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Sommaire

En application de I’article 74 de la Loi canadienne sur la protection de 1’environnement
(1999) [LCPE (1999)], les ministres de I’Environnement et de la Santé ont effectué¢ une
¢valuation préalable du trioxyde de diantimoine, dont le numéro de registre du Chemical
Abstracts Service est 1309-64-4. Une priorité élevée a été accordée a la prise de mesures
a I’égard du trioxyde de diantimoine durant la catégorisation visant les substances de la
Liste intérieure dans le cadre du Défi. On a déterminé que le trioxyde de diantimoine est
une substance hautement prioritaire, car on considére qu’elle présente le plus fort risque
d’exposition pour les particuliers au Canada. Le trioxyde de diantimoine a été classé par
d’autres organismes en fonction de sa cancérogénicité¢ et il répond aux critéres
environnementaux de la catégorisation relatifs a la persistance et a la toxicité intrinseque
pour les organismes non humains. La présente évaluation du trioxyde de diantimoine est
donc axée principalement sur les risques pour la santé¢ humaine et I’environnement.

Selon les renseignements fournis en application de 1’article 71 de la LCPE (1999), de 1
000 000 a 10 000 000 kg de trioxyde de diantimoine ont été fabriqués au Canada en 2006.
De plus, les entreprises canadiennes ont indiqué en avoir importé plus de 1 850 000 kg et
en avoir utilisé environ 3 270 000 kg cette année-1a. De 1 000 a 10 000 kg de trioxyde de
diantimoine ont été rejetés dans 1’environnement en 2006, en particulier dans les sites
d’enfouissement. Au Canada, le trioxyde de diantimoine est principalement utilisé a titre
de catalyseur de plastique dans la fabrication du polyéthyléne téréphtalate ainsi qu’a titre
de synergiste avec les composés halogénés pour offrir des propriétés ignifugeantes. Les
ignifugeants sont employés dans divers articles ménagers, notamment dans le
rembourrage de meubles, les tapis, les housses pour matelas et d’autres textiles.

D’apres les renseignements disponibles sur les concentrations d’antimoine dans les
milieux naturels (sol, eau potable et air ambiant) et les aliments, ainsi que les résultats
concernant le trioxyde de diantimoine tirés d’une enquéte menée en application de
I’article 71 de la LCPE (1999), la population générale devrait étre surtout exposée au
trioxyde de diantimoine par I’intermédiaire d’articles ménagers contenant des
ignifugeants. Toutefois, le niveau d’exposition total au trioxyde de diantimoine a partir
des produits ménagers et des milieux naturels dont il est question dans la présente
¢valuation préalable devrait étre faible.

Comme le trioxyde de diantimoine a été classé par les organismes de réglementation
internationaux en fonction de sa cancérogénicité, la présente évaluation préalable porte
principalement sur cette capacité de la substance. Des tumeurs pulmonaires ont été
observées chez les rats femelles (mais pas chez les rats males) exposés aux plus fortes
concentrations de trioxyde de diantimoine administrées lors d’essais biologiques par
inhalation d’une durée d’un an. Aucune preuve ne laisse supposer le pouvoir cancérogene
du trioxyde de diantimoine par voie orale. L’ensemble des preuves issu des ¢études de
génotoxicité laisse entendre que le trioxyde de diantimoine n’est pas susceptible d’étre
mutagene, mais qu’il pourrait entrainer des effets clastogenes in vitro. Le mode d’action,
propos¢é par d’autres organismes de réglementation, en ce qui concerne 1’induction des
tumeurs est associé a une réaction inflammatoire locale et a une surcharge pulmonaire.
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Ainsi, méme si le mode d’induction de tumeurs n’a pas été clairement établi, on n’estime
pas que les tumeurs observées résultent d’une interaction directe avec le matériel
génétique. Par conséquent, une approche fondée sur le seuil d’innocuité a servi a
caractériser les risques pour la santé humaine.

Certains effets nocifs sur la fertilité ont ét¢ mis en évidence dans quelques études sur la
toxicité pour la reproduction et le développement, menées sur des animaux, ainsi que
dans des études épidémiologiques. La concentration associée a un effet critique pour les
effets autres que le cancer était basée sur une augmentation du poids des poumons, des
changements pulmonaires et aucune augmentation importante de I’incidence des tumeurs
pulmonaires chez les rats femelles exposés au trioxyde de diantimoine pendant un an. En
ce qui concerne 1’exposition par voie orale, la concentration associée a un effet critique
¢tait fondée sur des modifications histopathologiques du foie et sur une augmentation du
sérum glutamo-oxalacétique transaminase (aspartate aminotransférase) chez les rats
males ayant re¢u du trioxyde de diantimoine pendant 24 semaines. De méme, les
concentrations associées a un effet critique étaient inférieures a celles ou peuvent se
produire des effets toxiques sur la reproduction et le développement. Les marges entre les
estimations de la limite supérieure d’exposition au trioxyde de diantimoine dans les
milieux naturels, basées sur I’antimoine, et 1’utilisation d’articles ménagers, tout comme
les concentrations entrainant des effets chez les animaux de laboratoire, sont considérées
comme adéquates pour tenir compte des incertitudes relatives aux bases de données sur
I’exposition et les effets sur la santé.

