contradictoires et absence de données

AR.54.1 Données contradictoires relatives au FBC

Lorsque plusieurs données concernant le FBC sont disponibles pour une méme substance, on
peut se trouver en présence de résultats contradictoires. En général, des résultats contradictoires pour une
substance soumise a plusieurs reprises a un essai de bioconcentration approprié¢ doivent étre interprétés selon
une approche de type «poids de la preuve». Cela signifie que si, pour une substance, on a obtenu des valeurs
expérimentales du FBC a la fois > et < 500, il faudra utiliser les données de la meilleure qualité possible et
les mieux étayées pour déterminer le potentiel de bioconcentration de cette substance. S'il subsiste des écarts
entre les valeurs, par exemple si 'on dispose de valeurs de grande qualité du FBC pour différentes especes de
poisson, il faudra alors retenir la valeur disponible la plus élevée comme base pour la classification.

Lorsqu'on dispose de jeux de données plus importants (4 valeurs ou plus) pour la méme
espece et le méme stade de la vie, on peut utiliser la moyenne géométrique des valeurs du FBC comme
valeur représentative pour 1’espeéce considérée.

AR.54.2 Données de log K, contradictoires

Lorsque plusieurs valeurs de log K, sont disponibles pour une méme substance, on peut se
trouver en présence de résultats contradictoires. Si, pour une substance, on obtient a la fois des valeurs de log
Koe = et < 4, il faudra utiliser les données présentant la plus grande qualité et les mieux étayées pour
déterminer le potentiel de bioconcentration de cette substance. Si des ¢écarts subsistent, on accordera
généralement la priorité a la donnée valide la plus élevée. Dans ce cas, le log K, estimé d'aprés des relations
QSAR peut étre employé¢ a titre indicatif.

A8.543 Jugement d'expert

Si l'on ne dispose d'aucune valeur de FBC ou de log K, déterminée expérimentalement et
d'aucune prédiction pour log K., le potentiel de bioconcentration dans l'environnement aquatique peut étre
évalué par un jugement d'expert. Ce dernier peut se fonder sur une comparaison entre la structure de la
molécule et celle d'autres substances pour lesquelles on dispose de valeurs de bioconcentration ou de log K.
déterminées expérimentalement, ou encore de prédictions pour K.

A8.5.5 Schéma décisionnel

A8.5.5.1 A partir des analyses et conclusions précédentes, un schéma décisionnel a été élaboré dans le
but de faciliter la prise de décision quant au potentiel de concentration d’une substance dans les espéces
aquatiques.

A8.5.5.2 Pour la classification, on préferera en dernier ressort des valeurs du FBC de grande qualité
déterminées expérimentalement. Des valeurs du FBC de qualité médiocre ou incertaine ne devront pas étre
utilisées a des fins de classification si 1'on dispose de données relatives a log K., car elles peuvent fournir
une valeur erronée ou trop faible du FBC, en raison, par exemple, d'une durée d'exposition trop bréve, au
cours de laquelle les conditions correspondant & I'état stationnaire n'ont pas été atteintes. En I'absence de
valeur du FBC sur les poissons, il est possible d'utiliser des données du FBC de grande qualité obtenues sur
d'autres espéces (moules, par exemple).

A8.5.5.3 Pour les substances organiques, il est préférable d'utiliser des valeurs de K, de grande
qualité obtenues par voie expérimentale, ou des valeurs d’études désignées comme «valeurs recommandées.
En l'absence de données expérimentales de qualité suffisante, on peut utiliser, dans le processus de
classification, des données validées de type QSAR (relations quantitatives structure-activité) pour évaluer log
K. De telles QSAR validées peuvent étre utilisées sans modification des critéres de classification, si elles ne
concernent que des produits chimiques pour lesquels leur applicabilité est bien définie. Pour les bases et
acides forts, les complexes métalliques et les tensioactifs, il convient de fournir une valeur de K, estimée a
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partir des QSAR ou des solubilités individuelles dans le n-octanol et I'eau, au lieu d'une détermination
analytique de K.

A8.5.54 Si des données sont disponibles mais non validées, il faut recourir a un jugement d'expert.

A8.5.5.5 On pourra ainsi décider si une substance possede ou non le potentiel de bioconcentration
dans les organismes aquatiques en suivant le schéma suivant:

Valeur du FBC déterminée expérimentalement valide/de grande qualité > OUI:
—->FBC > 500: la substance présente un potentiel de bioconcentration
—2>FBC < 500: la substance ne présente pas de potentiel de bioconcentration

Valeur du FBC déterminée expérimentalement valide/de grande qualité - NON:
—>Valeur de log K, déterminée expérimentalement valide/de grande qualité - OUL:
—“>Log K. > 4: la substance présente un potentiel de bioconcentration
—>Log K,. < 4: la substance ne présente pas de potentiel de bioconcentration

Valeur du FBC déterminée expérimentalement valide/de grande qualité - NON:
—>Valeur de log K, déterminée expérimentalement valide/de grande qualité >NON:
—>Utilisation de QSAR validées pour estimer une valeur de log K,. = OUL:
—>Log K,. > 4: la substance présente un potentiel de bioconcentration
—2>Log K,. < 4: la substance ne présente pas de potentiel de bioconcentration
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A8.6 Utilisation des relations quantitatives structure-activité, QSAR

A8.6.1 Historique

A8.6.1.1 L'utilisation des relations quantitatives structure-activité (QSAR) en toxicologie aquatique
remonte aux travaux réalisés a la fin du XIXéme siecle par Overton a Zurich (Lipnick, 1986) et Meyer a
Marburg (Lipnick, 1989a). Ces chercheurs ont démontré que la capacité des substances de produire une
narcose chez les tétards et les petits poissons était directement proportionnelle a leur coefficient de partage
mesur¢ entre l'huile d'olive et 1'eau. Overton a postulé dans sa monographie de 1901, «Studien tber die
Narkose», que cette corrélation reflétait la toxicité intervenant pour une concentration ou un volume molaires
standard, au niveau d'un site moléculaire au sein de l'organisme (Lipnick, 1991a). Il a en outre conclu que
cette toxicité correspondait & la méme concentration ou au méme volume pour divers organismes, que
l'absorption s'effectue via I'eau ou par inhalation gazeuse. Cette corrélation est connue en anesthésie sous le
nom de théorie de Meyer-Overton.

A8.6.1.2 Corwin Hansch et ses collaborateurs du Pomona College ont proposé d'utiliser le systéme n-
octanol/eau comme systéme de partage de référence, et découvert que les coefficients de partage ¢taient des
propriétés additives et constitutives, pouvant étre estimées directement a partir de la structure chimique. Ils
ont également constaté que l'on pouvait établir les modéles QSAR a partir d’une analyse statistique de
régression sur les résultats. En appliquant cette démarche, ces auteurs ont annoncé en 1972 la mise au point
de 137 modeles QSAR, sous la forme log (1/C) = A log K, + B, ou K, représente le coefficient de partage
n-octanol-ecau et C la concentration molaire d’une substance chimique produisant une réponse biologique
standard, pour décrire l'effet de composés organiques simples non réactifs et non électrolytiques sur des
animaux entiers, des organes, des cellules ou méme des enzymes pures. Cinq de ces équations, qui
s'appliquent a la toxicité de cinq alcools monohydriques simples vis-a-vis de cingq espéces de poisson,
présentent des pentes et des points d'interception avec les axes presque identiques, qui sont pratiquement les
mémes que ceux trouvés par Konemann en 1981, lequel n'était apparemment pas au courant des travaux
antérieurs de Hansch. Koénemann et d'autres ont démontré que de telles substances simples non
¢lectrolytiques et non réactives agissaient toutes par un mécanisme de narcose dans le cadre d'un essai de
toxicité aigué chez le poisson, en produisant une toxicité minimale ou toxicité de référence (Lipnick, 1989b).

A8.6.2 Artefacts expérimentaux entrainant une sous-estimation du danger

A8.6.2.1 Les autres substances non électrolytiques peuvent présenter une toxicité plus importante que
celle prédite par ces QSAR, mais ne peuvent en aucun cas étre moins toxiques que la valeur prédite sauf s’il
y a artefact expérimental. Les artefacts expérimentaux peuvent étre des données obtenues pour des composé€s
tels que des hydrocarbures volatils, ou des composés trés hydrophobes, pour lesquels la durée de l'essai de
toxicité aigué peut étre insuffisante pour atteindre 1'équilibre stationnaire entre la concentration dans la phase
aquatique (solution d'essai dans l'aquarium) et le site hydrophobe interne de l'action narcotique. Le tracé de
la relation QSAR représentant log K,. en fonction de log C pour ces substances simples non électrolytiques
et non réactives met en évidence une relation linéaire a condition que cet équilibre s'établisse avant la fin de
l'essai. Au-dela, on observe une relation bilinéaire, le produit chimique le plus toxique étant celui pour lequel
on reléve la valeur la plus élevée de log K. pour laquelle cet équilibre s'établit (Lipnick, 1995).

A8.6.2.2 Le phénoméne de seuil de solubilit¢ dans I'eau pose un autre probléme expérimental. Si la
concentration toxique nécessaire pour produire 1'effet est supérieure a la solubilité du composé dans I'eau, on
n'observera aucun effet, méme a la saturation dans l'eau. Les composés pour lesquels la concentration
toxique prévue est proche de la solubilité dans I'eau ne présenteront pas non plus d'effet si la durée de l'essai
est insuffisante pour atteindre 1'équilibre. On observe un phénomeéne de seuil similaire dans le cas des
tensioactifs, si la toxicité est prévue a une concentration supérieure a la concentration micellaire critique.
Bien que de tels composés puissent ne pas manifester de toxicité dans ces conditions lorsqu'ils sont testés
seuls, leurs contributions toxiques aux mélanges sont toujours présentes. Pour les composés présentant des
valeurs identiques de log K., les différences d'hydrosolubilité traduisent des écarts entre les enthalpies de
fusion rapportées au point de fusion. Le point de fusion refléte le degré de stabilité du réseau cristallin et sa
valeur est régie par les liaisons hydrogene intermoléculaires, le manque de flexibilité conformationnelle et la
symétrie. Plus un composé est symétrique, plus son point de fusion est élevé (Lipnick, 1990).
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A8.6.3 Problémes de la modélisation QSAR

A8.6.3.1 Choisir un modéle QSAR approprié signifie que ce modéle fournira une prédiction fiable de
la toxicité ou de l'activité biologique d'un produit chimique non testé. D'une maniére générale, la fiabilité
diminue lorsque la complexité de la structure chimique augmente, 2 moins qu'une relation QSAR n’ait été
établie pour un ensemble étroitement défini de produits chimiques d'une structure semblable a celle de la
substance candidate. Des modé¢les QSAR ¢élaborés a partir de catégories de produits chimiques étroitement
définies sont couramment employés dans la mise au point de produits pharmaceutiques, une fois que 1'on a
identifié¢ une nouvelle téte de série homologue de composés et qu'il s’agit de Iui apporter des modifications
structurelles mineures pour optimiser son activité (et réduire sa toxicité). Globalement, 1'objectif est de faire
des estimations par interpolation plutdt que par extrapolation.

A8.6.3.2 Par exemple, si des données relatives a la CLsy a 96 h chez le vairon téte de boule
(Pimephales promelas) sont disponibles pour I'éthanol, le n-butanol, le n-hexanol et le n-nonanol, les
prévisions concernant les effets pour le n-propanol ou le n-pentanol seront, dans une certaine mesure, fiables.
En revanche, une telle prédiction pour le méthanol sera moins fiable car il s’agirait d’une extrapolation & un
nombre d’atomes de carbone bien inférieur a celui des autres alcools testés. De fait, le comportement du
premier membre d'une telle série homologue est généralement le plus anormal et ne doit pas étre prédit a
partir de données relatives aux autres membres de la série. Méme la toxicité des alcools a chaine ramifié¢e
peut constituer une extrapolation abusive, selon I’effet considéré. Une telle extrapolation devient d'autant
moins fiable que la toxicité est liée a la production de métabolites pour un effet déterminé, et non aux
propriétés du composé parent. De méme, si la toxicité s'exerce par l'intermédiaire d'un mécanisme de liaison
a un récepteur spécifique, les effets relevés pour de faibles modifications de la structure chimique peuvent
étre trés importants.

A8.6.3.3 La validité de telles prédictions dépend, en derniére analyse, des mécanismes moléculaires
communs des composés utilisés pour établir le modele QSAR pour un critére d’effet biologique déterminé.
Dans de nombreux cas, sinon la plupart, une QSAR ne représente pas un modele mécanistique, mais
simplement un mod¢le corrélatif. Un modéle mécanistique véritablement valide doit étre établi a partir d'une
série de produits chimiques agissant tous selon un mécanisme moléculaire commun, et répondre a une
équation utilisant un ou plusieurs parameétres directement liés a une ou plusieurs étapes du mécanisme en
question. Ces paramétres ou propriétés sont plus généralement connus sous le nom de descripteurs
moléculaires. Il importe également de garder a l'esprit que nombre de ces descripteurs moléculaires
couramment en usage n'ont pas nécessairement d'interprétation physique directe. Pour un modele corrélatif,
la concordance statistique des données sera probablement moins bonne que pour un modele mécanistique
méme, compte tenu des limitations du modéle mécanistique indiqué précédemment. Les mécanismes ne sont
pas nécessairement parfaitement compris, mais ce qu’on en sait peut suffire pour conforter dans cette
approche. Pour les modéles corrélatifs, la fiabilité des prédictions augmente si le champ de la corrélation est
limité: pour une catégorie donnée d'électrophiles (par exemple, les acrylates), de réactivité¢ similaire, la
toxicité peut étre estimée pour une substance « nouvelle » a l'aide d'un mod¢le faisant appel uniquement au
parameétre log K.

A8.6.3.4 A titre d'exemple, les alcools primaires et secondaires contenant une liaison double ou triple
conjuguée avec la fonction hydroxyle (alcool allylique ou propargylique) présentent une toxicité plus forte
que celle prédite par un modéle QSAR pour les composés saturés correspondants. Ce comportement a été
attribué a un mécanisme pro-électrophile faisant intervenir une activation métabolique par 1'enzyme alcool-
déshydrogénase omniprésente en aldéhydes et cétones o,B-insaturées correspondantes, qui peuvent agir
comme ¢lectrophiles via un mécanisme de type Michael (Veith et al., 1989). En présence d'un inhibiteur de
l'alcool-déshydrogénase, ces composés se comportent comme les autres alcools et ne présentent pas de
toxicité excessive, en accord avec 'hypothése mécanistique.

A8.6.3.5 La situation devient rapidement plus complexe dés que I'on sort de ces séries homologues de
composés. Par exemple, les dérivés benzéniques simples: la série des chlorobenzénes peut étre considérée
comme semblable a une série homologue. Il n'y aura probablement guére de différence de toxicité entre les
trois isomeres du dichlorobenzéne, de sorte qu'un modéle QSAR pour les chlorobenzénes reposant sur des
données d'essai concernant I'un de ces isomeres est susceptible d’étre pertinent. Que se passe-t-il en cas de
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substitution d'autres groupes fonctionnels sur le noyau benzénique ? L'addition d'une fonction hydroxyle sur
un noyau benzénique donne un phénol qui, a la différence d'un alcool aliphatique, n'est plus une substance
neutre, mais un composé acide ionisable, en raison de la stabilisation par résonance de la charge négative
résultante. De ce fait, le phénol n'agit pas comme un agent narcotique véritable. Avec l'addition sur le phénol
de substituants électrophiles (par exemple, des atomes de chlore), on passe a des composés agissant comme
découpleurs de la phosphorylation oxydative (par exemple, I'herbicide dinoseb). La substitution par un
groupe aldéhyde entralne une augmentation de la toxicité par un mécanisme électrophile car ces composés
réagissent avec des groupes amino tels que le groupe lysine g-amino pour donner un adduit de type base de
Schiff. De maniére similaire, le chlorure de benzyle agit comme un composé électrophile pour former des
adduits covalents avec des groupes sulthydryle. Face a une prédiction relative a un composé non testé, il
convient d'étudier avec soin la réactivité chimique de ces groupes fonctionnels et de beaucoup d'autres, ainsi
que l'interaction de ces groupes entre eux, et de s'efforcer d'étayer ces informations a partir de la littérature
relative a la chimie (Lipnick, 1991b).

A8.6.3.6 Compte tenu de ces limitations dans ['utilisation des QSAR pour formuler des prédictions, il
est préférable d'utiliser les informations sur les effets induits par les groupes fonctionnels comme moyen
pour définir des priorités pour les essais plutdt que comme substitut d’essais, a moins que l'on ne dispose de
certaines données mécanistiques sur le composé non testé lui-méme. De fait, l'incapacité de pouvoir prédire
les effets d’une exposition a des rejets connus dans I'environnement peut par elle-méme suffire a déclencher
des essais ou la mise au point d'un nouveau modéle QSAR pour une catégorie de produits chimiques
nécessitant de telles informations. Il est possible d'établir un modéle QSAR par analyse statistique,
notamment par analyse par régression, a partir des résultats de tels essais. On peut, en premiere approche,
utiliser log K., qui est le descripteur moléculaire le plus couramment employé¢.

A8.6.3.7 A lopposé, I'établissement d'un modéle QSAR mécanistique nécessite de comprendre le
mécanisme moléculaire et de savoir quels paramétres le modéliseraient de maniére appropriée, ou encore de
disposer d'une hypothése de travail a ce sujet. Il importe de garder a 'esprit que cette approche est différente
d'une hypothése portant sur le mode d'action, qui, lui, concerne la réponse biologique/physiologique et non le
mécanisme moléculaire.

A8.6.4 Utilisation des QSAR dans la classification des dangers pour le milieu aquatique

A8.6.4.1 Les propriétés intrinséques suivantes sont pertinentes du point de vue de la classification des
substances pour l'environnement aquatique.

Le coefficient de partage octanol-eau, log K.;

Le facteur de bioconcentration, FBC;

La dégradabilité abiotique et biodégradation;

La toxicité aquatique aigu€ pour les poissons, les daphnies et les algues;
La toxicité a long terme pour les poissons et les daphnies.

A8.6.4.2 A condition d'étre valides, les données résultant d'essais ont toujours la priorité sur les
prédictions tirées des QSAR, ces derniéres étant utilisées pour combler les lacunes en matiére de données en
vue de la classification. La fiabilité et le domaine d'application des QSAR disponibles étant variables,
différentes restrictions s'appliquent a la prévision de chaque effet. Néanmoins, si un composé testé appartient
a une catégorie chimique ou a un type de structure (voir ci-dessus) pour lesquels on a de bonnes raisons de
penser que la prédiction a partir du modele QSAR est fiable, il est intéressant de comparer cette prédiction
avec les données expérimentales, cette approche étant aussi utilisée pour détecter certains artefacts
expérimentaux (volatilisation, durée de l'essai insuffisante pour atteindre 1'état d’équilibre, et phénomene de
seuil li¢ a la solubilité¢ dans I'eau) pouvant fausser les résultats, qui dans la plupart des cas conduiraient a
sous-classer les substances.