Compte tenu de 1’adéquation des marges d’exposition entre les estimations prudentes de
I’exposition au trioxyde de diantimoine et les concentrations associées a un effet critique
chez les animaux de laboratoire, il est conclu que le trioxyde de diantimoine est considéré
comme une substance ne pénétrant pas dans 1’environnement en une quantité, a une
concentration ou dans des conditions de nature a constituer un danger au Canada pour la
vie ou la santé humaines.

Les rejets de trioxyde de diantimoine dans I’environnement au Canada sont
principalement attribuables a son utilisation en tant qu’ignifugeant et aux émissions
atmosphériques provenant de la combustion de combustibles fossiles et de la production
de métaux non ferreux. Des dépdts dans les écosystemes aquatiques et terrestres
avoisinants font suite a ces émissions. Le trioxyde de diantimoine étant quelque peu
soluble, il se dissoudra au contact de I’humidité une fois dans ces écosystémes et produira
diverses especes chimiques d’antimoine dissoutes en fonction des conditions du milieu. Il
a ¢ét¢ démontré que ’antimoine présente un faible potentiel de nuire aux organismes

aquatiques, aux sols et aux sédiments.

Des scénarios industriels propres au site et fondés sur les données de surveillance ont été
¢laborés pour les plus importantes sources de rejet de trioxyde de diantimoine dans
I’environnement. Des concentrations de 1’exposition en milieu aquatique obtenues par
modélisation ont également été estimées notamment pour 1’industrie du plastique a partir
de D'utilisation de trioxyde de diantimoine comme ignifugeant. Selon une analyse du
quotient de risque, il est improbable que 1’exposition au trioxyde de diantimoine ait des
effets nocifs sur les organismes aquatiques et terrestres. Par conséquent, cette substance
ne pénetre pas dans ’environnement en une quantité, a une concentration ou dans des
conditions de nature a avoir, immédiatement ou a long terme, un effet nocif sur
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I’environnement ou sur la diversité biologique, ni @ mettre en danger I’environnement
essentiel pour la vie. De plus, le trioxyde de diantimoine ne répond pas aux critéres de la
persistance prévus dans le Réglement sur la persistance et la bioaccumulation, mais il
répond a ceux du potentiel de bioaccumulation en vertu de ce réglement.

On envisagera d’inclure cette substance dans la mise a jour de I’inventaire de la Liste
intérieure. De plus, des activités de recherche et de surveillance viendront, le cas échéant,
appuyer la vérification des hypothéses formulées au cours de I’évaluation préalable.

D’apres les renseignements disponibles, il est conclu que le trioxyde de diantimoine ne
répond a aucun des critéres de ’article 64 de la LCPE (1999).

v
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Introduction

La Loi canadienne sur la protection de I'environnement (1999) [LCPE (1999)]

(Canada, 1999) exige que les ministres de I'Environnement et de la Santé procédent a une
¢valuation préalable des substances qui répondent aux critéres de catégorisation énoncés
dans la Loi, afin de déterminer si elles présentent ou sont susceptibles de présenter un
risque pour l'environnement ou la santé humaine.

En se fondant sur l'information obtenue dans le cadre de la catégorisation, les ministres
ont jugé qu'une attention hautement prioritaire devait étre accordée a un certain nombre
de substances, a savoir :

e celles qui répondent a tous les critéres environnementaux de la catégorisation,
notamment la persistance (P), le potentiel de bioaccumulation (B) et la toxicité
intrinséque pour les organismes aquatiques (Ti), et que 1'on croit étre
commercialisées au Canada;

e celles qui répondent aux critéres de la catégorisation pour le plus fort risque
d'exposition (PFRE) ou qui présentent un risque d'exposition intermédiaire (REI)
et qui ont été jugées particulierement dangereuses pour la santé humaine, compte
tenu des classifications qui ont été établies par d'autres organismes nationaux ou
internationaux concernant leur cancérogénicité, leur génotoxicité ou leur toxicité
pour le développement ou la reproduction.

Le 9 décembre 2006, les ministres ont donc publié un avis d'intention dans la Partie I de
la Gazette du Canada (Canada, 2006), dans lequel ils priaient I'industrie et les autres
parties intéressées de fournir, selon un calendrier déterminé, des renseignements précis
qui pourraient servir a étayer I'évaluation des risques, ainsi qu'a élaborer et a évaluer les
meilleures pratiques de gestion des risques et de bonne gestion des produits pour ces
substances jugées hautement prioritaires.

Une priorité élevée a été donnée a I'évaluation du risque que comporte le trioxyde de
diantimoine pour la santé humaine étant donné le risque d'exposition des Canadiens, qui a
¢été jugé le plus fort (PFRE), et la classification de la substance par un autre organisme en
ce qui a trait a la cancérogénicité. Le volet du Défi portant sur cette substance a été publié
dans la Gazette du Canada le 14mars 2009 (Canada, 2009). En méme temps a été publié
le profil de la substance, qui présentait l'information technique (obtenue avant décembre
2005) sur laquelle a reposé sa catégorisation. De nouveaux renseignements sur la
substance ont ét¢ communiqués en réponse au Défi (Environnement Canada, 2009).

Méme s'il a été jugé hautement prioritaire d'évaluer les risques que présente le trioxyde
de diantimoine pour la sant¢ humaine, cette substance répond aux critéres écologiques de
la catégorisation pour la persistance et la toxicité intrinseéque pour les organismes
aquatiques. Par conséquent, la présente évaluation du trioxyde de diantimoine est
principalement axée sur les risques pour la santé humaine et les risques écologiques.