A8.6.4.3 Lorsque deux QSAR ou plus sont applicables ou semblent 1'étre pour un méme composé, il
est utile de comparer les prévisions de ces modéles entre elles, de la méme fagon que I’on compare les
données prédites aux données mesurées (comme indiqué précédemment). L'absence de divergence entre les
modéles est un élément rassurant quant a la validité des prédictions. Ceci peut aussi signifier, bien entendu,
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que les modéles ont été mis au point a partir de données sur les composés et de méthodes statistiques
analogues. En revanche, les prédictions trés différentes doivent faire I'objet d'un examen approfondi. Il est
toujours possible qu'aucun des modéles utilisés ne fournisse de prédiction valable. Il convient, dans une
premiére étape, d'examiner la structure et les propriétés du produit chimique considéré pour établir chacun
des modéles prédictifs afin de déterminer si I'un des mode¢les repose sur des produits chimiques de structures
et propriétés similaires au produit pour lequel on a besoin d'une prévision. Si une série de données contient
un produit analogue approprié ayant servi a établir le modéle, il convient de comparer la valeur mesurée pour
ce composé répertorié dans la base de données, a la prédiction établic par le modéle. Si les résultats
concordent globalement avec le mod¢le, ce modele est probablement celui dont l'utilisation est la plus fiable.
De méme, si aucun des modeles ne contient de données d'essai pour un composé analogue au produit a
classer, il est recommandé de tester expérimentalement celui-ci.

A8.6.4.4 L'USEPA a récemment placé sur son site Internet un projet de document, «Development of
Chemical Categories in the HPV Challenge Programy», qui propose d'utiliser des catégories de produits
chimiques pour «... compiler volontairement un ensemble de données de dépistage (EDD) concernant la
totalité des produits chimiques figurant sur la liste des substances chimiques produites en grandes quantités
des Etats-Unis... [de manicre a fournir] les données de dépistage de base nécessaires a une évaluation initiale
des propriétés physico-chimiques, du devenir dans l'environnement et des effets sur la santé humaine et
I'environnement des produits chimiques» (USEPA, 1999). Cette liste comprend «.. environ 2 800 substances
chimiques produites en grandes quantités, recensées en 1990 dans le cadre de la mise a jour de l'inventaire
des substances toxiques au titre de la loi sur le contrdle des produits chimiques, i.e. "Toxic Substances
Control Act" ».

A8.6.4.5 Une des approches proposées consiste «...lorsque cela est scientifiquement justifiable, ... a
considérer des produits chimiques étroitement apparentés comme un groupe, ou une catégorie, plutot que de
les tester individuellement. Dans cette optique, il n'est pas nécessaire de soumettre chaque produit chimique a
des essais pour chaque critére d’effet EDD». Ces essais limités pourraient se justifier & condition que «...le
jeu de données final permette d'évaluer des effets non explorés, idéalement par interpolation (attention, ce
point est important) entre et parmi les membres d'une catégorie». Les procédés utilisés pour définir ces
catégories et obtenir ces données sont décrits dans le projet de document USEPA.

A8.6.4.6 Une deuxiéme approche envisagée, qui nécessite potentiellement moins de données
(USEPA, 2000a), consiste a «...appliquer des principes SAR (relations structure-activité) a un produit
chimique individuel étroitement apparenté a un ou plusieurs composés mieux connus (“substances
analogues”)». Une troisiéme approche consisterait a utiliser «... une combinaison de ces deux approches par
analogues et par catégorie ... [pour des] produits chimiques isolés, ... [semblable a celle] adoptée dans
ECOSAR (USEPA, 2000b), un programme informatique reposant sur les SAR, qui génére des valeurs
d'écotoxicité». Le document de I’'USEPA présente aussi de manicre détaillée 1'historique de l'utilisation des
SAR dans le programme de I'USEPA sur les nouveaux produits chimiques, et la marche a suivre pour
collecter et analyser les données destinées a de telles approches SAR.

A8.6.4.7 Le Conseil nordique des ministres a publié un rapport (Pedersen et al., 1995), intitulé
«Environmental Hazard Classificationy», qui contient des informations sur la collecte et l'interprétation des
données, et dont une section (5.2.8) est consacrée a l'estimation de la solubilité dans I'eau et de la toxicité
aquatique aigué a partir des QSAR. Cette section porte aussi sur l'estimation des propriétés physico-
chimiques, y compris log K,. Aux fins de la classification, le rapport recommande des méthodes
d'estimation permettant de prédire une «toxicité aquatique aigu€ minimale» pour «...des composés neutres,
organiques, non réactifs et non ionisables comme les alcools, les cétones, les éthers et les halogénures
d'alkyle et d'aryle, qui peuvent aussi étre utilisées pour les hydrocarbures aromatiques, les hydrocarbures
aromatiques et aliphatiques halogénés, ainsi que les sulfures et les disulfures», comme indiqué dans un
document guide antérieur de I'OCDE (OCDE, 1995). Le document publi¢ par le Conseil nordique
s'accompagne aussi de disquettes contenant une application informatique de certaines de ces méthodes.

A8.6.4.8 Le Centre d'écologie et de toxicologie de l'industrie chimique européenne (ECETOC) a
publié un rapport intitulé «QSARs in the Assessment of the Environmental Fate and Effects of Chemicals»
qui décrit I'utilisation des QSAR pour «...controler la validité des données ou combler les lacunes en maticre
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de données, en vue de définir les priorités, d'évaluer les risques et de classer les substances (ECETOC, 1998).
Les QSAR sont décrites comme des moyens de prédiction du devenir dans l'environnement et de la toxicité
aquatique. Le rapport prend note de la nécessité de disposer d'un ensemble cohérent de données pour un effet
donné, correspondant a une gamme bien définie de structures chimiques («domaine»), a partir duquel on
constitue une sériec de données de simulation. Le document examine aussi les avantages des mod¢les
mécanistiques, l'utilisation de l'analyse statistique dans le développement des QSAR et la fagon d'évaluer les
«cas aberrantsy.

A8.6.4.9 Coefficient de partage octanol-eau, log Ko

A8.6.4.9.1 On dispose de programmes informatiques tels que CLOGP (USEPA, 1999), LOGKOW
(USEPA, 2000a) et SPARC (USEPA, 2000b), pour calculer directement log K. a partir de la structure
chimique. CLOGP et LOGKOW reposent sur l'apport des contributions de groupes fonctionnels, tandis que
SPARC est fondé sur un algorithme plus théorique simulant la structure chimique. Il faut user de prudence
lorsqu'on se sert de valeurs calculées pour des composés susceptibles de subir une hydrolyse dans I'eau ou
autre réaction, car ces transformations doivent étre prises en compte dans l'interprétation des données d'essai
relatives a la toxicité aquatique de ces produits chimiques réactifs. D'une manicre générale, seul le modéle
SPARC peut étre utilisé pour les composés inorganiques et organométalliques. Par ailleurs, 1'estimation de
log K, ou de la toxicité aquatique pour les composés tensioactifs, les agents chélateurs et les mélanges
requiert des méthodes spéciales.

A8.6.4.9.2 Il est possible de calculer des valeurs de log K,. pour le pentachlorophénol et composés
similaires, sous leur forme tant ionisée que non ionisée (neutre). On peut en principe faire également de
méme pour certaines molécules réactives (comme le chlorure de benzyle), a condition de tenir également
compte de leur réactivité et de leur hydrolyse ultéricure. De méme, pour de tels phénols ionisables, le pKa
constitue un deuxiéme paramétre. Il est possible de recourir a des modeles spécifiques pour calculer des
valeurs de log K,. pour des composés organométalliques, mais ces modeles doivent étre appliqués avec
circonspection, car certains de ces composés existent réellement sous la forme de paires d'ions dans 1'eau.

A8.6.4.9.3 Dans le cas de composés extrémement lipophiles, on peut réaliser des mesures de log K.
allant jusqu'a environ 6 a 6.5, par agitation en flacon, et on peut étendre le domaine de mesure jusqu'a des
valeurs de log K, allant jusqu'a 8 environ, en utilisant la méthode par agitation douce (Bruijn et al., 1989).
Ces calculs sont considérés comme utiles, méme en cas d'extrapolation au-dela des valeurs mesurables par
I'une ou l'autre de ces méthodes. Bien entendu, il ne faut pas oublier que si les modeles QSAR de toxicité,
etc., sont établis a partir de produits chimiques présentant des valeurs de log K. plus faibles, la prédiction
elle-méme sera aussi une extrapolation; de fait, on sait que dans le cas de la bioconcentration, la relation avec
log K, devient non linéaire pour les valeurs plus élevées. Pour les composés présentant une faible valeur de
log K., il est également possible d'appliquer les contributions de groupes fonctionnels, mais cette méthode
n'est pas tres utile pour évaluer la nocivité car, pour de telles substances, en particulier pour celles associées a
des valeurs négatives de log K., il ne peut se produire qu'un partage réduit, voire nul, au niveau des sites
lipophiles et, comme le signale Overton, ces substances produisent une toxicité¢ par l'intermédiaire d'effets
osmotiques (Lipnick, 1986).

A8.6.4.10 Facteur de bioconcentration, FBC

A8.6.4.10.1 Si l'on dispose de valeurs du FBC déterminées expérimentalement, il faut les utiliser pour la
classification. Les mesures de bioconcentration doivent étre réalisées sur des échantillons purs, a des
concentrations d'essai inférieures a la solubilit¢ dans I'eau, et sur une durée suffisante pour atteindre
I'équilibre a 1'état stationnaire entre la concentration du produit dans I'eau et celle dans les tissus de poisson.
En outre, pour les essais de bioconcentration a long terme, la corrélation avec les valeurs de log K. se
stabilise et finit par diminuer. Dans les conditions environnementales, la bioconcentration des produits
chimiques fortement lipophiles s'opére au début par une absorption combinée d’aliments et d'eau, le passage
a l'absorption alimentaire seule intervenant pour log K, = 6. Autrement, on peut utiliser les valeurs de log
K,e en association avec un modele QSAR pour prédire le potentiel de bioaccumulation des composés
organiques. Les écarts avec ces QSAR tendent a refléter les différences d’ampleur de la métabolisation des
substances dans le poisson. C'est pourquoi certains composés chimiques, comme les phtalates, peuvent se
concentrer dans les milieux biologiques de manicre sensiblement moins importante que prévu. Il convient
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également d'étre prudent en comparant les valeurs prédites du FBC et celles obtenues en utilisant des
composés marqués, la concentration dans les tissus ainsi détectée pouvant représenter un mélange de
composé parent et de métabolites, voire de composé parent ou de métabolite 1i¢ de maniére covalente.

A8.6.4.10.2  On utilisera de préférence des valeurs de log K, obtenues expérimentalement. Cependant,
les valeurs obtenues dans le passé par agitation en flacon qui sont supérieures a 5.5 ne sont pas fiables; dans
de nombreux cas, il vaut mieux employer une moyenne de valeurs calculées ou refaire les mesures en
utilisant la méthode par agitation douce (Bruijn et al., 1989). S’il y a des raisons de douter de la précision des
données mesurées, on utilisera des valeurs de log K, calculées.

A8.6.4.11 Dégradabilité abiotique et biodégradation

Les QSAR destinées a évaluer la dégradation abiotique dans les phases aqueuses sont des
relations lin¢aires d'enthalpie libre (LFER), étroitement définies pour des catégories spécifiques de
substances chimiques et de mécanismes. Par exemple, de telles LFER sont disponibles pour I'hydrolyse de
chlorures de benzyle comportant divers substituants sur le noyau aromatique. Ces modéles LFER étroitement
définis tendent a étre trés fiables lorsqu'on dispose des parametres nécessaires pour le ou les substituants en
question. La photodégradation, c'est-a-dire la réaction avec des radicaux produits par les UV, peut étre
extrapolée a partir d'estimations portant sur le compartiment aérien. Bien que ces processus abiotiques
n'entrainent généralement pas une dégradation compléte des composés organiques, ils constituent souvent
des points de départ de dégradation importants et peuvent €tre limitants en termes de vitesse. Les QSAR
servant au calcul de la biodégradabilité sont des modéles spécifiques pour chaque composé¢ (OCDE, 1995)
ou des modeles utilisant les contributions de groupes fonctionnels, comme le programme BIODEG (Hansch
et Leo, 1995; Meylan et Howard, 1995; Hilal et al., 1994; Howard et al., 1992; Boethling et al., 1994;
Howard et Meylan, 1992; Loonen et al., 1999). Bien que le domaine d'application des mod¢les validés
spécifiques d'une catégorie de composés soit trés étroit, celui des modéles utilisant les contributions de
groupes est potentiellement plus large, mais se limite aux composés contenant les sous-structures couvertes
par le modéle. Des études de validation ont suggéré que les prédictions de biodégradabilité fournies par les
modeles utilisant les contributions de groupes actuellement disponibles pouvaient servir a prévoir la «non-
biodégradabilité facile» (Pedersen et al., 1995; Langenberg et al., 1996; USEPA, 1993) — et donc, en relation
avec la classification des dangers pour I'environnement aquatique, la «non-dégradabilité rapide.»

A8.6.4.12 Toxicité aquatique aigué pour les poissons, les daphnies et les algues

On peut prédire la toxicité aquatique aigué de produits chimiques non réactifs et non
électrolytiques (toxicité de référence) a partir de leur valeur de log K. avec un degré de confiance élevé, et
ceci sous réserve de ne pas avoir détecté la présence de groupes fonctionnels électrophiles, pro-électrophiles
ou agissant selon un mécanisme spécial (voir ci-dessus). Des problémes subsistent pour ces toxiques
spécifiques, pour lesquels le modéle QSAR approprié doit étre sélectionné de maniére empirique. Dans la
mesure ou 1'on manque encore de criteéres simples pour identifier les modes d'action pertinents, un jugement
d'expert empirique doit étre porté pour choisir un modéle convenable. Ainsi, si on utilise une relation QSAR
inappropriée, l'erreur sur les prévisions peut atteindre plusieurs ordres de grandeur et, dans le cas de la
toxicité de référence, aboutir a une valeur sous-estimee, plutdt qu'a une valeur par exces.

A8.6.4.13 Toxicité a long terme pour les poissons et les daphnies

11 convient de ne pas utiliser des valeurs calculées de toxicité chronique pour les poissons et
les daphnies pour annuler une classification reposant sur des données de toxicité aigué expérimentales. On ne
dispose que d'un petit nombre de modéles validés pour calculer la toxicité a long terme pour les poissons et
les daphnies. Ces mode¢les reposent uniquement sur des corrélations avec log K., ne s'appliquent qu'aux
composés organiques non réactifs et non électrolytiques, et ne conviennent pas pour les substances
présentant des modes d'action spécifiques en conditions d'exposition prolongée. La fiabilité¢ de l'estimation
des valeurs de toxicité chronique est tributaire d'une différentiation correcte entre les mécanismes de toxicité
chronique spécifiques et non spécifiques, faute de quoi la toxicité prédite peut étre erronée de plusieurs
ordres de grandeur. Il convient de noter que pour un grand nombre de composés, un excés de toxicité” dans
un essai de toxicité chronique correspond a un exces de toxicité dans un essai de toxicité aigué; cependant
cette regle ne se vérifie pas systématiquement.

*

Toxicité en exces, T, = (toxicité de référence prédite) /toxicité observée.
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A8.7 Classification des métaux et des composés métalliques

A8.7.1 Introduction

A8.7.1.1 Le systéme harmonisé¢ de classification des substances chimiques est un systéme fondé sur
les dangers; l'identification des dangers repose sur la toxicité aquatique des substances et sur les informations
relatives a leur comportement en matiére de dégradation et de bioaccumulation (OCDE, 1998). Le présent
document traitant uniquement des dangers associés a une substance donnée lorsque cette substance est
dissoute dans le milieu aqueux, l'exposition a cette source est limitée par la solubilité dans l'eau de cette
substance et par sa biodisponibilité pour les espéces présentes dans le milieu aquatique. Ainsi, les schémas
de classification des dangers pour les métaux et les composés métalliques se limitent aux dangers présentés
par les métaux et composés métalliques lorsqu'ils sont disponibles (c'est-a-dire lorsqu'ils existent sous forme
d'ions métalliques dissous, par exemple, sous forme de M" en présence de M-NOs), et ne tiennent pas compte
des expositions a des métaux ou composés métalliques non dissous dans le milieu aqueux, mais pouvant
quand méme étre biodisponibles, comme les métaux présents dans les aliments. Ce chapitre ne considére pas
l'anion associé (par exemple, CN’) au compos¢ métallique, qui a travers des propriétés toxiques ou
organiques peut comporter des dangers liés a la persistance ou a la bioaccumulation. Pour ces composés
métalliques, il faudrait également prendre en compte les dangers li€s aux anions associés.

A8.7.1.2 La quantité¢ d'ions métalliques susceptible d'étre présente en solution apres l'addition du
métal et/ou de ses composés sera en grande partie déterminée par deux paramétres: la mesure dans laquelle il
peut se dissoudre, c'est-a-dire sa solubilité dans 1'eau, et la mesure dans laquelle il peut réagir avec le milieu
pour se transformer en formes hydrosolubles. La vitesse et l'ampleur de ce dernier processus, appelé
«transformation» aux fins du présent document guide, peuvent varier énormément entre différents composés
et le métal lui-méme, et constituent un facteur important pour déterminer la catégorie de danger appropriée.
Lorsqu'on dispose de données sur le processus de transformation, il convient de les prendre en compte pour
la classification. Le protocole de détermination de cette vitesse de transformation est disponible en Annexe 9.

A8.7.1.3 D'une maniére générale, la vitesse a laquelle une substance se dissout n'est pas considérée
comme pertinente pour la détermination de sa toxicité intrinséque. Cependant, pour les métaux et de
nombreux composés métalliques inorganiques peu solubles, les difficultés de mise en solution par les
techniques usuelles sont si grandes que les deux processus de solubilisation et de transformation deviennent
indiscernables. Ainsi, lorsque le composé est si peu soluble que les quantités dissoutes a l'issue de tentatives
normales de solubilisation ne dépassent pas la CL(E)s, ce sont la vitesse et I'ampleur de la transformation
qui doivent étre prises en compte. La transformation sera affectée par un certain nombre de facteurs, en
particulier les propriétés du milieu en termes de pH, de dureté de l'eau, de température, etc. Outre ces
propriétés, d'autres facteurs tels que la dimension et la surface spécifique des particules testées, la durée
d'exposition au milieu et, bien entendu, la masse ou la charge superficielle de substance dans le milieu,
joueront tous un role dans la détermination de la quantité d'ions métalliques dissous dans I'eau. En régle
générale, les données de transformation ne peuvent donc étre considérées comme fiables aux fins de la
classification que si les essais ont été menés conformément au protocole normalis¢ figurant en Annexe 9.

A8.7.14 Ce protocole vise a normaliser les principales variables, de maniére a permettre de relier
directement la quantité d'ions dissous a la charge (quantité¢) de substance ajoutée. C'est cette charge qui
détermine la quantité d'ions métalliques équivalente a la CL(E)so disponible, que I'on peut ensuite utiliser
pour déterminer la catégorie de danger appropriée pour la classification. La méthodologie d'essai est décrite
en Annexe 9. La stratégie a adopter pour utiliser les données issues du protocole d'essai, et les données
nécessaires au fonctionnement de cette stratégie, sont décrites ci-apres.

A8.7.1.5 Pour envisager la classification des métaux et composés métalliques, qu'ils soient facilement
solubles ou peu solubles, il faut tenir compte d'un certain nombre de facteurs. Tel qu'il est défini au chapitre
3.10, le terme «dégradation» désigne la décomposition de molécules organiques. Pour les composés
inorganiques et les métaux, le concept de dégradabilité, tel qu'il est envisageé et utilisé pour les molécules
organiques, n'a manifestement guére de sens, sinon aucun. Plus exactement, la substance peut étre
transformée par des processus environnementaux normaux, de sorte que la biodisponibilité des espéces
toxiques augmente ou diminue. De méme, le log K, ne peut étre considéré comme une mesure du potentiel
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d'accumulation. Néanmoins, I'idée qu'une substance ou un métabolite/produit de réaction toxique peut ne pas
disparaitre rapidement de I'environnement et/ou peut s'accumuler dans les organismes vivants s'applique tout
aussi bien aux métaux et aux composés métalliques qu'aux substances organiques.

A8.7.1.6 La spéciation de la forme soluble peut étre affectée par le pH, la dureté de I'eau et d'autres
variables, et peut donner des formes particuliéres du cation métallique qui sont plus ou moins toxiques. De
plus, les ions métalliques peuvent étre rendus non disponibles dans le milieu aqueux par un certain nombre
de processus (minéralisation et séparation, par exemple). Ces processus peuvent parfois étre suffisamment
rapides pour étre considérés comme analogues a une dégradation aux fins de 1'évaluation de la classification
sous l'angle de la toxicité chronique. Cependant, le passage de I'ion métallique du milieu aqueux a d'autres
compartiments environnementaux ne signifie pas nécessairement qu'il n'est plus biodisponible, ni qu'il a été
rendu indisponible de fagon permanente.

A8.7.1.7 Les informations concernant le degré de séparation d'un ion métallique du milieu aqueux, ou
la mesure dans laquelle un métal a été ou peut étre converti en une forme moins toxique ou non toxique, ne
sont souvent pas disponibles pour refléter un éventail suffisamment large de conditions s'appliquant a
I'environnement; aussi un certain nombre dhypothéses devront-elles é&tre formulées pour faciliter la
classification. Par ailleurs, ces hypothéses peuvent étre modifiées si des données deviennent disponibles.
Dans le premier cas, il convient de supposer que les ions métalliques, une fois dans l'eau, ne quittent pas
rapidement le milieu aqueux et qu'ainsi ces composés ne répondent pas aux critéres. A la base de cette
supposition, on trouve l'hypothése selon laquelle, bien que la spéciation puisse se produire, les espéces
resteront disponibles dans des conditions environnementales courantes. Il se peut qu'il n'en soit pas toujours
ainsi, comme nous l'avons expliqué précédemment, et tout élément qui montrerait des modifications de
biodisponibilité en I'espace de 28 jours doit étre examiné soigneusement. La bioaccumulation des métaux et
des composés métalliques inorganiques est un processus complexe et les données de bioaccumulation
doivent étre utilisées avec précaution. L'application des critéres relatifs a la bioaccumulation devra étre
envisagée au cas par cas, en tenant diiment compte de I'ensemble des données disponibles.

A8.7.1.8 On peut en outre supposer, ce qui représente une approche prudente, qu'en l'absence de toute
donnée de solubilité, mesurée ou calculée, pour un composé métallique particulier, la substance sera
suffisamment soluble pour produire une toxicité au niveau de la CL(E)s, et pourra donc étre classée de la
méme fagon que d'autres sels solubles. Encore une fois, ce n'est évidemment pas toujours le cas, et il peut
étre sage d'obtenir des données de solubilité appropriées.

A8.7.1.9 Le présent chapitre traite des métaux et des composés métalliques. Dans le contexte de ce
document guide, les métaux et composés métalliques sont caractérisés comme suit, et les composés
organométalliques sortent donc du cadre de ce chapitre:

a)  Les métaux, M’, a I'état élémentaire ne sont pas solubles dans I'eau mais peuvent se
transformer pour donner la forme disponible. Cela signifie qu'un métal a I'état
élémentaire peut réagir avec l'eau ou un électrolyte aqueux dilué pour former des
produits cationiques ou anioniques solubles, et qu'au cours de ce processus, le métal
s'oxydera ou se transformera, passant de I'état neutre ou du degré d'oxydation nul a un
degré d'oxydation supérieur;

b)  Dans un composé métallique simple, tel qu'un oxyde ou un sulfure, le métal existe
déja a I'état oxydé, de sorte que l'oxydation du métal ne se poursuivra probablement
pas lors de l'introduction du composé dans un milieu aqueux.

Cependant, bien que le degré d'oxydation puisse ne pas varier, l'interaction avec le milieu
peut conduire a I'apparition de formes plus solubles. Un composé¢ métallique modérément soluble peut étre
considéré comme un composé pour lequel il est possible de calculer un produit de solubilité, et qui donnera
par dissolution une petite quantité de la forme disponible. Toutefois, il convient de reconnaitre qu'un certain
nombre de facteurs peuvent influer sur la concentration finale, notamment le produit de solubilité de certains
composés métalliques précipités au cours de l'essai de transformation/dissolution, par exemple, I'hydroxyde
d'aluminium.
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A8.7.2 Application des données de toxicité aquatique et de solubilité a la classification

A8.7.2.1 Interprétation des données de toxicité aquatique

A8.7.2.1.1 Les études de toxicité aquatique réalisées selon un protocole reconnu devraient normalement
pouvoir étre acceptées comme valides a des fins de classification. On trouvera aussi en A8.3 une analyse des
problémes génériques communs a 1'évaluation, aux fins de la classification, de tous les éléments de données
sur la toxicité aquatique.

A8.7.2.1.2 Complexation et spéciation des métaux

A8.7.2.1.2.1 La toxicit¢ d'un métal en solution semble dépendre principalement (sans que cela soit
strictement restrictif) de la quantité dions métalliques libres dissous. Des facteurs abiotiques, y compris
l'alcalinité, la force ionique et le pH, peuvent agir sur la toxicité des métaux de deux fagons: en exercant une
influence sur la spéciation chimique du métal dans l'eau (et donc sur sa disponibilité¢) et en modulant
l'absorption et la fixation du métal disponible par les tissus biologiques.

A8.7.2.1.2.2  Lorsque la spéciation est importante, il peut étre possible de modéliser les concentrations des
différentes formes du métal, y compris celles susceptibles de produire une toxicité. Les méthodes analytiques
permettant de quantifier les concentrations d'exposition, et de différencier les fractions complexées et non
complexées de la substance d'essai, peuvent ne pas toujours étre disponibles ou peuvent étre coliteuses a
obtenir.

A8.7.2.1.2.3  La complexation des métaux avec des ligands organiques et inorganiques dans les milieux
d'essai et les environnements naturels peut étre évaluée a partir de modéles de spéciation des métaux. On
peut utiliser les modéles de spéciation des métaux intégrant le pH, la dureté, le COD et les substances
inorganiques, tels que les modéeles MINTEQ (Brown et Allison, 1987), WHAM (Tipping, 1994) et CHESS
(Santore et Driscoll, 1995) pour calculer les fractions non complexées et complexées d'ions métalliques. On
peut aussi recourir au Biotic Ligand Model (BLM), qui permet de calculer la concentration d'ions métalliques
responsable de l'effet toxique au niveau de l'organisme. Le modele BLM n'a pour le moment été validé que
pour un nombre limité de métaux, d'organismes et d’effets (Santore et Di Toro, 1999). 1l convient de toujours
indiquer clairement les modéles et les formules utilisés pour caractériser la complexation des métaux dans le
milieu, ce qui permet leur retransposition aux environnements naturels (OCDE, 2000).

A8.7.2.2 Interprétation des données de solubilité

A8.7.2.2.1 Lorsqu'on examine les données de solubilité disponibles, il convient d'évaluer leur validité et
leur applicabilit¢ a l'identification des dangers associés aux composés métalliques. Il est en particulier
nécessaire de connaitre le pH auquel les données ont été produites.

A8.7.2.2.2 Evaluation des données existantes

Les données existantes pourront étre de trois sortes. Pour certains métaux bien étudiés, on
disposera des produits de solubilité et/ou de données de solubilité pour les divers composés inorganiques du
métal. Il est également possible que la relation entre le pH et la solubilité soit connue. Cependant, pour de
nombreux métaux ou composés métalliques, il est probable que les informations disponibles ne seront que
purement descriptives, comme par exemple la mention «peu soluble». Malheureusement, il semble qu'il y ait
trés peu d'indications (cohérentes) sur les domaines de solubilité correspondant a ces termes descriptifs. Au
cas ou l'on ne dispose que de ce type d'information, il sera probablement nécessaire d'obtenir des données de
solubilité en utilisant le Protocole de transformation/dissolution (Annexe 9).

A8.7.2.2.3 Essai préliminaire d'évaluation de la solubilité des composés métalliques

En l'absence de données de solubilité, il est possible, pour les composés métalliques,
d'utiliser un simple essai préliminaire de «screening», basé sur le taux de charge le plus élevé pendant 24 h,
ainsi que décrit dans le Protocole de transformation/dissolution. La fonction de cet essai de «screening» est
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d'identifier les composés métalliques qui subissent une dissolution ou une transformation rapide, de sorte
qu'ils sont indissociables des formes solubles et peuvent donc étre classés sur la base de la concentration
d'ions dissous. Lorsqu'on dispose de données provenant de 1'essai de «screening» décrit de manicre détaillée
dans le Protocole de transformation/dissolution, il convient d'utiliser la solubilité maximale obtenue sur la
gamme de pH testée. En 1'absence de données pour la gamme compléte de pH, il y a lieu de vérifier si cette
solubilité maximale a été obtenue en se référant a des modéles thermodynamiques de spéciation convenables
ou a d'autres méthodes appropriées (voir par. A8.7.2.1.2.3). Il convient de noter que cet essai n'est destiné
qu'aux composés métalliques.

A8.7.2.2.4 Essai d'évaluation de la solubilité des métaux et des composés métalliques

La premiére étape de cette partie de I'étude consiste, comme dans I'essai de «screeningy, a
¢évaluer le ou les pH auxquels I'étude doit étre menée. Normalement, 1'essai proprement dit doit €tre réalisé a
la valeur du pH qui maximise la concentration d'ions métalliques dissous dans la solution. Dans ce cas, la
valeur du pH peut étre sélectionnée selon les mémes recommandations que celles formulées pour l'essai de
«screeningy.

A partir des données provenant de l'essai proprement dit, il est possible de déterminer la
concentration d'ions métalliques dans la solution aprés 7 jours pour chacune des trois charges (c'est-a-dire,
1 mg/l pour la charge «faible», 10 mg/l pour la charge «moyenne» et 100 mg/l pour la charge «élevée»)
utilisées dans l'essai. Si ce dernier a pour objet d'évaluer le danger a long terme associé a la substance, on
peut prolonger jusqu'a 28 jours l'essai a faible charge, a une valeur convenable du pH.

A8.7.2.3 Comparaison des données de toxicité aquatigque et de solubilité

On décidera de classer ou non la substance en comparant les données de toxicité aquatique et
les données de solubilité. Sila CL(E)s, est dépassée, que les données de toxicité et de solubilité se rapportent
ou non au méme pH et qu'il s'agisse ou non des seules données disponibles, il faudra classer la substance. Si
l'on dispose d'autres données de solubilit¢ montrant que la concentration aprés dissolution ne dépassera pas
la CL(E)sy sur l'ensemble de la gamme de pH, la substance ne devra pas faire 1'objet d'une classification sous
sa forme soluble. Cette décision peut supposer l'utilisation de données supplémentaires provenant soit
d'essais écotoxicologiques, soit de mod¢les appropriés de biodisponibilité-effet.

A8.7.3 Evaluation de la transformation dans I’environnement

A8.7.3.1 La transformation dans l'environnement d'une espéce d'un métal en une autre espece du
méme métal ne constitue pas une dégradation au sens pris par ce terme lorsqu'il s'applique aux composés
organiques, et peut augmenter ou diminuer la disponibilité et la biodisponibilité des espéces toxiques.
Cependant, sous l'effet de processus géochimiques naturels, les ions métalliques peuvent se séparer du milieu
aqueux. Les données relatives au temps de séjour dans le milieu aqueux, aux phénomeénes se produisant a
l'interface eau-sédiments (c'est-a-dire dépdt et remobilisation) sont assez nombreuses, mais n'ont pas été
intégrées dans une véritable base de données. Néanmoins, il est possible d'intégrer cette démarche dans la
classification en utilisant les principes et les hypothéses examinés plus haut dans la partie A8.7.1.

A8.7.3.2 11 est tres difficile de donner des indications générales pour de telles évaluations, qui seront
normalement traitées au cas par cas. Cependant, les éléments suivants devraient étre pris en compte:

. les modifications de la spéciation si elles conduisent a des formes non
disponibles,sachant toutefois que le potentiel de reconversion sous la forme premiére
doit aussi étre pris en considération;

. les transformations en un composé métallique considérablement moins soluble que le
composé métallique considéré.

11 est toutefois recommandé de prendre certaines précautions (voir par. A8.7.1.5 et A8.7.1.6).
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A8.7.4 Bioaccumulation

A8.7.4.1 Bien que log K, constitue un bon moyen de prédiction du FBC pour certains types de
composés organiques, comme les substances organiques non polaires, il est bien entendu sans intérét pour les
composés métalliques inorganiques.

A8.7.4.2 Les mécanismes régissant les vitesses d'absorption et de dépuration des métaux sont tres
complexes et divers, et il n'existe actuellement aucun modéle général pour les décrire. II convient plutot
d'évaluer la bioaccumulation des métaux en fonction des critéres de classification au cas par cas, en faisant
appel a un jugement d'expert.

A8.7.4.3 Bien que les FBC apportent des indications sur le potentiel de bioaccumulation, un certain
nombre de complications peuvent intervenir dans l'interprétation des valeurs de FBC mesurées pour les
métaux et les composés métalliques inorganiques. Pour certains métaux et composés métalliques
inorganiques, la relation entre la concentration dans l'eau et le FBC a ’intérieur de certains organismes
aquatiques est inversé, et il convient de faire preuve de discernement pour utiliser les données de
bioconcentration. Il en est tout particuliérement ainsi pour les métaux essentiels sur le plan biologique. Ces
métaux font I'objet d'une régulation active dans les organismes ou ils ont une fonction vitale. Les besoins
alimentaires des organismes pouvant étre supérieurs a la concentration du métal dans l'environnement, cette
régulation active peut entrainer des valeurs élevées du FBC et une relation inversée entre le FBC et la
concentration du métal dans l'eau. Lorsque les concentrations environnementales sont faibles, on peut
s'attendre a de fortes valeurs du FBC, qui résultent naturellement de I'absorption du métal pour satisfaire les
besoins nutritionnels et qui, dans ce cas, peuvent étre considérées comme un phénoméne normal. De plus, si
la concentration interne est régulée par l'organisme, les FBC mesurés peuvent diminuer lorsque la
concentration externe augmente. Lorsque les concentrations externes sont si ¢levées qu'elles dépassent un
niveau seuil ou qu'elles submergent le mécanisme de régulation, elles peuvent étre préjudiciables pour
l'organisme. Par ailleurs, un métal qui est essentiel pour un organisme particulier ne le sera pas
nécessairement pour d'autres. Par conséquent, lorsque le métal n'est pas essentiel ou lorsque la
bioconcentration d'un métal essentiel est supérieure aux niveaux nutritionnels, il convient d'accorder une
attention particuliére au potentiel de bioconcentration et aux problémes environnementaux.

A8.7.5 Application des critéres de classification aux métaux et aux composés métalliques
A8.7.5.1 Présentation de la stratégie de classification des métaux et des composés métalliques
A8.7.5.1.1 Les schémas de classification des métaux et des composés métalliques sont décrits ci-apres

et récapitulés sous forme de diagramme a la figure A8.7.1. Ces schémas comportent plusieurs étapes, dans
lesquelles les données sont utilisées pour étayer des décisions. Les schémas de classification n'ont pas pour
objet de générer de nouvelles données. En l'absence de données valides, il sera nécessaire d'employer toutes
les données disponibles et de recourir a un jugement d'expert.

Dans les parties qui suivent, la référence a la CL(E)s, renvoie a I'élément ou aux éléments
d'information qui seront utilisés pour sélectionner la catégorie de classification du métal ou du composé
métallique.

A8.7.5.1.2 Lorsqu'on examine des données relatives a la CL(E)s, pour des composés métalliques, il
importe de s'assurer que la donnée utilisée comme justification de la classification soit exprimée en poids de
la molécule du composé métallique a classer. Cette opération est connue sous le nom de correction en
fonction du poids moléculaire. Ainsi, bien que la plupart des données concernant les métaux soient
exprimées, par exemple, en mg de métal/l, cette valeur devra étre ajustée en fonction de le poids moléculaire
correspondante du composé métallique. Ainsi:

CL(E)so d'un composé métallique
= CL(E)so du métal x (Masse moléculaire du composé métallique/masse atomique du métal)
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L’ajustement des données relatives a la CSEO en fonction du poids moléculaire des composés métalliques
serait indiqué.

A8.7.5.2 Stratégie de classification des métaux

A8.7.5.2.1 Lorsque la CL(E)so pour les ions métalliques considérés est supéricure a 100 mg/l, il est
inutile de poursuivre l'application du schéma de classification aux métaux correspondants.

A8.7.52.2 Lorsque la CL(E)so pour les ions métalliques considérés est inférieure ou égale a 100mg/1, il
convient d'examiner les données disponibles concernant la vitesse et 'ampleur de la production d'ions a partir
du métal. Pour étre valides et utilisables, ces données doivent avoir été obtenues a l'aide du Protocole de
transformation/dissolution (voir Annexe 9).

A8.7.5.2.3 Lorsque ces données ne sont pas disponibles, i.e. sans données claires et suffisamment
fiables montrant I’absence de transformation en ions métalliques, il convient de classer le produit par mesure
de sécurité (i.e. catégorie chronique 1V), car la toxicité de ces formes métalliques solubles est considérée
comme suffisamment préoccupante pour mériter qu’elles soient classées.