Les évaluations préalables mettent I'accent sur les renseignements jugés essentiels pour
déterminer si une substance répond aux critéres de l'article 64 de la Loi. Les évaluations
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préalables visent a examiner des renseignements scientifiques et a tirer des conclusions
fondées sur la méthode du poids de la preuve et le principe de prudence.’

La présente évaluation préalable finale prend en considération les renseignements sur les
propriétés chimiques, les dangers, les utilisations de la substance en question et
l'exposition a celle-ci, y compris l'information supplémentaire fournie dans le cadre du
Défi. Les données pertinentes pour I'évaluation préalable de l'acétate de 2 éthoxyéthyle
sont tirées de publications originales, de rapports de synthese et d'évaluation, de rapports
de recherche de parties intéressées et d'autres documents consultés au cours de recherches
documentaires menées récemment, jusqu'en octobre 2009 (exposition) et jusqu'en
septembre 2009 (effets sur la santé). Les études les plus importantes ont fait 1'objet d'une
¢valuation critique. Il est possible que les résultats de modélisation aient servi a formuler
des conclusions.

L'évaluation des risques pour la santé humaine comprend la prise en compte des données
utiles a 1'évaluation de I'exposition (non professionnelle) de la population dans son
ensemble et de I'information sur les dangers et les risques pour la santé (principalement
d'apres les évaluations s'appuyant sur la méthode du poids de la preuve effectuées par
d'autres organismes, lesquelles qui ont servi a déterminer le caractere prioritaire de la
substance). Les décisions concernant la santé humaine reposent sur la nature de I'effet
critique retenu ou sur la marge entre les valeurs prudentes de concentration donnant lieu a
des effets et les estimations de l'exposition, en tenant compte de la confiance accordée au
caractere exhaustif des bases de données sur I'exposition et les effets, et ce, dans le
contexte d'une évaluation préalable. La présente évaluation préalable ne constitue pas un
examen exhaustif ou critique de toutes les données disponibles. Il s'agit plutot d'un
sommaire de l'information la plus importante afin d'appuyer la conclusion.

La présente évaluation préalable a été préparée par le personnel du Programme des
substances existantes de Santé Canada et d'Environnement Canada et elle intégre les
résultats d'autres programmes exécutés par ces ministeres. Les parties de la présente
¢valuation préalable qui portent sur la santé humaine et I'écologie ont fait I'objet d'une
¢tude consignée par des pairs ou d'une consultation de ces derniers. Les commentaires sur
les parties techniques pertinentes a la santé humaine viennent d'experts scientifiques qui
ont été choisis et dirigés par la Toxicology Excellence for Risk Assessment (TERA),
notamment M™ Joan Strawson (TERA), M. Michael Jayjock, Ph. D. (The Lifeline Group) et
M™ Susan Griffin, Ph. D. (Environmental Protection Agency des Etats-Unis), ainsi qu'un
vérificateur professionnel supplémentaire (n'appartenant pas a la TERA), M. Herman
Gibb (Tetra Tech Sciences). Par ailleurs, une ébauche de cette évaluation a fait I'objet
d'une période de commentaires du public de 60 jours. Bien que les commentaires

! La détermination de la conformité 4 I'un ou plusieurs des critéres énoncés a 'article 64 est basée sur une évaluation des risques
potentiels pour I'environnement et/ou la santé humaine associés aux expositions dans l'environnement en général. Pour les humains,
cela inclut, sans toutefois s'y limiter, les expositions par 'air ambiant et intérieur, 1'eau potable, les produits alimentaires et 'utilisation
de produits de consommation. Une conclusion établie en vertu de la LCPE (1999) portant sur les substances 1 a 12 énumérées dans le
Plan de gestion des produits chimiques (PGPC) n'est pas pertinente a une évaluation, qu'elle n'empéche pas non plus, par rapport aux
critéres de risque définis dans le Reglement sur les produits contrdlés, qui fait partie d'un cadre réglementaire pour le Systéme
d'information sur les matiéres dangereuses au travail (SIMDUT) pour les produits destinés a étre utilisés au travail. Dans le méme
ordre d'idées, une conclusion établie en vertu de la LCPE (1999) n'empéche pas les mesures prises conformément au Réglement sur les
urgences environnementales, en fonction de la considération des dangers et des propriétés propres a la substance.
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externes aient été pris en considération, Santé Canada et Environnement Canada
assument la responsabilité du contenu final et des résultats de 1'évaluation préalable. Les
méthodes utilisées dans les évaluations préalables du Défi ont été examinées par un
Groupe consultatif du Défi indépendant.

Les principales données et considérations sur lesquelles repose la présente évaluation
finale sont résumées ci-apres.
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Identité de la substance

L'oxyde d'antimoine est aussi connu sous le nom de trioxyde de diantimoine. Aux fins de
la clarté du présent rapport d'évaluation préalable, la substance sera désignée comme
trioxyde de diantimoine, méme si le nom qui figure sur la LIS est oxyde d'antimoine. Les
renseignements liés a l'identité du trioxyde de diantimoine sont présentés dans le

tableau 1.

Tableau 1. Identité de la substance —Trioxyde de diantimoine

Numéro de registre du
Chemical Abstracts
Service (n° CAS)

1309-64-4

Nom dans la LIS

Trioxyde de diantimoine

Noms relevés dans les
National Chemical
Inventories (NCI)!

Antimony oxide (AICS, ASIA-PAC, ENCS, PICCS, SWISS,
TSCA)

Antimony trioxide (PICCS)

Diantimony trioxide (ECL, EINECS)

Autres noms

100A; A 120; A 120 (corrosion inhibitor); A 1582; ACC-BS; AN
800; Antimonious oxide; Antimony Bloom 100A; Antimony
Bloom 500A; Antimony oxide (O3Sh;); Antimony oxide (Sh203);
Antimony oxide (SbOj5); Antimony sesquioxide; Antimony
trioxide (Sb,03); Antimony white; Antimony(3+) oxide;
Antimony(l11) oxide; Antox; AO 3; AO 5; AP 50; AP 50 (metal
oxide); AT 3; AT 3B; Atox 3CN; Atox B; Atox F; Atox R; Atox S;
Bluestar RG; Bluestar Z; C.I. 77052; C.I. Pigment White 11;
Chemetron Fire Shield; Dechlorane A-O; Exitelite; F 45; F 45
(oxide); FCP 100; Fire Cut AT 3; Fireshield FSPO 405;
FireShield H; FireShield LS-FR; Flame Cut 610; Flame Cut
610R; Flameguard VF 59; Flowers of antimony; FSPO 405;
HM 203P; LSB 80; LS-FR; MIC 3; Microfine AO 3; Microfine
AO 5; MSA; MSA (flame retardant); MSF; Nyacol A 1510LP;
Nyacol A 1530; Octoguard FR 10; P 3; Patox A; Patox C; Patox
CF; Patox H; Patox HS; Patox L; Patox M; Patox MK; Patox P;
Patox-P; Patox S; Patox U; Performax 401; Poliflam HT 3;
Polysafe 60; Polysafe 100T; Pyroguard AN 700; Pyroguard AN
800; Pyroguard AN 800T; Pyroguard AN 900; RAC 1; Sanka
Anchimonzol C; Senarmontite*; SHLB 80; Stibiox MS; Stibital;
Stox W 60; Thermoguard B; Thermoguard L; Thermoguard S;
Timonox; Timonox Red Star; Timonox RT; Timonox White Star;
TMS; TMS (flame retardant); Trutin 40; TT 88; UF; UF (oxide);
Ultrafine I1; UN 1549; Valentinite'; White Star; White Star N

Groupe chimique
(groupe de la LIS)

Produits chimiques inorganiques définis
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Principale classe
chimique ou utilisation

composés inorganiques contenant de l'antimoine

Principale sous-classe

. oxydes
chimique
Formule chimique Sb,03
/7
Structure chimique’ 0—Sb
0 =Sb

SMILES®

O=[Sb]O[Sb]=0

Masse moléculaire

291,5 g/mol

Abréviations : AICS (inventaire des substances chimiques de I'Australie); ASIA-PAC (listes des
substances de I'Asie-Pacifique); ECL (liste des substances chimiques existantes de la Corée); EINECS
(inventaire européen des substances chimiques commerciales existantes); ENCS (inventaire des
substances chimiques existantes et nouvelles du Japon); National Chemical Inventories (NCI); PICCS
(inventaire des produits et substances chimiques des Philippines); TSCA (inventaire des substances
chimiques visées par la Toxic Substances Control Act des Etats-Unis). Source : NCI, 2007

! Reimann et de Caritat, 1998
2 EURA, 2008

3 Simplified Molecular Input Line Entry System
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Propriétes physiques et chimiques

Le tableau 2 présente les propriétés physiques et chimiques (valeurs expérimentales) du
trioxyde de diantimoine qui se rapportent a son devenir dans l'environnement. Les études
clés a partir desquelles des données expérimentales ont été utilisées pour certaines de ses

propriétés ont fait 1'objet d'un examen critique afin d'en assurer la validité.

Tableau 2. Propriétés physiques et chimiques du trioxyde de diantimoine

Propriété Type Valeur Tem?)eé;;\ ture Reférence
Solide
. . L (blanc, inodore et
Etat physique Expérimental ~20 EURAR, 2008
poudre
cristalline)
Dimension des Expérimental 0,12-13,89 - Weidenfeller, 2005
particules (um) 0,92-5,96 (Dsy?) - Franke, 2005
Pomt (‘jf:)fus“’“ Expérimental 655 . O'Neil, 2006
Pomt d'ebullition | g e imental 1425 - O'Neil, 2006
(0) b
5900
Masse volumique (5,9 g/em’) 24 Smeykal, 2005
3 Expérimental 2
(kg/m) > 760 non précisé Mindat, 2008
(5,76 g/em’) P ’
probablement
. négligeable .
Expérimental <133 574 Budavari, 1996
. (<< 1 mm Hg)
PreSSIOI(lP(iS vapeur Extrapolé a probablement ~20 -
~20(°C)a négligeable
partir des
données
expérimentales
Constante de la loi de
Henry Calculé pr(?ba.b lement - -
(Pa-m*/mol) négligeable
Log Koe
(coefficient de i o ) )
partage octanol-eau, e
sans dimension)
Expérimental
Solubilité dans feau | (1'% 1165 i s) Umweltanalytik
(mg/L) en tant 24 b p 22.1 (pH 7) 20 Gmbh,
qu'antimoine Chareg‘;rsei’ 24.8 (pH 9) 1993
100 g/L)
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Propriété Type Valeur Tem?fé? ture Reférence
Expérimental 2.76 (pH 8) 22,2 LISEC, 2002
(en eau de
reconstitution
standard, apres
7 jours,
charges =
100 mg/L)
Log K,
(coefficient de
partage carbone - s.0. - -
organique-eau, sans
dimension)
LOg Ksol eau
(coefficient de Expérimental | 0,1-2,7 (2,4)° - US EPA, 1999
partage sol-eau, sans
dimension)’
LOg Kséd eau
cocfficient de partage | p auonal | 2-5.4.8 (4.0)° - US EPA, 1999
sédiments-eau, sans
dimension)’
LOg I<séd. susp.-eau
(coeff{c{ent de L 3 Allison et Allison,
partage sédiments en | Expérimental 4,98 - 2005