A8.7.5.2.4 Lorsqu'on dispose de données provenant d'un protocole de dissolution, il convient d'en
utiliser les résultats pour faciliter la classification en respectant les régles suivantes:

A8.7.5.2.4.1 Essai de transformation de 7 jours

Si la concentration en ions métalliques dissous aprés une période de 7 jours (ou moins)
dépasse la CL(E)s, la classification par défaut du métal est remplacée par la classification suivante:

1) Si la concentration en ions métalliques dissous pour de faibles quantités de produit
testé est supérieure ou égale a la CL(E)sy, le métal sera classé dans la catégorie de
danger aigu I. Il sera également placé dans la catégorie de danger chronique I, a moins
qu'on ait la preuve d’une migration rapide vers d’autres milieux et d’une absence de
bioaccumulation;

i1)  Si la concentration en ions métalliques dissous pour des quantités moyennes de
produit testé est supérieure ou égale a la CL(E)s, le métal sera classé dans la catégorie
de danger aigu II. Il sera également placé dans la catégorie de danger chronique I, a
moins qu'on ait la preuve d’une migration rapide vers d’autres milieux et d’une
absence de bioaccumulation;

iii)  Si la concentration d'ions métalliques dissous pour des quantités élevées de produit
testé est supérieure ou égale a la CL(E)so, le métal sera classé dans la catégorie de
danger aigu III. Il sera également placé dans la catégorie de danger chronique III, a
moins qu'on ait la preuve d’une migration rapide vers d’autres milieux et d’une
absence de bioaccumulation.

A8.7.5.2.42  Essai de transformation de 28 jours

Si le processus décrit au paragraphe A8.7.5.2.4.1 aboutit 4 la classification dans la catégorie
de danger chronique I, aucune évaluation supplémentaire n'est nécessaire, car le métal sera classé
indépendamment de toute information supplémentaire.

Dans tous les autres cas, des données supplémentaires peuvent avoir été obtenues a l'aide de
l'essai de dissolution/transformation, en vue de montrer que la classification peut étre modifiée. Si, pour des
substances classées dans les catégories de danger chronique II, III ou IV, la concentration d'ions métalliques
dissous au faible taux de charge, aprés une durée totale de 28 jours, est inféricure ou égale a la CSEO a long
terme, la classification peut étre supprimée.
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A8.7.5.3 Stratégie de classification des composés meétalliques.

A8.7.5.3.1 Lorsque la CL(E)so pour les ions métalliques considérés est supérieure a 100 mg/l, il est
inutile de poursuivre l'application du schéma de classification aux composés métalliques.

A8.7.5.3.2 Si la solubilité est > CL(E)so, la classification doit étre réalisée en fonction de 1'ion soluble.

A8.7.5.3.2.1 Tous les composés métalliques présentant une solubilité dans I'eau (mesurée, par exemple a
l'aide de l'essai préliminaire de dissolution de 24 h ou estimée, par exemple, a partir du produit de solubilité)
supérieure ou ¢égale a la CL(E)so de lion métallique dissous sont considérés comme des composés
métalliques facilement solubles. Il convient d'étre prudent dans le cas ou la solubilité est proche de la valeur
de toxicité aigué, car les conditions dans lesquelles la solubilité est mesurée peuvent différer sensiblement de
celles de I'essai de toxicité aigué. Dans ce cas, il est préférable d'utiliser les résultats de l'essai préliminaire de
dissolution.

A8.7.5.3.2.2  Les composés métalliques facilement solubles sont classés sur la base de la CL(E)s, (corrigée
si nécessaire en fonction du poids moléculaire):

1) Si la CL(E)so de l'ion métallique dissous est inférieure ou égale a 1 mg/l, le composé
sera classé dans la catégorie de danger aigu I. Il sera également placé dans la catégorie
de danger chronique I, a moins qu'on ait la preuve d’une migration rapide vers d’autres
milieux et d’une absence de bioaccumulation;

ii)  Sila CL(E)so de lion métallique dissous est supérieure a 1 mg/l, mais inférieure ou
égale a 10 mg/l, le composé sera classé dans la catégorie de danger aigu II. Il sera
également placé dans la catégorie de danger chronique II, & moins qu'on ait la preuve
d’une migration rapide vers d’autres milieux et d’une absence de bioaccumulation;

iii)  Sila CL(E)so de l'ion métallique dissous est supérieure a 10 mg/l, mais inférieure ou
égale a 100 mg/l, le composé¢ sera class¢ dans la catégorie de danger aigu III. 1l sera
également placé dans la catégorie de danger chronique III, a moins qu'on ait la preuve
d’une migration rapide vers d’autres milieux et d’une absence de bioaccumulation.

A8.7.5.3.3 Si la solubilité est < CL(E)so,, le compose sera classé par défaut dans la catégorie de danger
chronique IV

A8.7.5.3.3.1 Dans le contexte des critéres de classification, les composés métalliques peu solubles sont
définis comme ceux présentant une solubilité connue (mesurée, par exemple a l'aide de I'essai préliminaire de
dissolution de 24 h ou estimée, par exemple a partir du produit de solubilité¢) inférieure a la CL(E)s, de 1'ion
métallique soluble. Dans les cas ou les formes solubles du métal des composés métalliques peu solubles
présentent une CL(E)s, inférieure ou égale a 100 mg/1 et ou la substance peut étre considérée comme peu
soluble, la classification par mesure de sécurité (danger chronique V) doit étre appliquée.

A8.7.5.3.3.2  Essai de transformation de 7 jours

Pour les composés métalliques peu solubles classés par défaut dans la catégorie
correspondant a la mesure de sécurité, il est possible d'utiliser les informations supplémentaires provenant de
l'essai de transformation/dissolution de 7 jours. Ces informations devraient inclure les taux de transformation
pour des quantités de produit testé faibles, moyennes et élevées.

Si la concentration d'ions métalliques dissous aprés une période de 7 jours (ou moins)
dépasse la CL(E)so, la classification par défaut des métaux est remplacée par la classification suivante:

1) Si la concentration d'ions métalliques dissous pour une quantité testée faible est
supérieure ou égale a la CL(E)so, le composé sera classé dans la catégorie de danger
aigu L. Il sera également classé dans la catégorie de danger chronique I, & moins qu'on
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ait la preuve d'une migration rapide vers d’autres milieux et d’une absence de
bioaccumulation;

il)  Si la concentration d'ions métalliques dissous pour une quantité testée moyenne est
supérieure ou égale a la CL(E)sy, le composé sera classé dans la catégorie de danger
aigu II. Il sera également classé dans la catégorie de danger chronique II, a moins
qu'on ait la preuve d’une migration rapide vers d’autres milieux et d’une absence de
bioaccumulation;

iiil)  Si la concentration d'ions métalliques dissous pour une quantité testée élevée est
supérieure ou égale a la CL(E)sy, le composé sera classé dans la catégorie de danger
aigu III. II sera également classé dans la catégorie de danger chronique III, & moins
qu'on ait la preuve d'une migration rapide vers d’autres milieux et d'une absence de
bioaccumulation.

A8.7.5.3.3.3  Essai de transformation de 28 jours

Si le processus décrit au paragraphe AS8.7.5.3.3.2 aboutit a une classification dans la
catégorie de danger chronique I, aucune évaluation supplémentaire n'est nécessaire, dans la mesure ou le
compos¢é métallique sera classé indépendamment de toute information supplémentaire.

Dans tous les autres cas, des données supplémentaires peuvent avoir été obtenues a l'aide de
l'essai de dissolution/transformation de 28 jours, en vue de montrer que la classification peut étre modifiée.
Si, pour des composés peu solubles classés dans les catégories de danger chronique II, III ou IV, la
concentration d'ions métalliques dissous aux faibles quantités de produit testé, aprés une période totale de
28 jours, est inférieure ou égale a la CSEO a long terme, cette classification peut étre supprimée.

A8.7.54.1 Dimension et surface spécifique des particules

A8.7.54.1 La dimension ou, a fortiori, la surface spécifique des particules de produit constitue un
parameétre crucial, dans la mesure ou toute variation de la taille ou de la surface spécifique des particules
testées peut provoquer une modification importante des quantités d'ions métalliques libérées dans un
intervalle de temps donné. Cette dimension ou surface spécifique des particules est donc fixée pour I'essai de
transformation, ce qui permet aux classifications comparatives de reposer uniquement sur les quantités de
produits testés. Normalement, les données de classification produites auront utilisé la plus petite dimension
de particule commercialisée pour déterminer 1’ordre de grandeur de la transformation. Il peut exister des cas
ou les données obtenues pour une poudre métallique particuliére ne sont pas considérées comme appropric¢es
pour la classification du méme produit pris en masse. Par exemple, lorsqu'il peut étre démontré que la poudre
testée est structurellement un matériau différent (présentant par exemple une structure cristallographique
différente) et/ou lorsqu'elle a été produite par un procédé spécial et ne peut étre obtenue a partir du métal
massif, la classification du métal massif peut s'appuyer sur l'essai a partir d'une dimension ou d'une surface
spécifique de particule plus représentative, si l'on dispose de telles données. La poudre peut étre classée
séparément sur la base des données obtenues pour elle méme. Cependant, dans des circonstances normales, il
n'est pas prévu que plus de deux propositions de classification soient formulées pour un méme métal.

A8.7.54.2 Les métaux présentant une dimension de particule inférieure au diamétre par défaut de 1 mm
peuvent étre testés au cas par cas. On peut citer l'exemple de poudres métalliques produites selon une
technique de production différente, ou de poudres donnant lieu a une vitesse de dissolution (ou de réaction)
plus élevée que la forme en masse, ce qui conduit a une classification plus sévére.

A8.7.54.3 Les dimensions de particule testées dépendent de la substance évaluée et sont présentées
dans le tableau ci-dessous:
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Type Dimension de particule Commentaires

Composés métalliques | Plus petite dimension Jamais supérieure a 1 mm
représentative commercialisée

Poudres métalliques Plus petite dimension 11 peut étre nécessaire de prendre en compte
représentative commercialisée | différentes sources si les poudres présentent
des propriétés cristallographiques/
morphologiques différentes.

M¢étaux massifs 1 mm La valeur par défaut peut étre modifiée en
cas de justification suffisante.

A8.7.5.4.4 Pour certaines formes de métaux, il est possible, en utilisant le Protocole de
transformation/dissolution (OCDE, 2001), d'obtenir une corrélation entre la concentration de 1'ion métallique
aprés un intervalle de temps spécifié et les charges superficielles des formes testées. Dans de tels cas, il
pourrait alors étre possible d'estimer la concentration d'ions métalliques dissous pour le métal selon
différentes particules, en employant une approche reposant sur la surface spécifique critique proposée par
Skeaff et. al. (2000). C'est-a-dire qu'a partir de cette corrélation et d'une relation avec les données de toxicité
appropriées, il est sans doute possible de déterminer une surface spécifique critique de la substance
correspondant a la CL(E)so, puis de convertir cette surface spécifique pour les quantités testées faibles,
moyennes ou élevées utilisées dans 1'identification des dangers. Si cette approche n'est normalement pas
utilisée pour la classification, elle peut cependant apporter des informations utiles pour 1'étiquetage et les
décisions en aval.
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Figure A8.7.1: Stratégie de classification des métaux et composés métalliques
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ANNEXE 8
APPENDICE 1
Détermination de la dégradabilité des substances organiques

1. Les substances organiques peuvent étre dégradées par des processus abiotiques ou biotiques,
ou par une combinaison de ces processus. On dispose, pour la détermination de la dégradabilité, d'un certain
nombre de protocoles ou d'essais normalisés. Les principes généraux de certains d'entre eux sont décrits ci-
aprés. Il ne s'agit en aucune fagon de présenter un bilan exhaustif des méthodes d'essai de dégradabilité, mais
seulement de placer ces méthodes dans le contexte de la classification des dangers pour l'environnement
aquatique.

2. Dégradabilité abiotique

2.1 La dégradation abiotique comprend la transformation chimique et la transformation
photochimique. Habituellement, les transformations abiotiques donnent naissance a d'autres compos€s
organiques, mais n’aboutissent pas a une minéralisation compléte (Schwarzenbach et al., 1993). Une
transformation chimique est définie comme une transformation qui s'opére sans lumiére et sans la médiation
d'organismes, tandis que les transformations photochimiques nécessitent de la lumiére.

2.2 Parmi les processus de transformation chimique observés dans un environnement aqueux, on
peut citer I'hydrolyse, la substitution nucléophile, I'élimination et les réactions d'oxydoréduction
(Schwarzenbach et al., 1993). L'hydrolyse est souvent considérée comme le plus important d'entre eux, et
c'est le seul processus de transformation chimique pour lequel on dispose généralement de lignes directrices
internationales d’essais. Les essais de dégradation abiotique des produits chimiques sont en général basés sur la
détermination des vitesses de transformation dans des conditions normalisées.

2.3 Hydrolyse

2.3.1 L'hydrolyse désigne la réaction des nucléophiles H,O ou OH™ avec un produit chimique, dans
laquelle un groupe (sortant) est échangé avec un groupe OH. De nombreux composés, notamment les
dérivés des acides, sont susceptibles de s'hydrolyser. L'hydrolyse peut étre abiotique ou biotique, mais on ne
considerera ici que l'hydrolyse abiotique. Elle peut s'effectuer par divers mécanismes a différents pH
(hydrolyse neutre ou hydrolyse catalysée par un acide ou par une base); les vitesses d'’hydrolyse peuvent
dépendre fortement de la valeur du pH.

2.3.2 On dispose de deux lignes directrices pour évaluer I'hydrolyse abiotique, la Ligne
directrice 111 de I'OCDE «Hydrolyse en fonction du pH» (correspondant & OPPTS 835.2110) et la méthode
OPPTS 835.2130 (Hydrolyse en Fonction de pH et de la temperature). La Ligne directrice 111 de 'OCDE
permet de déterminer la vitesse d'hydrolyse globale pour différentes valeurs du pH dans de l'eau pure
tamponnée. L'essai est divisé en deux parties: un essai préliminaire réalisé sur des substances chimiques dont
les vitesses d'hydrolyse sont inconnues et un essai plus détaillé, réalisé sur des substances réputées instables
dans I'eau et sur des substances pour lesquelles I'essai préliminaire a mis en évidence une hydrolyse rapide.
Dans l'essai préliminaire, on mesure la concentration de composé chimique dans des solutions tamponnées a
des pH compris dans la gamme habituellement rencontrée dans I'environnement (pH de 4, 7 et 9), a 50 °C,
apres 5 jours. Si la concentration du produit chimique a diminué¢ de moins de 10 %, on considére le produit
comme stable dans I'eau, sinon on peut procéder a I'essai détaillé. Ce dernier consiste a déterminer la vitesse
d'hydrolyse globale pour trois valeurs du pH (4, 7 et 9), en mesurant la concentration du produit chimique en
fonction du temps. On détermine la vitesse d'hydrolyse a différentes températures, de manic¢re & pouvoir
réaliser des interpolations ou des extrapolations aux températures observées dans l'environnement. La
conception de l'essai OPPTS 835.2130 est presque identique a celle de la Ligne directrice 111 de I'OCDE, la
différence résidant principalement dans le traitement des données.

2.3.3 Il convient de noter qu'outre I'hydrolyse, les constantes de vitesse d'hydrolyse déterminées
par ce type d’essais couvrent toutes les autres transformations abiotiques pouvant se produire sans lumiére,
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dans les conditions d'essai données. On a constaté une bonne concordance entre les vitesses d'hydrolyse dans
des eaux naturelles et dans des eaux pures (OPPTS 835.2110).

24 Photolyse

2.4.1 Actuellement, il n'existe pas de ligne directrice de 'OCDE sur la photodégradation en milieu
aqueux, mais seulement un document guide sur la photolyse aquatique directe (OCDE, 1997). Ce document
guide est supposé constituer la base d'une ligne directrice qui sera publiée ultérieurement. D'aprés les
définitions qui y figurent, la phototransformation de composés dans l'eau peut prendre la forme d'une
phototransformation primaire ou secondaire, la phototransformation primaire (photolyse) pouvant encore se
subdiviser en photolyse directe et photolyse indirecte. La phototransformation directe (photolyse) correspond
au cas ou le produit chimique absorbe de la lumiére et subit une transformation qui est une conséquence
directe de cette absorption. On parle de phototransformation indirecte lorsque d'autres espéces excitées
transférent de 1'énergie, des électrons ou des atomes d'hydrogéne au produit chimique, induisant ainsi la
transformation (photolyse sensibilisée). La phototransformation secondaire correspond au cas ou des
réactions chimiques se produisent entre le produit chimique et des espéces réactives a vie courte, telles que
des radicaux hydroxy, des radicaux peroxy ou de l'oxygéne singulet, qui se forment en présence de lumiére
par des réactions impliquant des espéces excitées comme de l'acide humique, de l'acide fulvique ou des
nitrates.

2.4.2 Les seules lignes directrices actuellement disponibles sur la phototransformation des
substances chimiques dans 1'eau sont donc I’OPPTS 835.2210 (Direct photolysis rate in water by sunlight) et
I’OPPTS 835.5270 (Indirect photolysis screening test). L'essai OPPTS 835.2210 utilise une approche a
plusieurs niveaux. Au niveau 1, on calcule la constante de vitesse de photolyse directe maximale (demi-vie
minimale) a partir d'une mesure de l'absorptivité molaire. Le niveau 2 comprend deux phases. Dans la
phase 1, le produit chimique est soumis a une photolyse par la lumiére solaire pour obtenir une constante de
vitesse approximative. Dans la phase 2, on détermine une constante de vitesse plus précise en utilisant un
actinométre qui quantifie l'intensité lumineuse a laquelle le produit chimique a réellement été exposé. A
partir des paramétres mesurés, on peut calculer la vitesse de photodégradation directe effective, a différentes
températures et sous différentes latitudes. Cette vitesse de dégradation ne s'applique qu'a la couche
supérieure de la masse d'eau, par exemple aux 50 premiers centimétres ou moins, et seulement si l'eau est
pure et saturée en air ce qui, a 1'évidence, n’est pas toujours le cas dans l'environnement. Les résultats
peuvent toutefois étre ¢largis a d'autres conditions environnementales, a I'aide d'un programme informatique
intégrant l'atténuation de la lumiére dans les eaux naturelles et d'autres facteurs pertinents.

2.4.3 L'essai de «screening» OPPTS 835.5270 concerne la photolyse indirecte de substances
chimiques dans des eaux contenant des substances humiques. Le principe de cet essai est que, dans les eaux
naturelles exposées a la lumiére solaire naturelle, la vitesse de phototransformation mesurée englobe a la fois
les phototransformations directe et indirecte, tandis que seule la phototransformation directe se produit dans
I'eau pure. Par conséquent, la différence entre la vitesse de photodégradation directe dans I'eau pure et la
photodégradation totale dans l'eau naturelle est la somme de la photolyse indirecte et de la photodégradation
secondaire, selon les définitions formulées dans le document guide de I'OCDE. En conditions expérimentales
d'essai, on utilise des substances humiques industrielles pour constituer une eau humique synthétique, qui
imite l'eau naturelle. Il convient de noter que la vitesse de phototransformation indirecte déterminée est
valable uniquement pour la saison et la latitude auxquelles elle a ét¢ déterminée, et qu'il est impossible de
transposer les résultats a d'autres latitudes et d’autres saisons.