suspension-eau, sans
dimension)’

Abréviations : K, : coefficient de partage carbone organique-eau; K : coefficient de
partage octanol-eau.; Ksy.eay cOefficient de partage sol-eau ; Kgeq.eau, CO€fficient de partage
sédiment-eau; Kszq -susp-eau COEfficient de partage sédiment en suspension-eau
' Les valeurs entre parenthéses entre parenthéses représentent les valeurs originales signalées par les auteurs.

?On entend par dimension moyenne des particules, c.-a-d. le diamétre équivalent moyen, le diamétre dont 50 masse-% (des particules)

de la poudre présente un diamétre équivalent plus gros, et I'autre 50 masse-% restant présente un diamétre équivalent plus petit
(source : http://www.lactose.com/particle size/d10_d50_d90.html).

? Les indications de ces coefficients de partage concernent I'antimoine sous forme dissoute et non le trioxyde de diantimoine.
Intervalle; médiane entre parenthéses.

Tel qu'il est indiqué au tableau 2, I'hydrosolubilité la plus élevée a été observée lors de
tests effectués a l'aide d'eau distillée par Umweltanalytik Gmbh (1993). Selon EURAR
(2008), la différence entre 1'hydrosolubilité observée dans I'eau distillée et celle dans I'eau
de reconstitution standard (ISO 6341) peut s'expliquer par la concentration en calcium
qui est plus ¢élevée (2 mM) dans 1'eau de reconstitution standard, ainsi que la précipitation
d'antimonite de calcium (Ca[Sb(OH)¢]»). Lors de sa dissolution dans des systémes
oxyques, le Sb(III) est facilement oxydé en Sb(V), qui s'hydrolyse facilement pour
former l'anion Sb(OH)s Johnson et al. 2005 présente une constante du produit de
solubilité (K, = [Ca®"][Sb(OH)s]>) de 10 a 12,55, qui prédit la concentration d'antimoine
maximale de 0,012 mM ou 1,44 mg Sb/L a 2 mM en calcium. Cela correspond a une
concentration de trioxyde de diantimoine de 1,73 mg/L. Puisque l'eau de reconstitution
standard convient mieux aux conditions d'eau naturelle, la valeur de 2,76 mg/L sera
utilisée pour I'évaluation préalable des risques écologiques.
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D'autres tests d'hydrosolubilité ont été effectués pour le trioxyde de diantimoine
(EURAR, 2008) a sept niveaux de pH variant entre pH 1 et 10, 4 20,7 et 20,8 °C, en eau
de reconstitution standard (ISO 6341). Les solutions ont ét¢ agitées pendant 24 heures, a
100 tours par minute a une charge de trioxyde de diantimoine de 100 mg/L. L'étendue de
la dissolution du trioxyde de diantimoine est passée d'un maximum de 4,73 mg/L a pH 1,
a un minimum de 0,618 mg/L a pH 7. La solubilité du trioxyde de diantimoine a ensuite
augmenté en méme temps que le niveau de pH augmentait de 7 a 8, puis un nouvel
équilibre s'est établi. Lorsque le niveau de pH est passé de pH 8 a pH 10, l'augmentation
de la solubilité (de 1,86 mg/L a 2,16 mg/L) était proportionnellement beaucoup plus
basse (EURAR, 2008). Les solubilités mesurées en milieu acide (p. ex. : 4,37 mg/L a pH
1, 2,18 mg/L a pH 3; total de I'antimoine dissous) servent a déterminer le potentiel de
dissolution a des niveaux de pH l'estomac, dans le cadre de 1'évaluation des risques sur la
santé humaine.

Sources

Le trioxyde de diantimoine peut étre d'origine naturelle ou humaine. Bien que I'antimoine
est un métalloide (c.-a-d. qu'il présente des propriétés intermédiaires de 1'électronégativité
et de I'énergie d'ionisation qui le situe entre un métal et un non-métal), il sera traité
comme un métal aux fins de cette évaluation. Dans I'environnement, on trouve du
trioxyde de diantimoine dans les minerais tel que la sénarmontite, la valentinite et
l'exitelite (ATSDR, 1992; Reimann et De Caritat, 1998; Scorecard, 2009). La majorité de
ces minerais se trouvent en Chine, en Afrique du Sud, en Bolivie, au Tadjikistan et en
Russie (Carlin, 1995). En raison de sa pression de vapeur négligeable et de son
hydrosolubilité limitée, le trioxyde de diantimoine sera susceptible de demeurer dans le
sol, plutét que de migrer vers d'autres milieux environnementaux comme l'air ou l'eau.
Les sources naturelles de trioxyde de diantimoine dans l'air au Canada peuvent se limiter
aux embruns de sel de mer et aux poussiéres transportées par le vent. Les rejets
anthropiques produits par la fabrication, la formulation, le traitement et 1'utilisation
peuvent en outre introduire du trioxyde de diantimoine dans l'environnement. Deux
méthodes de fabrication sont possibles : 1) I'oxydation de métal d'antimoine (équation 1) :

4 Sb+3 0, — 2 Shy05 []

ou 2) l'oxydation de stibine brute (trisulfure de diantimoine), suivie d'une re-volatilisation
(vaporisation et condensation) du trioxyde de diantimoine (équations 2 et 3) :

2 SbyS3+9 Oy — 2 Sb,O3+ 6 SO, 2]
Sb,0s3 (solide) + chaleur — Sb,0; (gaz) [3]
Pour les deux méthodes, une chaleur intense provenant de fournaises est nécessaire, alors

que la deuxiéme méthode nécessite un traitement approfondi pour purifier le composé
(ATSDR, 1992; EURAR, 2008) (équations).
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Les émissions anthropiques importantes d'antimoine (sous toutes ses formes) dans
I'atmosphere ont été estimées par Lantzy et Mackenzie (1979) a 39 fois plus élevées que
les émissions naturelles. Plus récemment, Pacyna et Pacyna (2001) ont estimé que
I'importance des émissions naturelles et anthropiques peut étre comparable, ou que les
émissions anthropiques peuvent méme surpasser les émissions naturelles. Selon Pacyna
et Pacyna (2001), les émissions anthropiques importantes (en ordre d'importance dans
l'ensemble) proviennent de la combustion de combustibles, de la production de métaux
non ferreux et de I'incinération de résidus. A I'échelle mondiale, on estime que les
activités d'incinération rejettent une quantité d'antimoine équivalant a environ la moitié
des rejets produits par les fonderies (ATSDR, 1992). En revanche, on prévoit que les
mines de métaux non ferreux et les fonderies, qui sont des secteurs industriels importants
au Canada, soient les principales sources de rejets d'antimoine dans I'environnement
canadien.

D'apres des données soumises conformément a 'article 71 de la LCPE (1999), entre

1 000 000 et 10 000 000 kg de trioxyde de diantimoine ont été fabriqués au Canada en
2006, et a peine un peu plus de 1 850 000 kg ont été importés au cours de la méme année.
Les entreprises canadiennes ont également déclaré avoir utilisé environ 3 270 000 kg de
trioxyde de diantimoine en 2006 (Environnement Canada, 2009a). Les produits contenant
du trioxyde de diantimoine peuvent entrer dans le pays méme s'ils n'ont pas été recensés
en tant que tels dans l'enquéte menée en vertu de l'article 71, en raison de leur importation
dans les articles manufacturés ou les produits de consommation, ou de leurs quantités
inférieures au seuil de déclaration de 100 kg établi pour 1'enquéte. Cependant, la quantité
de trioxyde de diantimoine qui entre au Canada de cette manicre ne peut étre estimée en
raison des données restreintes qui sont disponibles.
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Utilisations

D'apres des données provenant de documentation scientifique et littéraire, le trioxyde de
diantimoine est principalement utilisé a titre de catalyseur de plastique dans la fabrication
du plastique de polyéthyléne téréphtalate (PET) ainsi qu'en combinaison avec des
composés halogénés a titre de synergiste pour améliorer les propriétés d'inhibition
(ATSDR, 1992; Touval, 2004; Haldimann et al., 2007; Kirk-Othmer, 2007). L'ajout de
trioxyde de diantimoine réduit la quantité d'ignifugeant halogéné nécessaire pour
transmettre un niveau donné de résistance aux flammes (Touval, 2004). Le polychlorure
de vinyle (PCV) est un polymere halogéné intrinsequement inflammable, auquel du
trioxyde de diantimoine peut étre ajouté pour améliorer les propriétés ignifugeantes,
particuliérement lorsque des plastifiants inflammables sont ajoutés. A titre d'ignifugeant,
le trioxyde de diantimoine peut étre ajouté aux plastiques PCV et non PCV, aux textiles
et aux caoutchoucs. Typiquement, ces produits sont utilisés dans 1'équipement électrique,
les cables, les pieces d'automobile, certains matériaux de construction et dans les
matériaux d'emballage (Wang et al., 2006; EURAR, 2008). Les ignifugeants contenant
du trioxyde de diantimoine sont utilisés dans les articles commerciaux et ménagers,
notamment dans les meubles, les tapis, les couvre-matelas, les draperies, ainsi que les
textiles, les papiers et les plastiques (Jenkins et al., 1998; EFRA, 2007). De plus, le
trioxyde de diantimoine est utilisé dans les peintures-émails a céramique et a plastique,
dans les pigments de peinture et de céramique, et dans les agents stabilisants pour le
verre, le caoutchouc et les adhésifs (ATSDR, 1992; NTP, 2005; EFRA, 2007; EURAR,
2008; Oorts et al., 2008; i2a, 2009).