3. Dégradabilité biotique
3.1 Seul un panorama sommaire des méthodes d'essai est présenté ci-aprés. Pour plus

d'informations, consulter le document de synthése de I'OCDE sur les essais de biodégradabilité (OCDE,
1995).
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3.2 Biodégradabilité facile

3.2.1 Un certain nombre d'organisations ont mis au point des essais normalisés pour la
détermination de la biodégradabilité facile des substances organiques, dont 'OCDE (Ligne directrice 301A-F
de 'OCDE), I'Union européenne (Essais C.4), 'OPPTS (835.3110) et I'I[SO (9408, 9439, 10707).

322 Les essais de biodégradabilité facile sont des essais rigoureux, qui ne laissent a la
biodégradation et a l'acclimatation que peu de chances de se produire. Les conditions d'essai de base
garantissant ces spécifications sont les suivantes:

. concentration élevée de la substance d'essai (2 a 100 mg/1);

. la substance d'essai est la seule source de carbone et d'énergie;

. concentration d'inoculum faible & moyenne (10*a 10® cellules/ml);

. aucune préadaptation de l'inoculum n'est autorisée;

. période d'essai de 28 jours, comportant un intervalle de temps de 10 jours (excepté
pour la méthode MITI modifiée I (Ligne directrice 301C de I'OCDE), dans lequel la
dégradation doit se produire;

. température d'essai < 25°C; et

. niveaux de seuil de 70% (élimination du COD) ) ou 60% (évolution de la demande en
0O, ou de la production de CO,), démontrant la minéralisation compléte (le reste du
carbone de la substance testée étant supposé avoir été intégré a la biomasse pour sa
croissance).

3.2.3 Un résultat positif d'un essai de biodégradabilité facile indique que la substance se dégradera

rapidement dans l'environnement (Lignes directrices de 'OCDE pour les essais).

32.4 Les essais de DBOs classiques (par exemple, 1'essai C5 de 1'UE) peuvent ¢galement faire la
preuve qu'une substance est facilement biodégradable. Dans ces essais, la demande biochimique en oxygéne
relative sur une période de 5 jours est comparée a la demande théorique en oxygene (DThO) ou, lorsque celle-ci
n'est pas disponible, & la demande chimique en oxygene (DCO). L'essai ne dure que cinq jours et, par
conséquent, le niveau de seuil, fixé a 50 % selon les critéres de classification des dangers proposés, est inférieur
a celui des essais de biodégradabilité facile.

3.2.5 L'essai de «screening» sur la biodégradabilité dans I'eau de mer (Ligne directrice 306 de
I'OCDE) peut étre considéré comme une méthode parallé¢le aux essais de biodégradabilité facile dans 1'eau de
mer. Les substances dont le taux de dégradation atteint le niveau de seuil dans la Ligne directrice 306 de
I'OCDE (¢élimination du COD > 70% ou consommation de la DthO > 60 %) peuvent étre considérées comme
facilement biodégradables car le potentiel de dégradation est normalement plus faible dans 1'eau de mer que
dans l'eau douce.

33 Biodégradabilité intrinseque
3.3.1 Les essais de biodégradabilité intrinséque sont congus pour déterminer si une substance
possede un quelconque potentiel de dégradation. Parmi ces essais, on peut citer la Ligne directrice 302A-C

de I'OCDE, les essais C.9 et C.12 de I'UE et 1'essai ASTM E 1625-94.

332 Les conditions d'essai de base favorisant 1'évaluation du potentiel de biodégradation
intrinséque sont:

. une exposition prolongée de la substance d'essai a l'inoculum, permettant I'adaptation
avant l'achévement de la période d'essai;
. une forte concentration de micro-organismes;
. un rapport substance/biomasse favorable.
333 Un résultat positif a I'issue d'un essai de biodégradabilité intrinséque indique que la substance

d'essai ne persistera pas indéfiniment dans l'environnement, mais que 1’on ne peut pas compter sur une
-419 -



biodégradation rapide et compléte. Un résultat démontrant une minéralisation supérieure a 70 % indique la
probabilité d’une biodégradation ultime, une dégradation de plus de 20 % traduit une biodégradation primaire
intrinséque, et un résultat inférieur a 20 % indique que la substance est persistante. Ainsi, un résultat négatif
conduit a supposer une non-biodégradabilité (persistance) de la substance (Lignes directrices de 'OCDE pour les
essais).

334 Dans de nombreux essais de biodégradabilité intrinséque, on ne mesure que la disparition de
la substance d'essai. Un tel résultat montre seulement la biodégradabilité primaire, et non une minéralisation
compléte. Des produits de dégradation plus ou moins persistants peuvent donc s'étre formés. La
biodégradation primaire d'une substance n'indique pas qu’il y aura dégradabilité ultime dans 1'environnement.

335 Les essais de biodégradabilité intrinseque de I'OCDE adoptent une approche tres différente
de celle des essais de biodégradation facile et, en particulier, I'essai MITI II (Ligne directrice 302C de
I'OCDE) utilise une concentration d'inoculum qui n'est que trois fois supérieure a celle de l'essai de
biodégradabilité¢ facile MITI I correspondant (Ligne directrice 301C de 'OCDE). De méme, l'essai Zahn-
Wellens (Ligne directrice 302B de I'OCDE) est un essai de biodégradabilité intrinseéque relativement
«faible». Cependant, bien que le potentiel de dégradation dans ces essais ne soit guére supérieur a celui mis
en évidence dans les essais de biodégradabilité facile, les résultats ne peuvent étre extrapolés aux conditions
des essais de biodégradabilité facile et au milieu aquatique.

34 Essais de simulation aquatique

34.1 Un essai de simulation permet une estimation de la biodégradation dans un milieu aquatique
spécifique. Parmi les essais de simulation normalisés, on peut citer la méthode ISO/DS14592, Essai par
agitation de lots de flacons, portant sur des eaux de surface ou des suspensions eau de surface/sédiments
(Nyholm et Tordng, 1999), l'essai de biodégradation (méthode de disparition en flacon agité¢) ASTM E 1279-
89(95) et I'essai similaire OPPTS 835.3170. Ces méthodes d'essai sont souvent appelées essais d’élimination
en riviere.

342 Les caractéristiques de ces essais qui garantissent la simulation des conditions de
l'environnement aquatique sont:

° ['utilisation d'eau et de sédiments naturels comme inoculum; et
. une faible concentration de la substance d'essai (1 a 100 pg/l) assurant l'obtention d'une
cinétique de dégradation du premier ordre.

343 On recommande d’utiliser des composés d'essai marqués radioactivement pour faciliter la
détermination de la dégradation ultime. Si seule la disparition de la substance d'essai est suivie par analyse
chimique, on ne détermine que la dégradabilité primaire. Il est possible de déduire la constante de vitesse de
dégradation en observant la cinétique de dégradation. En raison de la faible concentration de la substance d'essai,
on suppose que la cinétique de dégradation qui prévaut est du premier ordre.

344 L'essai peut aussi étre réalisé sur des sédiments naturels simulant les conditions dans le
milieu sédimentaire. En outre, on peut déterminer la dégradation abiotique dans les conditions d'essai en
stérilisant les échantillons.

3.5 Essais de simulation des stations d'épuration des eaux usées

On dispose également d'essais pour simuler la dégradabilité dans une installation de
traitement des eaux usées, comme la Ligne directrice 303A de I'OCDE (Unité de traitement par boues
activées), l'essai ISO 11733 (Essai de simulation des boues activées) et 1'essai C.10 de I'UE. Récemment, un
nouvel essai de simulation, utilisant de faibles concentrations de polluants organiques, a été proposé
(Nyholm et. al., 1996).
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3.6 Dégradabilité anaérobie

3.6.1 Les méthodes d'essai pour évaluer la biodégradabilit¢ anaérobie déterminent le potentiel
intrinseque de biodégradation de la substance d'essai en conditions anaérobies. Parmi ces méthodes, on peut
citer les essais ISO 11734:1995(E), ASTM E 1196-92 et OPPTS 835.3400.

3.6.2 Le potentiel de dégradation anaérobie est déterminé sur une période allant jusqu'a huit
semaines et dans les conditions d'essai indiquées ci-apres:

. réalisation de 1'essai dans des récipients fermés, en l'absence d'O, (initialement dans
une atmosphére de N, pur);
. utilisation de boue de digestion anaérobie;
température d'essai de 35 °C; et
. détermination de la pression de la phase gazeuse surnageante (CO, et formation de
CHy,).
3.6.3 La dégradation ultime est évaluée a partir de la détermination de la production de gaz.

Cependant, on peut aussi évaluer la dégradation primaire en mesurant la substance mere restante.
3.7 Dégradation dans le sol et les sédiments

3.7.1 De nombreuses substances chimiques finissent dans le sol ou dans les compartiments
sédimentaires, et une évaluation de leur dégradabilité dans ces environnements peut donc étre importante.
Parmi les méthodes d'essai normalisées, on peut citer la Ligne directrice 304A de I'OCDE sur la
biodégradabilité intrinséque dans le sol, qui correspond a I'essai OPPTS 835.3300.

3.7.2 Les caractéristiques d'essai particulieres permettant la détermination de la dégradabilité
intrinséque dans le sol sont:

. l'utilisation d'échantillons de sols naturels, sans inoculation supplémentaire;
) l'utilisation d'une substance d'essai marquée; et
) la détermination de 1'évolution du CO, marqué.
373 L'essai OPPTS 835.3180 (Sediment/water microcosm biodegradation) constitue une

méthode normalisée de détermination de la biodégradation dans les sédiments. On collecte des microcosmes
contenant des sédiments et de 1'eau en provenance des sites d'essai et on introduit les composés a tester dans
le systéme. On mesure la disparition du composé parent (c'est-a-dire, la biodégradation primaire) et, si cela
est faisable, 1'apparition de métabolites ou la biodégradation ultime.

3.7.4 Actuellement, deux nouvelles lignes directrices de 'OCDE sont en préparation. Elles portent
sur la transformation aérobie et anaérobie, respectivement, dans le sol (Ligne directrice de I’OCDE pour les
essais, 1999a) et dans les systémes sédimentaires aquatiques (Ligne directrice de I’OCDE pour les essais,
1999b). Les expériences ont pour objet de déterminer dans des conditions d’environnement réalistes et pour
une concentration réaliste de la substance d’essai la vitesse de transformation de la substance testée, ainsi que
la nature et la vitesse de formation et de disparition des produits de transformation. Selon la méthode analytique
utilisée pour suivre la transformation de la substance d’essai, on peut évaluer la minéralisation compléte ou bien
la dégradabilité primaire.

3.8 Méthodes d’estimation de la biodégradabilité

3.8.1 Ces derniéres années, des moyens d'estimer les propriétés environnementales des substances
chimiques ont été mis au point et, parmi eux, des méthodes de prédiction du potentiel de biodégradabilité des
substances organiques (comme le Biodegradability Probability Program de la Syracuse Research
Corporation, BIOWIN). Des bilans de ces méthodes ont été réalisés par 'OCDE (1993) et par Langenberg et
al. (1996). Ils montrent que les méthodes de contribution de groupes apparaissent comme les méthodes les
plus efficaces. Parmi celles-ci, le Biodegradation Probability Program (BIOWIN) semble avoir la plus large
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application. I fournit une estimation qualitative de la probabilité de biodégradation lente ou rapide, en
présence d'une population mixte de micro-organismes de l'environnement. Son applicabilité a été évaluée
dans le cadre du projet conjoint USEPA/CE sur I'évaluation des (Q)SAR (OCDE, 1994), et par Pedersen et
al. (1995). Cette derniére évaluation est examinée succinctement ci-apres.

3.8.2 Un jeu de validation constitué de données de biodégradation déterminées expérimentalement
a été sélectionné parmi les données provenant d'essais MITI (1992), en excluant les substances pour
lesquelles on ne disposait pas de données de dégradation suffisamment précises et les substances déja
utilisées pour la mise au point du programme. Ce jeu de validation comprenait alors 304 substances. On a
estimé la biodégradabilité de ces substances en utilisant le module d'estimation non linéaire (le plus fiable) du
programme et on a compar¢ les résultats avec les données mesurées. Une dégradabilité «rapide» a été prédite
pour 162 substances, mais seules 41 d’entre elles (25 %) se sont révélées effectivement faciles a dégrader
dans l'essai MITI 1. On avait aussi prédit que 142 substances se dégraderaient «lentement», ce qui s'est
confirmé pour 138 substances (97 %) qui sont apparues non facilement dégradables dans I'essai MITI 1. On a
ainsi conclu qu'il n'était possible d'utiliser le programme a des fins de classification que lorsqu'on ne pouvait
pas obtenir de données de dégradation par voie expérimentale et lorsque le programme prédisait une
dégradation «lente» de la substance. Dans ce cas, la substance peut étre considérée comme non dégradable
rapidement.

3.83 Les responsables du projet conjoint USEPA/CE sur I'évaluation des (Q)SAR sont parvenus a
la méme conclusion en utilisant des données expérimentales et des données de type QSAR pour des
nouvelles substances qui avaient été notifiées dans 1'Union européenne. L'évaluation reposait sur une analyse
des prédictions réalisées a partir de QSAR pour 115 nouvelles substances, par ailleurs testées
expérimentalement dans des essais de biodégradabilité¢ facile. Seules 9 des substances incluses dans cette
analyse étaient facilement biodégradables. La méthodologie QSAR employée n'est pas complétement
spécifiée dans le rapport final du projet conjoint USEPA/CE (OCDE, 1994), mais il est probable que la
majorité des prédictions ont été réalisées a l'aide de méthodes ultérieurement intégrées au Biodegradation
Probability Program.

3.8.4 Il est également recommandé dans le Document guide technique de I'UE (CE, 1996)
d'utiliser avec prudence la biodégradabilité estimée a I'aide du Biodegradation Probability Program, car si le
programme prédit une biodégradation rapide, ce résultat ne doit pas étre pris en considération, tandis que la
prédiction d'une biodégradation lente peut étre prise en compte (CE, 1996).

3.8.5 Ainsi une utilisation prudente des résultats du Biodegradability Probability Program peut

permettre de répondre aux besoins en matiére d'évaluation de la biodégradabilité pour certaines des trés
nombreuses substances pour lesquelles on ne dispose d'aucune donnée de dégradation expérimentale.
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ANNEXE 8

APPENDICE 11

Facteurs influant sur la dégradabilité dans 1I'environnement aquatique
1. Introduction

1.2 Les criteres de classification de I'OCDE n'envisagent que les dangers pour l'environnement
aquatique. Or, la classification des dangers repose principalement sur des données obtenues lors d'essais
menés dans des conditions de laboratoire qui ne sont que rarement analogues aux conditions régnant dans
l'environnement. Ainsi, pour prévoir les dangers dans l'environnement aquatique, il convient de prendre en
compte l'interprétation des données d'essais obtenus en laboratoire.

1.2 L'interprétation des données provenant d'essais de biodégradabilité des substances organiques
a fait l'objet d'une étude détaillée de 'OCDE (OCDE, 1995).

1.3 Les conditions observées dans l'environnement sont généralement trés différentes de celles
des systémes d'essai normalisés, ce qui rend difficile l'extrapolation a l'environnement de données de
dégradation provenant d'essais de laboratoire. Parmi ces différences, les aspects suivants ont une influence
importante sur la dégradabilité:

. facteurs relatifs aux organismes (présence de micro-organismes compétents);

. facteurs relatifs au substrat (concentration de la substance et présence d'autres
substrats); et

. facteurs relatifs a l'environnement (conditions physico-chimiques, présence de

nutriments, biodisponibilité de la substance).
Ces aspects sont examinés plus en détail ci-apres.
2. Présence de micro-organismes compétents

2.1 La biodégradation dans l'environnement aquatique dépend de la présence de micro-
organismes compétents en nombre suffisant. Les communautés microbiennes naturelles sont constituées
d'une biomasse trés diverse et lorsqu'on introduit une «nouvelle» substance a une concentration suffisante, la
biomasse peut s'adapter pour dégrader cette substance. Il est fréquent que l'adaptation de la population
microbienne soit provoquée par le développement d'agents de dégradation spécifiques, qui par nature sont
compétents pour dégrader cette substance. Cependant, d'autres processus, tels que l'induction enzymatique,
l'échange de matériel génétique et le développement d'une tolérance a la toxicité, peuvent aussi intervenir.

2.2 L'adaptation s'effectue au cours d'une phase de «latence», qui correspond a l'intervalle de
temps allant du début de l'exposition & I'amorce d'une dégradation importante. Il semble évident que la durée
de la phase de latence dépendra de la présence initiale de dégradeurs compétents. Celle-ci dépendra encore
une fois de l'histoire de la communauté microbienne, c'est-a-dire de 1'éventualité que cette communauté ait
été exposée antérieurement a la substance. Cela signifie que si une substance xénobiotique a été utilisée et
émise de mani¢re omniprésente pendant un certain nombre d'années, la probabilité de trouver des dégradeurs
compétents augmentera. Il en sera tout particulierement ainsi dans les environnements recevant des émissions,
comme les stations d'épuration des eaux usées par traitement biologique. On obtient souvent des résultats de
dégradation plus cohérents dans les essais sur des inoculums provenant d'eaux polluées que dans ceux réalisés a
partir d'inoculums provenant d'eaux non pollué¢es (OCDE, 1995; Nyholm et Ingerslev, 1997).

2.3 Un certain nombre de facteurs déterminent la comparabilité entre le potentiel d'adaptation

dans I'environnement aquatique et le potentiel d’adaptation dans les essais de laboratoire. L'adaptation
dépend entre autres:
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. du nombre initial d’organismes dégradeurs compétents dans la biomasse (proportion et

nombre);
. de la présence de surfaces de fixation;
de la concentration et de la disponibilité du substrat; et
. de la présence d'autres substrats.
2.4 La durée de la phase de latence dépend du nombre initial de dégradeurs compétents et, pour

les substances toxiques, de la capacité de survie et de récupération de ces dégradeurs. Dans les essais de
biodégradabilité¢ facile normalisés, l'inoculum est prélevé dans des stations d'épuration d’eaux usées. La
charge de polluants étant normalement supérieure a celle présente dans I'environnement, la proportion et le
nombre de dégradeurs compétents seront peut-&tre plus importants que dans un environnement aquatique
moins pollué. Il est cependant difficile d'estimer dans quelle mesure la phase de latence dans I'environnement
aquatique excédera celle de l'essai en laboratoire, en raison du nombre initial probablement plus faible de
dégradeurs compétents.

2.5 Pour des périodes longues, la concentration initiale de dégradeurs compétents importe peu,
dans la mesure ou ces dégradeurs vont se développer en présence de substrat approprié en concentration
suffisante. Par contre, si I'on s'intéresse a la dégradabilité sur une courte période, la concentration initiale de
I’inoculum est a prendre en considération (Scow, 1982).

2.6 La présence de flocs, d'agrégats et de micro-organismes fixés peut aussi améliorer
l'adaptation, par exemple, par le développement de niches microbiennes contenant des populations
composites de micro-organismes. Ce phénomene est important lorsqu'on considere la capacité d'adaptation de
ces micro-organismes dans divers environnements comme les stations d'épuration d’eaux usées ou les
sédiments ou le sol. Cependant, le nombre total de micro-organismes dans les essais de biodégradabilité facile
et dans 'environnement aquatique est du méme ordre de grandeur: 10% 4 10® cellules/ml dans les essais de
biodégradabilité facile et 10° a 10° cellules/ml ou plus dans les eaux de surface (Scow, 1982). Il est donc
probable que ce facteur ne revéte qu’une importance mineure.

2.7 Lorsqu'on examine l'extrapolation aux conditions environnementales, il peut étre utile de
faire la distinction entre milieux oligotrophes et eutrophes. les micro-organismes poussant dans des
conditions oligotrophes sont capables de minéraliser des substrats organiques a faibles concentrations
(fractions de mg de carbone/l) et ils présentent normalement une plus grande affinité pour le substrat, mais
des vitesses de croissance plus lentes et des temps de génération plus longs que les organismes eutrophes
(OCDE, 1995). En outre, les populations oligotrophes sont incapables de dégrader des substances chimiques
a des concentrations supérieures 4 1 mg/l et peuvent méme étre inhibées a concentrations élevées. A
I'opposé, les populations eutrophes nécessitent des concentrations plus importantes de substrat avant que la
minéralisation ne commence et elles poussent a des concentrations plus ¢levées que les populations
oligotrophes. Aussi le seuil inférieur de la dégradation dans I'environnement aquatique dépendra-t-il de la
nature oligotrophe ou eutrophe de la population microbienne. On ignore cependant si les populations
oligotrophes et eutrophes sont constituées d'especes différentes ou s'il n’existe seulement que deux modes de
vie, oligotrophe et eutrophe (OCDE, 1995). La plupart des polluants parviennent dans le milieu aquatique
directement par rejet d'eaux usées, et par conséquent ces milieux récepteurs sont essentiellement eutrophes.

2.8 On peut conclure de l'analyse qui précéde que la probabilité de présence de dégradeurs
compétents est plus grande dans des environnements fortement exposés, c'est-a-dire recevant en permanence
des substances (ce qui se produit plus fréquemment pour les substances produites en grandes quantités que
pour les substances produites en faibles quantités). Ces milieux environnementaux sont souvent eutrophes et
la dégradation peut donc nécessiter des concentrations relativement €élevées de substances avant de débuter.
Par ailleurs, les eaux pures peuvent manquer d'espéces compétentes, en particulier d'espéces capables de
dégrader des substances chimiques rejetées de fagon uniquement occasionnelle, tels que les substances
chimiques produites en faibles quantités.
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3. Facteurs relatifs au substrat
3.1 Concentration de la substance d'essai

3.1.1 Dans la plupart des essais en laboratoire, la substance d'essai est appliquée a des
concentrations trés élevées (2 a 100 mg/l) comparées a celles correspondant a des concentrations plus basses
de I’ordre des png/l que l'on s'attend a rencontrer dans l'environnement aquatique. En général, la croissance
des micro-organismes n'est pas assurée lorsque le substrat est présent a des concentrations inférieures a un
seuil d'environ 10 pg/l; et a des concentrations plus basses, méme les besoins en énergie pour le maintien de
la population ne sont pas satisfaits (OCDE, 1995). Ce seuil inférieur s'explique peut-&tre par un manque de
stimulus suffisant a ce niveau de concentration en substrat pour amorcer une réponse enzymatique (Scow,
1982). Cela signifie en général que les concentrations de nombreuses substances présentes dans
I'environnement aquatique sont telles que ces substances ne peuvent que difficilement constituer un substrat
primaire pour les micro-organismes dégradeurs.

3.1.2 En outre, la cinétique de dégradation dépend de la concentration de la substance (Sy) par
rapport & la constante de saturation (K;) décrite par I'équation de Monod. La constante de saturation est la
concentration de substrat pour laquelle on observe une vitesse de croissance spécifique représentant 50 % de
la vitesse de croissance spécifique maximale. A des concentrations de substrat trés inférieures a la constante
de saturation, ce qui représente la situation normale de la plupart des environnements aquatiques, la
dégradation peut étre décrite par une cinétique du premier ordre ou par une cinétique logistique (OCDE,
1995). Lorsque la densité de micro-organismes est faible (inférieure a 10>-10° cellules/ml), par exemple dans
des eaux oligotrophes, la population se développe a des vitesses qui ne cessent de diminuer, ce qui est
typique des cinétiques logistiques. Lorsque la densité de micro-organismes est plus élevée (par exemple dans
des eaux eutrophes), la concentration de substrat n'est pas suffisante pour assurer la croissance des cellules et
une cinétique du premier ordre s'applique, c'est-a-dire que la vitesse de dégradation est proportionnelle a la
concentration de substance. Dans la pratique, il peut étre impossible de faire la distinction entre les deux types
de cinétique de dégradation, en raison de I'incertitude sur les données (OCDE, 1995).

313 En conclusion, les substances présentes a faibles concentrations (c'est-a-dire inférieures a
10 pg/l) ne sont probablement pas dégradées en tant que substrats primaires dans I'environnement aquatique.
A des concentrations plus élevées, les substances facilement dégradables seront probablement dégradées en
tant que substrats primaires dans l'environnement, a une vitesse de dégradation plus ou moins proportionnelle
a la concentration de la substance. La dégradation des substances en tant que substrats secondaires est examinée
ci-apres.
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3.2 Présence d'autres substrats

3.2.1 Dans les essais normalisés, on applique la substance d'essai en tant que substrat unique pour
les micro-organismes, tandis que dans I'environnement, un grand nombre d'autres substrats sont présents. Dans
les eaux naturelles, on reléve souvent des concentrations de carbone organique dissous comprises entre 1 et
10 mg C/1, c'est-a-dire jusqu'a mille fois supérieures a la concentration d'un polluant. Cependant, une grande
partie de ce carbone organique est relativement persistant, la fraction de maticre persistante augmentant avec
la distance au rivage.

322 Dans les eaux naturelles, les bactéries se nourrissent principalement d'exsudats provenant des
algues. Ces exsudats sont minéralisés trés rapidement (en l'espace de quelques minutes), ce qui démontre
qu'il existe un fort potentiel de dégradation dans les communautés naturelles de micro-organismes. Ainsi,
dans les eaux naturelles, les micro-organismes étant en compétition vis-a-vis des divers substrats, une
pression sélective s'exerce parmi eux, ce qui favorise le développement d'espeéces opportunistes capables de
se nourrir de substrats rapidement minéralisés, tandis que le développement d'especes plus spécialisées est
empéché. Des expériences reposant sur 1'isolement de bactéries capables de dégrader divers xénobiotiques
ont démontré que le développement de ces organismes est souvent relativement lent et qu'ils survivent a
partir de sources de carbone complexes, en concurrence avec des bactéries a développement plus rapide.
Lorsque des micro-organismes compétents sont présents dans l'environnement, leur nombre peut augmenter
si le substrat xénobiotique spécifique est libéré en continu et atteint une concentration dans I'environnement
suffisante pour favoriser la croissance. Cependant, dans 1’environnement aquatique, la plupart des polluants
organiques sont présents a faibles concentrations et ne se dégraderont qu'en substrats secondaires, ne
permettant pas la croissance.

323 Par ailleurs, la présence de substrats rapidement minéralisés a fortes concentrations peut
faciliter une transformation initiale de la molécule xénobiotique par co-métabolisme. La substance co-
métabolisée peut alors étre disponible pour subir une dégradation et une minéralisation plus poussées. La
présence d'autres substrats peut ainsi accroitre les possibilités de dégradation d'une substance.

32.4 On peut alors conclure que la présence de substrats variés dans les eaux naturelles et, parmi
eux, de substrats rapidement minéralisés peut, d'une part, entrainer une pression sélective empéchant le
développement des micro-organismes compétents en termes de dégradation des micropolluants. D'autre part,
elle peut faciliter une dégradation accrue par un co-métabolisme initial, suivi d'une minéralisation plus
poussée. L'importance relative de ces processus dans les conditions naturelles est variable a la fois en
fonction des conditions environnementales et de la substance, et aucune généralisation ne peut encore étre
établie.

4. Facteurs liés a I'environnement

4.1 Les variables environnementales régissent l'activité microbienne générale plutét que des
processus de dégradation spécifiques. Cependant, le poids de cette influence est variable selon les différents
écosystemes et les différentes especes microbiennes (Scow, 1982).

4.2 Potentiel redox

L'un des principaux facteurs environnementaux qui influent sur la dégradabilité est
probablement la présence d'oxygeéne. La teneur en oxygene et le potentiel redox associ¢ déterminent la
présence de différents types de micro-organismes dans les environnements aquatiques, les organismes
aérobies étant présents dans la phase aqueuse, dans la couche supérieure de sédiments et dans certaines zones
des stations d'épuration d’eaux usées; et les organismes anaérobies ¢tant présents dans les sédiments et dans
d’autres zones des stations d'épuration. Dans la majeure partie de la phase aqueuse, il régne des conditions
aérobies, et c’est pourquoi la prédiction de la biodégradabilité doit reposer sur des résultats d'essais aérobies.
Cependant, dans certains environnements aquatiques, la teneur en oxygene peut étre trés faible pendant
certaines périodes de l'année, en raison de l'eutrophisation et de la décomposition consécutive de matiéres
organiques. Pendant ces périodes, les organismes aérobies ne seront pas en mesure de dégrader un produit
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chimique, mais des processus anaérobies peuvent prendre le relais si le produit chimique en question est
dégradable en conditions anaérobies.

4.3 Température

La température constitue un autre parameétre important. La plupart des essais en laboratoire
sont réalisés a 20-25 °C (essais normalisés de biodégradabilité facile en conditions aérobies), mais les essais
anaérobies peuvent étre effectués a 35 °C, température qui imite mieux les conditions dans un digesteur de
boues. On constate 1’existence d’une activité microbienne dans I'environnement pour des températures allant
de moins de 0 °C a 100 °C. Or, les températures optimales se situent probablement dans 1’intervalle de 10 °C
a 30 °C et, grosso modo, la vitesse de dégradation double tous les 10 °C a l'intérieur de cette plage (de
Henau, 1993). En dehors de cet intervalle optimal, l'activité des dégradeurs est considérablement réduite,
bien que certaines espéces spécialisées (bactéries thermophiles et psychrophiles) puissent y prospérer. Si 1'on
extrapole a partir des conditions de laboratoire, on peut noter que certains environnements aquatiques sont
couverts de glace pendant de longues périodes de I'année et qu’on ne doit s'attendre qu'a une dégradation
mineure ou méme inexistante durant la saison hivernale.

4.4 pH

On trouve des micro-organismes actifs dans la totalit¢ de la gamme de pH observée dans
I'environnement. Cependant, pour les populations bactériennes, des conditions légérement alcalines
favorisent l'activité et la gamme de pH optimale correspond a 6-8. Pour un pH inférieur a 5, l'activité
métabolique des bactéries diminue sensiblement. Pour les champignons en général, des conditions
légérement acides favorisent leur activité, avec une gamme de pH optimale correspondant a 5-6 (Scow,
1982). Ainsi, l'optimum de l'activité de dégradation des micro-organismes se situera probablement dans la
gamme de pH 5-8, qui est celle la plus souvent rencontrée dans l'environnement aquatique.

4.5 Présence de nutriments

La présence de nutriments inorganiques (azote et phosphore) est souvent nécessaire a la
prolifération microbienne. Toutefois, ces nutriments ne sont que rarement les facteurs limitant de l'activité
des micro-organismes dans l'environnement aquatique, le développement des micro-organismes étant
généralement limité par le substrat. La présence de nutriments influe néanmoins sur la prolifération des
producteurs primaires et, encore une fois, sur la disponibilité d'exsudats facilement minéralisés.
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ANNEXE 8
APPENDICE III

Principes de base des méthodes expérimentales et de calcul pour la détermination du FBC et du K.
des substances organiques

1. Facteur de bioconcentration (FBC)
1.1 Définitions

Le facteur de bioconcentration est défini comme le rapport entre la concentration de la
substance chimique dans un biote et sa concentration dans le milieu environnant, ici I'eau, a I'état
stationnaire. Il peut étre mesuré directement par voie expérimentale, dans les conditions correspondant a
l'état stationnaire, ou étre calculé comme le rapport entre les constantes cinétiques d'absorption et
d'élimination du premier ordre, méthode qui ne nécessite pas d'atteindre les conditions d'équilibre.

1.2 Méthodes appropriées pour la détermination expérimentale du FBC

1.2.1 Différentes lignes directrices pour les essais, visant a déterminer expérimentalement la
bioconcentration chez le poisson, ont été étudiées et adoptées, les plus couramment appliquées étant la ligne
directrice de I’OCDE pour les essais de substances chimiques n°305 (OCDE, 1996) et le recueil
d'instructions de 'ASTM (ASTM E 1022-94). La ligne directrice 305 de 'OCDE (1996) est un document
révisé qui remplace la version antérieure, OCDE 305A-E, (1981). Bien que la préférence aille aux régimes
d'essai en dynamique (OCDE 305, 1996), les régimes semi-statiques sont également autorisés (ASTM E
1022-94), sous réserve que les criteres de validité relatifs a la mortalité et au maintien des conditions d'essai
soient respectés. Pour les substances lipophiles (log K. > 3), on préfére des méthodes dynamiques.

1.2.2 Les lignes directrices de 'OCDE (305) et de I'ASTM reposent sur des principes similaires,
mais décrivent des conditions expérimentales différentes, notamment en ce qui concerne:

le mode d'approvisionnement en eau de l'essai (statique, semi-statique ou dynamique);
la nécessité de réaliser une étude de dépuration;

la méthode mathématique utilisée pour calculer le FBC;

la fréquence d'échantillonnage: nombre de mesures dans 1'eau et nombre d'échantillons
de poisson;

la nécessité de mesurer la teneur en lipides du poisson;

la durée minimale de la phase d'absorption.

1.2.3 En général, l'essai comprend deux phases: une phase d'absorption et une phase de
dépuration. Au cours de la phase d'absorption, des groupes séparés de poissons appartenant a une espéce sont
exposés a au moins deux concentrations de la substance d'essai. Une phase d'exposition de 28 jours est
obligatoire, a moins qu'un état stationnaire n’ait été atteint avant la fin de cette période. Le temps nécessaire
pour atteindre les conditions d'équilibre peut étre défini d'apres les relations entre K. et k, (par exemple, log
k, = 1.47 — 0.41 log K, (Spacie et Hamelink, 1982) ou log k,= 1.69 — 0.53 log K, (Gobas et al., 1989)). Le
temps prévu (d) pour atteindre 95% du régime stationnaire peut ainsi étre calculé par: -In(1-0.95)/k,, a
condition que la bioconcentration obéisse a une cinétique du premier ordre. Au cours de la phase de
dépuration, les poissons sont transférés dans un milieu exempt de substance d'essai. On suit I’évolution de la
concentration de substance d'essai dans le poisson pendant les deux phases de I'essai. Le FBC est exprimé en
fonction du poids frais total de poisson. Pour de nombreuses substances organiques, il existe une relation
claire entre leur potentiel de bioconcentration et leur lipophilie; et partant du méme principe, il existe une
relation correspondante entre la teneur en lipides du poisson et la bioconcentration observée de ces
substances. Par conséquent, pour réduire cette source de variabilité des résultats d'essai pour les substances
fortement lipophiles, la bioconcentration doit étre rapportée non seulement au poids corporel total mais aussi
a la teneur en lipides (Ligne directrice 305 de I'OCDE (1996), ECETOC (1995)). Les lignes directrices
mentionnées supposent que la bioconcentration peut étre représentée de manicre approximative par un
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processus du premier ordre (modéle a un seul compartiment) et donc que le FBC vaut ky/k, (k; étant la vitesse
d'absorption du premier ordre et k; la vitesse de dépuration du premier ordre, décrites par une approximation
log-linéaire). Si la dépuration obéit a une cinétique biphasique, c'est-a-dire si l'on peut identifier deux
vitesses de dépuration distinctes, 1'approximation k;/k; peut sous-estimer sensiblement le FBC. Si on reléve
une cinétique du deuxieme ordre, le FBC peut étre estimé a partir de la relation: Cisson/Ceau, @ condition que
«l'état stationnaire» pour le systéme poisson-cau ait été atteint.

1.2.4 Outre des informations détaillées sur la préparation et le stockage des échantillons, il faut
disposer, pour quantifier la substance dans la solution d'essai et dans le matériau biologique, d'une méthode
analytique appropriée de précision, d'exactitude et de sensibilité connues. Si ces éléments font défaut, il est
impossible de déterminer un FBC vrai. L'utilisation de substances d'essai marquées peut faciliter I'analyse
des échantillons d'eau et de poisson. Toutefois, & moins d'étre associée a une méthode analytique spécifique,
la mesure de la radioactivité totale peut refléter & la fois la présence de la substance mére, d'un ou plusieurs
métabolites éventuels et de carbone éventuellement métabolisé, ayant été incorporé dans des molécules
organiques des tissus de poisson. Pour déterminer la valeur vraie du FBC, il est essentiel de différencier
clairement la substance mére des métabolites éventuels. Si l'on utilise des matériaux marqués dans I'essai, il
est possible de doser le marquage isotopique total (c'est-a-dire, la substance meére et les métabolites) ou de
purifier les échantillons de maniére a pouvoir analyser séparément le composé parent.

1.2.5 Si log K, est supérieur a 6, les valeurs mesurées du FBC ont tendance a diminuer lorsque
log K,. augmente. Les explications théoriques de cette non-linéarité font principalement référence a une
biotransformation, & une réduction de la cinétique de perméation membranaire ou a une diminution de la
solubilité dans les lipides biotiques pour les grosses molécules. D'autres facteurs peuvent intervenir,
notamment des artefacts expérimentaux, tels qu'un équilibre non atteint, une diminution de la biodisponibilité
due a I’adsorption dans des maticres organiques présentes dans la phase aqueuse, et des erreurs analytiques.
En outre, il convient de prendre des précautions dans I'évaluation des données expérimentales relatives au
FBC de substances présentant un log K, supérieur a 6, car ces données seront entachées d'un degré
d'incertitude notablement plus élevé que les valeurs du FBC déterminées pour des substances dont le log K.
est inférieur a 6.