Il convient de noter que bon nombre des utilisations mentionnées ci-dessus s'appliquent
aussi a d'autres composés d'antimoine. Par exemple, I'anhydride antimonique et
I'antimoniate de sodium sont aussi des ignifugeants synergistiques, le pentasulfure de
diantimoine sert dans la production du caoutchouc synthétique et le trisulfure de
diantimoine est utilis¢ dans les garnitures de frein (EURAR, 2008). Dans cette
évaluation, les expositions liées a la santé humaine dont les utilisations de trioxyde de
diantimoine sont connues, sans que la spéciation d'antimoine ne soit précisée, on suppose
prudemment que les données sont relatives au trioxyde de diantimoine.

Selon des soumissions présentées conformément a l'article 71 de la LCPE (1999), les
profils d'utilisation au Canada incluent les matériaux adhésifs, liants, d'étanchéité et
bouches-pores, les isolants en fibre, les matériaux catalyseurs, accélérateurs, initiateurs et
activateurs, les colorants, pigments, teintures et encres, les produits ignifuges et les agents
extincteurs, les composants de formulation, les additifs de polymérisation, les polyméres,
les composants de formulation, les composants de tubes de verre (Environnement
Canada, 2009a).

A certains endroits, I'antimoine servait de produit de remplacement au plomb pour les
brasures de tuyaux, mais cela ne représentait pas une source suffisamment importante
d'antimoine dans I'eau (Santé Canada, 1997). Bien que le trioxyde de diantimoine est
utilisé dans les pesticides, il n'est actuellement pas utilisé¢ au Canada comme principe
actif, ni comme produit de formulation, dans les produits antiparasitaires, et il n'est pas
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non plus utilisé dans la fabrication de fertilisants au Canada (communication personnelle
de 2009 de I'Agence de réglementation de la lutte antiparasitaire, Santé¢ Canada, a la
Division des substances existantes, Santé Canada, source non citée). Il n'est pas non plus
approuvé comme ingrédient dans les aliments destinés aux animaux au Canada
(communication personnelle de 2009 de 1'Agence canadienne d'inspection des aliments
de Santé Canada au Substances existantes de Santé Canada; source non citée dans les
références).

Bien que l'antimoine et ses composés figurent sur la Liste critique des ingrédients dont
l'utilisation est interdite dans les cosmétiques de Santé Canada et que leur usage est donc
interdit comme ingrédient dans les cosmétiques, le trioxyde de diantimoine peut étre
présent comme impureté de fabrication (Santé Canada, 2007). Par ailleurs, le trioxyde de
diantimoine n'est inscrit ni dans la Base de données sur les produits pharmaceutiques
(BDPP), ni dans la Base de données sur les ingrédients des produits de santé naturels
(BDIPSN), ni dans la Base de données sur les produits de santé naturels homologués
(BDPSNH) en tant qu'ingrédient médicinal ou non médicinal dans les produits
pharmaceutiques finaux, les produits de santé naturels ou les médicaments vétérinaires
fabriqués au Canada (communications personnelles de la Direction des produits de santé
naturels, de la Direction des produits thérapeutiques et de la Direction des médicaments
vétérinaires de Santé Canada, a la Division des substances existantes de Santé Canada,
source non citée). L'anhydride antimonique est présent dans les produits pharmaceutiques
utilisés dans le traitement de la leishmaniose et de la bilharziose (communication
personnelle de 2009 de la Direction des produits thérapeutiques de Santé Canada au
Substances existantes de Santé Canada, source non citée dans les références). Le
trisulfure de diantimoine, un autre sel d'antimoine, est présent comme ingrédient
médicinal dans deux produits homéopathiques de la Base de données des produits de
santé naturels homologués (BDPSNH, 2009).

Il est possible que le trioxyde de diantimoine soit présent comme impureté dans le
dioxyde de titane des additifs alimentaires. Au Canada, le dioxyde de titane est autorisé
comme colorant alimentaire (Canada, 1978a). Le Reglement sur les aliments et drogues
limite la quantité d'antimoine total, exprimé comme métal, dans le dioxyde de titane
jusqu'a un maximum de 50 parties par million (ppm) (Canada, 1978b). Toutefois,
contrairement au métal d'antimoine, le Réglement sur les aliments et drogues ne précise
par de limite pour la quantité de trioxyde de diantimoine dans le dioxyde de titane
(communication personnelle de 2009 de la Direction des aliments, Santé Canada, a la
Division des substances existantes de Santé Canada, source non citée).

De plus, le plastique de polyéthyléne téréphtalate (PET), fabriqué a partir de trioxyde de
diantimoine comme catalyseur, sert a fabriquer des bouteilles d'eau et divers matériaux
d'emballage alimentaire (communication personnelle de 2009 de la Direction des
aliments, a la Division des substances existantes de Santé Canada, source non citée).
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Rejets dans I'environnement

Les renseignements déclarés en vertu de l'article 71 de la LCPE (1999) indiquaient
qu'entre 1 000 a 10 000 kg de trioxyde diantimoine a été rejeté dans l'environnement en
2006. Le sol a recu la majorité de ces rejets, de petites portions ayant plutdt été absorbées
par l'air et I'eau (Environnement Canada, 2009). En plus de ces rejets dans
l'environnement, de 100 000 a 1 000 000 kg de trioxyde de diantimoine ont été
acheminés vers des installations pour déchets dangereux, et environ 14 500 kg ont été
acheminés vers des installations pour déchets non dangereux (Environnement Canada,
2009a).