2. log K,
2.1 Définition et considérations générales
2.1.1 Le logarithme du coefficient de partage octanol-eau (log K,.) mesure la lipophilie d'une

substance. En tant que tel, log K, constitue un paramétre clé dans I'évaluation du devenir d’une substance
dans l'environnement. De nombreux processus de partage sont commandés par log K., par exemple
I’adsorption dans le sol et les sédiments et la bioconcentration dans les organismes.

2.1.2 La relation entre la bioconcentration et le log K, repose sur l'analogie du processus de
répartition entre la phase lipidique du poisson et I'eau, et du processus de répartition entre le n-octanol et
I'eau. L'utilisation de K, se justifie par I'aptitude de l'octanol a représenter de maniére satisfaisante les lipides
des tissus de poisson. Il existe des relations trés significatives entre log K, et la solubilité des substances
dans l'huile de foie de morue et la trioléine (Niimi, 1991). La trioléine est 'un des triacylglycérols les plus
abondants dans les lipides de poisson d'eau douce (Henderson et Tocher, 1987).

2.1.3 La détermination du coefficient de partage n-octanol-eau (K,.) est indispensable pour
constituer les données de base devant étre soumises lors de la notification de nouvelles substances et de
substances existantes prioritaires au sein de 'UE. La détermination expérimentale de K, n'étant pas toujours
indiquée, par exemple, pour les substances trés hydrosolubles et pour les substances trés lipophiles, il est
possible d'utiliser une valeur de K,. obtenue a partir de QSAR. Il convient cependant d'étre extrémement
prudent dans I'utilisation des QSAR dans le cas de substances pour lesquelles la détermination expérimentale
du coefficient de partage est impossible (tensioactifs, par exemple).
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2.2 Méthodes appropriées pour la détermination expérimentale de valeurs de K

2.2.1 Pour déterminer expérimentalement des valeurs de K, deux méthodes différentes, par
agitation en flacon et par chromatographie en phase liquide a haute performance (CLHP), sont décrites dans
les lignes directrices normalisées, notamment la Ligne directrice 107 de 'OCDE (1995), la Ligne directrice
117 de 'OCDE (1983), et les documents CEE A.8. (1992), EPA-OTS (1982), EPA-FIFRA (1982) et ASTM
(1993). Les données obtenues selon la méthode par agitation en flacon ou la méthode par CLHP,
conformément aux lignes directrices normalisées, ne sont pas les seules recommandées. Pour les substances
hautement lipophiles, qui se dissolvent lentement dans I'eau, les données obtenues selon une méthode par
agitation douce sont généralement plus fiables (De Bruijn et al., 1989; Tolls et Sijm, 1993; projet de ligne
directrice de I’OCDE, 1998). La méthode par agitation douce fait actuellement 1'objet d'un essai circulaire, en
vue de la mise au point définitive d'une ligne directrice de I'OCDE.

2.2.2 Méthode par agitation en flacon

Le principe de base de cette méthode consiste a mesurer la dissolution de la substance dans
deux phases différentes, l'eau et le n-octanol. Pour déterminer le coefficient de partage, 1'équilibre entre tous
les composants qui inter-réagissent dans le systéme doit étre atteint; aprés quoi on détermine la concentration
des substances dissoutes dans les deux phases. La méthode par agitation en flacon est applicable lorsque log
K. est compris entre -2 et 4 (Ligne directrice 107 de 'OCDE, 1995). Elle ne s'applique qu'aux substances
pratiquement pures, solubles dans I'eau et le n-octanol, et doit étre mise en ceuvre a une température
constante (+ 1 °C), dans ’intervalle 20-25 °C.

2.2.3 Méthode par CLHP

La chromatographie en phase liquide a haute performance (CLHP) se pratique sur des
colonnes analytiques garnies d'une phase solide disponible dans le commerce, présentant de longues chaines
d'hydrocarbures (par exemple, Cg, C;5) chimiquement liées au gel de silice. Les substances injectées sur une
telle colonne migrent a des vitesses différentes en raison de leur degré de partage différent entre la phase
aqueuse mobile et la phase hydrocarbonée stationnaire. La méthode par CLHP n'est pas applicable aux bases
et aux acides forts, aux complexes métalliques, aux matériaux tensioactifs ou aux substances qui réagissent
avec 1'¢luant. Elle est applicable lorsque la valeur de log K, est comprise entre 0 et 6 (Ligne directrice 117
de 'OCDE, 1989). Cette méthode est moins sensible a la présence d'impuretés dans le composé d'essai que la
méthode par agitation en flacon.

2.2.4 Méthode par agitation douce

La méthode par agitation douce permet une détermination exacte et précise de K. pour des
composés dont le log K. va jusqu'a 8.2 (De Bruijn et al., 1989). Dans le cas de composés fortement
lipophiles, la méthode par agitation en flacon a tendance a produire des artefacts (formation de
microgouttelettes) et la méthode par CLHP nécessite une extrapolation au-dela de la gamme d'étalonnage
pour obtenir une estimation de K,

Pour déterminer un coefficient de partage, on met en contact 1'eau, le n-octanol et le composé
a tester jusqu'a ce que 1'équilibre entre eux soit atteint, aprés quoi on détermine la concentration du composé
testé dans les deux phases. Dans la méthode par agitation douce, on peut surmonter jusqu'a un certain point
les difficultés expérimentales liées a la formation de microgouttelettes caractéristiques de la méthode en
amenant a I'équilibre I'eau, I'octanol et le composé testé dans un réacteur soumis a une agitation douce. Cette
agitation crée un écoulement plus ou moins laminaire entre 1'octanol et 1'eau, et améliore 1'échange entre les
phases, sans qu'il ait formation de microgouttelettes.

225 Méthode sur colonne

La méthode sur colonne constitue une autre méthode trés polyvalente pour déterminer log
Kee. Dans cette méthode, on utilise une colonne pour obtenir le partage de la substance d'essai entre les
phases octanol et eau. La colonne est garnie avec un support solide et saturée avec une concentration donnée
de la substance a tester dans du n-octanol. La substance a tester est éluée a partir de la colonne saturée en
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octanol par de l'eau. La solution aqueuse sortant de la colonne représente la concentration d'équilibre de la
substance d'essai partagée entre la phase octanol et la phase aqueuse. Le principal avantage de la méthode sur
colonne par rapport a la méthode par agitation en flacon est qu'elle évite totalement la formation de micro-
émulsions. Elle est donc particuliérement utile pour mesurer le K, de substances pour lesquelles log K, est
supérieur a 4.5. (Doucette et Andren, 1987 et 1988; Shiu et al., 1988), et convient aussi dans le cas de
substances pour lesquelles log K, est inférieur a 4.5. L'un des ses inconvénients tient a ce qu'elle nécessite
un équipement complexe. On trouvera une description détaillée de la méthode sur colonne dans les «Toxic
Substances Control Act Test Guidelines» (USEPA 1985).

2.3 Utilisation des QSAR pour la détermination de log K,. (voir aussi le chapitre A8.6,
Utilisation des QSAR)
2.3.1 De nombreuses QSAR ont été et continuent d'étre ¢laborées pour estimer K,.. Les méthodes

couramment utilisées reposent sur les constantes fragmentaires. Les approches de type fragmentaire sont
fondées sur la simple addition des lipophilies des différents fragments d'une molécule donnée. En l'absence
de données déterminées expérimentalement, trois programmes sur PC disponibles dans le commerce sont
recommandés par le document guide technique de la Commission européenne pour 1'évaluation des risques,
partie III (Commission européenne, 1996).

232 Le programme CLOGP (Daylight Chemical Information Systems, 1995) a été initialement
mis au point pour étre appliqué a la conception de médicaments. Ce modé¢le repose sur la procédure de calcul
de Hansch et Leo (Hansch et Leo, 1979). Le programme calcule log K,. pour des substances organiques
contenant des atomes de C, H, N, O, halogéne, P et/ou S. Il est impossible de calculer log K. pour les sels et
les substances comportant des charges formelles (excepté pour les composés nitro et les oxydes d'azote). Les
résultats du calcul de log K, pour des substances ionisables telles que les phénols, les amines et les acides
carboxyliques sont représentatifs de la forme neutre ou non ionisée et dépendent du pH. En général, le
programme fournit des estimations claires pour la gamme de log K, comprise entre 0 et 5 (Commission
européenne, 1996, partie I1I). Cependant, une étude de validation réalisée par Niemeld (1993), qui a comparé
les valeurs de log K,. déterminées expérimentalement et des valeurs estimées, a montré que le programme
prédisait avec précision le log K, pour un grand nombre de substances organiques présentant une valeur de
log K, pouvant aller de moins de 0 a plus de 9 (n =501, r* = 0.967). Dans une étude de validation similaire
portant sur plus de 7 000 substances, les résultats obtenus avec le programme CLOGP (version PC 3.32,
version EPA 1.2) étaient r* = 0.89, écart-type = 0.58, n = 7221. Ces validations montrent que le programme
CLOGP peut étre employé pour estimer des valeurs fiables de log K, en l'absence de données
expérimentales. Pour les agents chélateurs et les tensioactifs, on considére que ce programme est d'une
fiabilité¢ limitée (OCDE, 1993). Toutefois, au sujet des tensioactifs anioniques (LAS), une méthode
corrective a été proposée pour estimer des valeurs CLOGP ajustées (Roberts, 1989).

2.3.3 Le programme LOGKOW ou KOWWIN (Syracuse Research Corporation) utilise des
fragments structuraux et des facteurs correctifs. Il calcule log K. pour des composés organiques contenant
des atomes de C, H, N, O, halogenes, Si, P, Se, Li, Na, K et/ou Hg. Il permet également de calculer log K.
pour des composés comportant des charges formelles (tels que les oxydes d'azote et les composés nitro). Le
calcul de log K,. pour les substances ionisables, tels que phénols, amines et acides carboxyliques, est
représentatif de la forme neutre ou non ionisée et sa valeur dépendra donc du pH. Le programme LOGKOW
(Pedersen et al, 1995) peut fournir des prédictions pour certains tensioactifs (par exemple, éthoxylates
d'alcool (Tolls, 1998), colorants et substances dissociées). En général, il donne des estimations claires dans la
plage de log K. comprise entre 0 et 9 (TemaNord 1995:581). Comme le programme CLOGP, LOGKOW a
fait I'objet d'une validation (tableau 2) et il est recommandé pour la classification, en raison de sa fiabilité, de
sa disponibilité dans le commerce et de sa facilité d'utilisation.

2.3.4 Le programme AUTOLOGP (Devillers et al., 1995) a été établi a partir d'un ensemble de
données hétérogeénes, couvrant 800 substances organiques et collectées dans la littérature. Il calcule des
valeurs de log K, pour des substances organiques contenant des atomes de C, H, N, O, halogene, P et S. 1l
ne peut effectuer ce calcul pour les sels. Le calcul de log K,. est également impossible pour certains
composés comportant des charges formelles, a 1'exception des composés nitro. Le programme est capable de
calculer des valeurs de log K, pour des substances ionisables telles que phénols, amines et acides
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carboxyliques, bien qu'une dépendance de ces valeurs a 1'égard du pH soit a noter. Des améliorations du
programme AUTOLOGP sont en cours en vue d'étendre ses possibilités d'application. D'aprés les
informations actuellement disponibles, ce programme fournit des valeurs précises, en particulier pour les
substances trés lipophiles (log K. > 5) (Commission européenne, 1996).

2.3.5 Le modele SPARC est encore en cours de développement au Laboratoire de recherche
environnementale de 'EPA a Athens, Géorgie, et n'est pas encore disponible pour le public. Il s'agit d'un
modele mécaniste, fondé sur des principes thermodynamiques, et non d'un mod¢le déterministe reposant sur
des connaissances tirées des données d'observation. C'est pourquoi il différe des modéles utilisant les QSAR
(KOWWIN et LOGP) en ce qu'il ne nécessite pas de valeurs mesurées de log K,. pour une série de
substances ¢étalons. L'EPA fait parfois appliquer ce modéle a la demande, pour une liste de numéros CAS.
Les résultats fournis par le programme SPARC ne sont meilleurs que ceux fournis par KOWWIN et CLOGP
que pour des valeurs de log K. supérieures a 5. D'une manicre générale, seul SPARC peut étre utilisé pour
les composés inorganiques et organométalliques.

Le tableau 2 ci-dessous donne un apercu des méthodes d'estimation de log K,. dont la
méthodologie repose sur la fragmentation des molécules. Il existe d'autres méthodes pour estimer log K.,
mais leur utilisation ne doit étre décidée qu'au cas par cas et seulement sur la base d'arguments scientifiques
fondés.
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Tableau 1:

Apercu des méthodes QSAR pour l'estimation de log K,. dont la méthodologie repose

sur la fragmentation des molécules (Howard et Meylan (1997))

Méthode Méthodologie Données statistiques

CLOGP Fragments + termes Total n = 8942, r* = 0.917, ¢cart-type = 0.482

Hansch et Leo (1979), correctifs Validation: n = 501, 1> = 0.967

CLOGP Daylight (1995) Validation: n = 7221, r* = 0.89, é.-t. = 0.58

LOGKOW (KOWWIN) 140 fragments Calibrage: n = 2430, ?=0.981, é.-t. = 0.219,

Meylan et Howard (1995), |260 termes correctifs me =0.161

SRC Validation: n = 8855, r* = 0.95, é.-t. = 0.427,
me = 0.327

AUTOLOGP 66 contributions Calibrage: n=800, ’=0.96, é.-t. = 0.387

Devillers et al. (1995)

atomiques et de groupe
d'aprés Rekker et
Manhold (1992)

SPARC

En cours de mise au point
par 'EPA, Athens, Géorgie.

Repose sur un algorithme
théorique faisant
intervenir la structure
chimique

Aucune mesure de log K. n'est nécessaire pour
une série de substances chimiques d'entrainement

Rekker et De Kort (1979)

Fragments + termes

Calibrage: n = 1054, r* = 0.99

correctifs Validation: n=20, r* = 0.917, é.-t. = 0.53,
me = 0.40
Niemi et al. (1992) MCI Calibrage: n=2039, r’=0.77

Validation: n=2039, r’=0.49

Klopman et al (1994)

98 fragments + termes
correctifs

Calibrage: n = 1663, * =0.928, é.-t. = 0.3817

Suzuki et Kudo (1990) 424 fragments Total: n = 1686, me = 0.35
Validation: n = 221, me = 0.49
Ghose et al. (1988) 110 fragments Calibrage: n = 830, r* = 0.93, é.-t. = 0.47

ATOMLOGP

Validation: n =125, r* = 0.87, é.-t. = 0.52

Bodor et Huang (1992)

Orbitale moléculaire

Calibrage: n=302, > =0.96, é.-t. = 0.31,
me = 0.24

Validation: n = 128, é.-t. = 0.38

Broto et al. (1984)
ProLogP

110 fragments

Calibrage: n = 1868, me = environ 0.4
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ANNEXE 8
APPENDICE IV

Influence des facteurs externes et internes sur le potentiel de bioconcentration
des substances organiques

1. Facteurs affectant I'absorption

La vitesse d'absorption de composés lipophiles est principalement fonction de la taille de
l'organisme (Sijm et Linde, 1995). Des éléments externes, tels que la taille de la molécule, les facteurs
influant sur la biodisponibilité et divers facteurs environnementaux sont également d'une grande importance
a 1'égard de la vitesse d'absorption.

1.1 Dimension de I'organisme

Dans la mesure ou les poissons de plus grande taille présentent un rapport surface
branchiale/poids relativement plus faible, on s'attend a observer une constante de vitesse d'absorption (K;)
plus basse chez les gros poissons que chez les petits (Sijm et Linde, 1995; Opperhuizen et Sijm, 1990).
L'absorption des substances chez le poisson est en outre régie par le flux d'eau qui traverse les branchies, la
diffusion a travers les couches de diffusion aqueuses, au niveau de 1'épithélium branchial, la perméation a
travers 1'épithélium branchial, le débit du flux sanguin a travers les branchies et la capacité de liaison des
constituants sanguins (ECETOC, 1995).

1.2 Taille moléculaire

Les substances ionisées ne pénctrent pas facilement dans les membranes; le pH en milieu
aqueux peut donc influer sur I'absorption de la substance. Il faut s'attendre a une perte de perméabilité
membranaire pour les substances présentant une section transversale importante (Opperhuizen et al., 1985;
Anliker et al., 1988) ou une grande longueur de chaine (> 4.3 nm) (Opperhuizen, 1986). La perte de
perméabilité membranaire due a la taille des molécules entrainera donc une perte totale d'absorption. L'effet
du poids moléculaire sur la bioconcentration résulte de ’influence de la substance sur le coefficient de
diffusion, qui réduit les constantes de vitesse d'absorption (Gobas et al., 1986).

1.3 Disponibilité

Avant de pouvoir se concentrer dans un organisme, une substance doit étre présente dans
l'eau et disponible pour traverser les branchies. Des facteurs qui influent sur la disponibilité de la substance
dans les conditions naturelles comme dans les conditions d'essai modifieront la bioconcentration réelle par
rapport a la valeur estimée du FBC. Les poissons étant nourris pendant les études de bioconcentration, les
concentrations de matiéres organiques dissoutes et particulaires devraient normalement étre relativement
¢levées, d'ou une réduction de la fraction de produit chimique effectivement disponible pour l'absorption
directe via les branchies. McCarthy et Jimenez (1985) ont montré que 1'adsorption de substances lipophiles
sur des matiéres humiques dissoutes réduit la disponibilité de la substance, et ce d'autant plus que la
substance est lipophile (Schrap et Opperhuizen, 1990). En outre, I'adsorption sur des maticres organiques
dissoutes ou particulaires, ou sur des surfaces en général, peut interférer avec la mesure du FBC (et d'autres
parametres physico-chimiques) et rendre ainsi difficile la détermination du FBC et d'autres descripteurs
appropriés. La bioconcentration chez le poisson étant directement corrélée avec la fraction disponible de la
substance dans I'eau, il est nécessaire, pour les substances fortement lipophiles, de maintenir la concentration
disponible de la substance d'essai dans des limites relativement étroites pendant la période d'absorption.

Les substances facilement biodégradables peuvent n'étre présentes dans le milieu aqueux que
pendant un laps de temps court au cours de 1’essai et la bioconcentration de ces substances peut ainsi étre
négligeable. De méme, la volatilisation et I'hydrolyse réduiront la concentration de la substance et le temps
pendant lequel elle sera disponible pour se concentrer dans les milieux biologiques.
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1.4 Facteurs environnementaux

Les paramétres environnementaux influant sur la physiologie de 1'organisme peuvent aussi
affecter I'absorption des substances. Par exemple, si la teneur en oxygene de I'eau baisse, le poisson doit faire
passer davantage d'eau sur ses branchies pour satisfaire ses besoins respiratoires (McKim et Goeden, 1982).
Cependant, le phénomeéne peut dépendre de 1'espéce de poisson, comme 1'indiquent Opperhuizen et Schrap
(1987). 11 a en outre été démontré que la température pouvait avoir une influence sur la constante de vitesse
d'absorption dans le cas des substances lipophiles (Sijm et al. 1993), tandis que d'autres auteurs n'ont observé
aucun effet cohérent des variations de température (Black et al. 1991).

2 Facteurs affectant la vitesse d'élimination

La vitesse d'élimination est principalement fonction de la taille de 'organisme, de sa teneur
en lipides, du processus de biotransformation qui s'opére dans 1'organisme et de la lipophilie du composé
d'essai.

2.1 Dimension de I'organisme

Comme la vitesse d'absorption, la vitesse d'¢limination dépend de la taille de 1'organisme. En
raison du rapport surface branchiale/poids plus élevé dans les organismes de petite taille (par exemple, les
larves de poisson) que dans les organismes de grande taille, on a montré que I'état stationnaire et donc
«l'équilibre correspondant a la dose toxique» étaient atteints plus tot aux premiers stades de la vie des
poissons qu'au stade juvénile ou adulte (Petersen et Kristensen, 1998). Le temps requis pour atteindre les
conditions d'équilibre étant fonction de ko, la taille des poissons utilisés dans les études de bioconcentration a
donc une influence importante sur le temps nécessaire pour obtenir ces conditions.

2.2 Teneur en lipides

En raison des relations régissant le partage, les organismes comportant une teneur élevée en
maticres grasses tendent, aux conditions d’équilibre, a accumuler des concentrations plus fortes de
substances lipophiles que les organismes maigres. Les charges corporelles sont donc souvent plus élevées
chez des poissons «gras» comme l'anguille que chez des poissons «maigres» comme le cabillaud. De plus,
les «réservoirs» de lipides peuvent jouer un role de stockage pour les substances hautement lipophiles. Le
jetine ou d'autres modifications physiologiques peuvent faire varier le bilan lipidique et provoquer la
libération de ces substances, entrainant des impacts différés.

2.3 Métabolisme

2.3.1 En général, le métabolisme ou la biotransformation conduisent a la conversion du composé
parent en métabolites hydrosolubles. En conséquence, les métabolites plus hydrophiles peuvent étre plus
facilement excrétés du corps que le composé parent. Lorsque la structure chimique d'un composé est
modifiée, de nombreuses propriétés de ce composé sont également altérées. Par conséquent, les métabolites
se comporteront différemment au sein de l'organisme pour ce qui concerne la répartition dans les tissus, la
bioaccumulation, la persistance, ainsi que la voie et la vitesse d'excrétion. La biotransformation peut aussi
modifier la toxicité d'un composé. Cette modification de la toxicité peut étre bénéfique ou nuisible pour
l'organisme. La biotransformation peut empécher la concentration dans l'organisme d'atteindre une valeur
suffisamment élevée que pour causer une réponse toxique (détoxication) ou produire un métabolite plus
toxique que le composé parent (bioactivation), comme pour le benzo(a)pyréne, par exemple.

2.3.2 Les organismes terrestres ont un systéeme de biotransformation développé qui est
généralement plus performant que celui des organismes vivant dans l'environnement aquatique. Cette
différence tient peut-&tre au fait que la biotransformation des xénobiotiques peut présenter un intérét mineur
pour les organismes & branchies, qui sont capables d'excréter relativement facilement le composé dans 1'eau
(Van Den Berg et al. 1995). Dans les organismes aquatiques, la capacité de biotransformation des
xénobiotiques augmente généralement selon 'ordre suivant: mollusques < crustacés < poissons (Wofford et
al., 1981).
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3. Caractére lipophile des substances

Une corrélation linéaire négative entre k, (constante de dépuration) et le log K, (ou le FBC)
a été mise en évidence chez le poisson par plusieurs auteurs (entre autres: Spacie et Hamelink, 1982; Gobas
et al., 1989; Petersen et Kristensen, 1998), tandis que K; (constante de vitesse d'absorption) est plus ou moins
indépendante du caractére lipophile de la substance (Connell, 1990). Le FBC résultant augmentera donc en
général avec la lipophilie des substances, c'est-a-dire que log FBC et log K,. seront corrélés pour les
substances qui ne sont pas soumises a un métabolisme performant.
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ANNEXE 8
APPENDICE V
Lignes directrices pour les essais

1. La plupart des lignes directrices mentionnées sont regroupées dans des compilations
constituées par l'organisation qui les publie. Les principales références sont les
suivantes:

. Lignes directrices de la CE: Commission européenne (1996). Classification, emballage
et étiquetage des substances dangereuses dans 1'Union européenne. Partic 2 —
Méthodes d'essai. Commission européenne, 1997. ISBN 92-828-0077-6. (Page
d'accueil: http://ecb.jrc.it/testing-methods/ - en anglais);

. Lignes directrices de I'ISO: disponibles auprés des organismes de normalisation
nationaux ou de I'[SO (page d'accueil: http://www.iso.ch/);

. Lignes directrices de I'OCDE pour les essais de produits chimiques. OCDE, Paris,
1993, avec mises a jour réguliéres (Page d'accueil: http://www.oecd.org/ehs);

. Lignes directrices de I'OPPTS: page d'accueil de I'US-EPA:
http://www.epa.gov/opptsfrs/home/guidelin.htm;

. ASTM: page d'accueil de 'ASTM: http://www.astm.org. Poursuivre la recherche via
le terme «standardsy.

2. Lignes directrices pour la toxicité aquatique”

Ligne directrice 201 de 'OCDE (1984) Algues, essai d'inhibition de la croissance

Ligne directrice 202 de I'OCDE (1984) Daphnia sp., essai d'immobilisation immédiate et essai de
reproduction

Ligne directrice 203 de 'OCDE (1992) Poisson, essai de toxicité aigué

Ligne directrice 204 de 'OCDE (1984) Poisson, toxicité prolongée, étude sur 14 jours

Ligne directrice 210 de 'OCDE (1992) Poisson, essai de toxicité aux premiers stades de la vie

Ligne directrice 211 de 'OCDE (1998) Daphnia magna, essai de reproduction

Ligne directrice 212 de 'OCDE (1998) Poisson, essai de toxicité a court terme aux stades de l'embryon et de
l'alevin

Ligne directrice 215 de 'OCDE (2000) Poisson, essai sur la croissance des juvéniles

Ligne directrice 221 de 'OCDE (en préparation) Lemna sp., essai d'inhibition de la croissance

CE C.1: Toxicité aigu€ vis-a-vis des poissons (1992)

CE C.2: Toxicité aigué vis-a-vis des daphnies (1992)

CE. C.3: Essai d'inhibition des algues (1992)

CE C.14: Poisson, essai sur la croissance des juvéniles (2001)

CE C.15: Poisson, essai de toxicité a court terme aux stades de I'embryon et de 1'alevin (2001)

CE C.20: Daphnia Magna, essai de reproduction (2001)

OPPTS Testing Guidelines for Environmental Effects (850 Series Public Drafts)

850.1000 Special consideration for conducting aquatic laboratory studies (Adobe PDF)

850.1000 Special consideration for conducting aquatic laboratory studies (texte au format HTML)
850.1010 Aquatic invertebrate acute toxicity, test, freshwater daphnids (Adobe PDF)

850.1010 Aquatic invertebrate acute toxicity, test, freshwater daphnids (texte au format HTML)
850.1020 Gammarid acute toxicity test (Adobe PDF)

850.1020 Gammarid acute toxicity test (texte au format HTML)

850.1035 Mysid acute toxicity test (Adobe PDF)

*

La liste ci-dessous a été établie en septembre 2000. Il sera nécessaire de la mettre a jour régulierement en
fonction de I’adoption et de I’élaboration de nouvelles lignes directrices.
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850.1035 Mysid acute toxicity test (texte au format HTML)

850.1045 Penaeid acute toxicity test (Adobe PDF)

850.1045 Penaeid acute toxicity test (texte au format HTML)

850.1075 Fish acute toxicity test, freshwater and marine (Adobe PDF)

850.1075 Fish acute toxicity test, freshwater and marine (texte au format HTML)

850.1300 Daphnid chronic toxicity test (Adobe PDF)

850.1300 Daphnid chronic toxicity test (texte au format HTML)

850.1350 Mysid chronic toxicity test (Adobe PDF)

850.1350 Mysid chronic toxicity test (texte au format HTML)

850.1400 Fish early-life stage toxicity test (Adobe PDF)

850.1400 Fish early-life stage toxicity test (texte au format HTML)

850.1500 Fish life cycle toxicity (Adobe PDF)

850.1500 Fish life cycle toxicity (texte au format HTML)

850.1730 Fish BCF (Adobe PDF)

850.1730 Fish BCF (texte au format HTML)

850.4400 Aquatic plant toxicity test using Lemna spp. Tiers I and II (Adobe PDF)

850.4400 Aquatic plant toxicity test using Lemna spp. Tiers I and II (texte au format HTML)

850.4450 Aquatic plants field study, Tier III (Adobe PDF)

850.4450 Aquatic plants field study, Tier III (texte au format HTML)

850.5400 Algal toxicity, Tiers I and II (Adobe PDF)

850.5400 Algal toxicity, Tiers I and II (texte au format HTML)

Note 1): Cette liste de lignes directrices pour les essais portant sur les effets environnementaux (versions
publiques) est extraite de la page d'accueil de I'U.S. Environmental Protection Agency datée du 19 septembre
2000.  (http://www.epa.gov/OPPTS Harmonized/850 Ecological Effects Test Guidelines/Drafts). Cette
liste a été révisée pour la derniére fois le 10 février 1997 a l'aide d'un programme de conversion informatisé.
D'autres révisions peuvent intervenir a mesure que les lignes directrices sont mises a jour.

3. Lignes directrices pour la dégradation biotique et abiotique”
ASTM E 1196-92.
ASTM E 1279-89(95) Standard test method for biodegradation by a shake-flask die-away method.

ASTM E 1625-94 Standard test method for determining biodegradability of organic chemicals in semi-
continuous activated sludge (SCAS).

CE C.4. A a F - Biodégradation: détermination de la biodégradabilité «facile» Directive 67/548/CEE, Annexe
V. (1992).

CE C.5. Dégradation: Demande biochimique en oxygene. Directive 67/548/CEE, Annexe V. (1992).

CE C.7. Dégradation abiotique: Hydrolyse en fonction du pH. Directive 67/548/CEE, Annexe V. (1992).
CE C.9. Biodégradation: Essai Zahn-Wellens. Directive 67/548/CEE, Annexe V. (1988).

CE C.10. Biodégradation: Essais de simulation de boues activées. Directive 67/548/CEE, Annexe V. (1998).

CE C.11. Biodégradation: Boues activées: essai d'inhibition de la respiration. Directive 67/548/CEE, Annexe
V.(1988).

CE C.12. Biodégradation: Test S.C.A.S. modifié. Directive 67/548/CEE Annexe V. (1998).

La liste ci-dessous a été établie en septembre 2000. Il sera nécessaire de la mettre a jour régulierement en
fonction de I’adoption et de I’élaboration de nouvelles lignes directrices.
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ISO 9408 (1991). Qualité de I'eau — Evaluation, en milieu aqueux, de la biodégradabilité aérobie ultime des
composés organiques par détermination de la demande en oxygéne dans un respirométre fermé.

ISO 9439 (1990). Qualité de I'eau — Evaluation de la biodégradabilité aérobie ultime en milieu aqueux des
composés organiques — Essai de dégagement de dioxyde de carbone.

ISO 9509 (1996). Qualité de lI'eau — Méthode pour ['évaluation de I'effet inhibiteur sur la nitrification par des
micro-organismes de boues activées par des produits chimiques ou des eaux résiduaires.

ISO 9887 (1992). Qualité de l'eau — Evaluation, en milieu aqueux, de la biodégradabilité aérobie des
composés organiques — Méthode semi-continue par boues activées (méthode SCAS).

ISO 9888 (1991). Qualité de I'eau — Evaluation, en milieu aqueux, de la biodégradabilité aérobie ultime des
composés organiques — Essai statique (méthode Zahn-Wellens).

ISO 10707 (1994). Qualité de I'eau — Evaluation en milieu aqueux de la biodégradabilité aérobie «ultime» des
composés organiques — Méthode par analyse de la demande biochimique en oxygene (essai en fiole fermée).

ISO 11348 (1997). Qualité de l'eau — Détermination de l'effet inhibiteur d'échantillons d'eau sur la
luminescence de Vibrio fischeri (essai de bactéries luminescentes).

ISO 11733 (1994). Qualité de I'eau — Evaluation de 1'¢limination et de la biodégradabilité des composés
organiques en milieu aqueux — Essai de simulation des boues activées.

ISO 11734 (1995). Qualité de l'eau — Evaluation de la biodégradabilité anaérobie «ultime» des composés
organiques dans les boues de digesteurs — Méthode par mesurage de la production de biogaz.

ISO/FDIS 14592 .(1999) Qualit¢é de l'eau - Evaluation de la biodégradabilit¢ aérobie des composés
organiques présents en faibles concentrations. Partie 1: Essai par agitation de lots de flacons avec des eaux
de surface ou des suspensions eaux de surface/sédiments (22.11.1999).

Ligne directrice 111 de 'OCDE (1981). Hydrolyse en fonction du pH. Lignes directrices de 'OCDE pour les
essais de produits chimiques.

Ligne directrice 209 de 'OCDE (1984). Boue activée, essai d'inhibition de la respiration. Lignes directrices
de 'OCDE pour les essais de produits chimiques.

Ligne directrice 301 de I'OCDE (1992). Biodégradabilité facile. Lignes directrices de I'OCDE pour les essais
de produits chimiques.

Ligne directrice 302A de 'OCDE (1981). Biodégradabilité dite intrinséque: méthode SCAS modifi¢e. Lignes
directrices de I'OCDE pour les essais de produits chimiques.

Ligne directrice 302B de 'OCDE (1992). Essai Zahn-Wellens/EMPA. Lignes directrices de 'OCDE pour les
essais de produits chimiques.

Ligne directrice 302C de 'OCDE (1981). Biodégradabilité dite intrinseque: essai MITI modifié (II). Lignes
directrices de I'OCDE pour les essais de produits chimiques.

Ligne directrice 303A de I'OCDE (1981). Unité de traitement par boues activées. Lignes directrices de
I'OCDE pour les essais de produits chimiques. Projet de mise a jour disponible en 1999.

Ligne directrice 304A de I'OCDE (1981). Biodégradabilité intrinséque dans le sol. Lignes directrices de
I'OCDE pour les essais de produits chimiques.
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Ligne directrice 306 de 'OCDE (1992). Biodégradabilité dans I'eau de mer. Lignes directrices de 'OCDE
pour les essais de produits chimiques.

OCDE (1998). Transformation aérobie et anaérobie dans les s€diments aquatiques. Projet de proposition de
nouvelle ligne directrice, décembre 1999.

OCDE (1999). Transformation aérobie et anaérobie dans le sol. Texte final d'une proposition de projet de
nouvelle ligne directrice, octobre 1999.

OCDE (2000). Essai de simulation — Traitement aérobie des eaux usées. Proposition de projet de nouvelle
ligne directrice, mai 2000.

OPPTS 835.2110 Hydrolysis as a function of pH.

OPPTS 835.2130 Hydrolysis as a function of pH and temperature.
OPPTS 835.2210 Direct photolysis rate in water by sunlight.
OPPTS 835.3110 Ready biodegradability.

OPPTS 835.3170 Shake flask die-away test.

OPPTS 835.3180 Sediment/water microcosm biodegradability test.
OPPTS 835.3200 Zahn-Wellens/EMPA test.

OPPTS 835.3210 Modified SCAS test.

OPPTS 835.3300 Soil biodegradation.

OPPTS 835.3400 Anaerobic biodegradability of organic chemicals.

OPPTS 835.5270 Indirect photolysis screening test: Sunlight photolysis in waters containing dissolved
humic substances.

. . . . . *
4. Lignes directrices pour la bioaccumulation

ASTM, 1993. ASTM Standards on Aquatic Toxicology and Hazard Evaluation. Sponsored by ASTM
Committee E-47 on Biological Effects and Environmental Fate. American Society for Testing and Materials.
1916 Race Street, Philadelphia, PA 19103. ASTM PCN: 03-547093-16., ISBN 0-8032-1778-7.

ASTM E 1022-94. 1997. Standard Guide for Conducting Bioconcentration Tests with Fishes and Saltwater
Bivalve Molluscs. American Society for Testing and Materials, 1916 Race Street, Philadelphia, PA 19103.

CE, 1992. CE A.8. Coefficient de partage. Annexe V (Directive 67/548/CEE). Méthodes permettant de
déterminer les propriétés physico-chimiques, la toxicité et 1'écotoxicité (des substances et préparations),CE,
1998. CE C.13. Bioconcentration: essai avec renouvellement continu sur les poissons.

EPA-OTS, 1982. Guidelines and support documents for environmental effects testing. Chemical fate test
guidelines and support documents. United States Environmental Protection Agency. Office of Pesticides and
Toxic Substances, Washington, D.C. 20960. EPA 560/6-82-002. (aott 1982 et mises a jour), voir également
Code of Federal Regulations. Protection of the Environment, partie 790 a la fin. Révisé le 1% juillet 1993.

La liste qui suit a été établie en septembre 2000 et devra étre régulierement tenue a jour a mesure que de
nouvelles lignes directrices seront adoptées ou des projets de lignes directrices élaborées.
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Informations en ligne sur les derniéres mises a jour des lignes directrices pour les essais: US National
Technical Information System.

EPA-FIFRA, 1982. The Federal Insecticide, Fungicide and Rodenticide Act. Pesticide Assessment
Guidelines, subdivision N: chemistry: Environmental fate, and subdivision E, J & L: Hazard Evaluation.
Office of Pesticide Programs. US Environmental Protection Agency, Washington D.C. (1982 et mises a
jour). Informations en ligne sur les derniéres mises a jour des lignes directrices pour les essais: US National
Technical Information System.

Ligne directrice 107 de 'OCDE, 1995. Ligne directrice de I'OCDE pour les essais de produits chimiques.
Coefficient de partage (n-octanol/eau): Méthode par agitation en flacon.

Ligne directrice 117 de 'OCDE, 1989. Ligne directrice de I'OCDE pour les essais de produits chimiques.
Coefficient de partage (n-octanol/eau), méthode par chromatographie en phase liquide a haute performance
(CLHP).

Ligne directrice 305 de I'OCDE, 1996. Bioconcentration: Essai dynamique chez le poisson. Lignes
directrices de I'OCDE pour les essais de produits chimiques.

Ligne directrice 305 A-E de I'OCDE, 1981. Bioaccumulation. Lignes directrices de I'OCDE pour les essais
de produits chimiques.

Projet de ligne directrice de 'OCDE, 1998. Partition Coefficient n-Octanol/Water P,,,. Slow-stirring method

for highly hydrophobic chemicals. Avant-projet de ligne directrice de 'OCDE pour les essais de produits
chimiques.
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