L'Inventaire national des rejets de polluants (INRP) recueille des données uniquement sur
les rejets combinés d'antimoine et de ses composés. La portion totale d'antimoine sous
forme de trioxyde de diantimoine est inconnue. En 2006, la quantité totale d'antimoine
rejetée dans l'air était de 888 kg, I'antimoine total rejeté dans I'eau était de 29 000 kg, et
les rejets au sol étaient de 1 200 kg (INRP, 2008).

En 2006, l'inventaire des rejets toxiques des Etats-Unis (Toxics Release Inventory ou
TRI) a déclaré des rejets dans l'environnement d'un total de 5 240 tonnes d'antimoine et
de ses composés. De cette quantité totale, I'antimoine comptait pour 465 tonnes, alors que
4 775 tonnes contenaient les composés d'antimoine, y compris le trioxyde de diantimoine
(TRI, 2008).

Emissions atmosphériques provenant de la combustion de charbon

L'Alberta et la Colombie-Britannique sont les principales provinces exploitant des mines
de charbon au Canada et leur production de charbon s'éléve a 82 %. Le substrat rocheux
de I'ouest du Canada contient principalement du charbon subbitumineux (Sone, 2004),
dont les concentrations de métal-trace, dont lI'antimoine, sont beaucoup plus élevées que
dans de nombreux autres charbons. La teneur en antimoine dans le charbon
subbitumineux est de 0,722 mg/kg comparativement a 1,39 mg/kg pour le charbon
bitumineux (Bragg et al., 2006). On prétend que les dispositifs de limitation des
émissions pour les centrales thermiques alimentées au charbon récuperent entre 95 et
99,9 % de I'antimoine produit par la combustion dans les cheminées (EURAR, 2008). En
2004, on estime que la consommation totale de charbon du Canada était d'environ

59 000 000 tonnes (Stone, 2004). Les rejets totaux d'antimoine provenant de la
combustion de charbon sont donc estimés entre 42 et 4 100 kg.

Peu importe la forme de I'antimoine présent dans le charbon, on estime que les conditions
de combustion (température élevée et exces d'oxygene) sont responsables de la formation
du trioxyde de diantimoine. Dans les rapports qui ont été publiés, on ne précise pas si
l'antimoine est rejeté sous forme trivalente (Sb,Os) ou pentavalente (Sb,Os). Dans le
rapport d'évaluation des risques de I'Union européenne (UE) (EURAR, 2008), on suppose
que la combustion de charbon produit la forme trivalente qui, apres contact avec
I'humidité et I'oxygene dans l'air, est oxydée pour prendre la forme pentavalente.
Inversement, Pavageau et al., (2004) ont étudié la spéciation de la combustion du charbon
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et ont observé la formation du trioxyde de diantimoine pentavalent. Les cendres
résiduelles ou volantes sont les principales maticres de résidus solides produites par la
combustion de charbon. Au Canada, la cendre résiduelle est généralement recueillie et
enfouie. La cendre volante est principalement recueillie a I'aide de dispositifs d'épuration
des gaz et enfouie ou utilisée par I'industrie du ciment et du béton au Canada, mais une
petite proportion peut étre rejetée dans 1'air comme particules. Les maticres particulaires
émises finiront par se retrouver au sol, dans les eaux de surface et dans les sédiments.

Emissions atmosphériques provenant de la production de métaux non ferreux (fonderies)

La forme d'antimoine rejetée dans I'atmosphere et provenant des fonderies est le trioxyde
de diantimoine lorsque la stibine brute est oxydée pour former le trioxyde de diantimoine
et que la température de la chaudicre est de 850 a 1 000 °C (EURAR, 2008). Dans la
méme source, on indique que l'antimoine ¢lémentaire s'oxydera au contact de I'air pour
former le trioxyde de diantimoine (Sb,03) et se condensera apres fusion en matiéres
particulaires en suspension de moins de 1 um de diamétre. Takaoka et al. (2005)ont
déclaré que 1'antimoine élémentaire ou trioxyde de diantimoine émis a partir d'une
fonderie est converti en composés Sb (V) dans le sol contaminé. Dans le méme ordre
d'idées, une conversion atmosphérique se produit également pour former la forme
pentavalente a partir de la forme trivalente émise des fonderies (EURAR, 2008).

Skeaff et Dubreuil (1997) ont estimé les rejets d'antimoine associés a la production de
métaux non ferreux en 1993 et dans les années précédentes pour la région de Sudbury, en
Ontario. La quantité d'antimoine rejetée est fonction de la quantité de métal raffiné
produit et varie selon le métal. Un total de 92 934 tonnes de plomb, de 696 473 tonnes de
nickel et de cuivre, et de 757 307 tonnes de zinc ont été produites au Canada en 2003
(Statistique Canada, 2005), ce qui pourrait se traduire par des rejets d'antimoine de

1 859 kg, 1 045 kg et 9 845 kg respectivement. Des rejets atmosphériques annuels totaux
de 12 749 kg sont ainsi estimés pour les industries de production de métaux non ferreux
en 2003. Cette estimation a été obtenue au moyen d'un facteur d'émission de Skeaff et
Dubreuil (1997). Peu de données empiriques étaient disponibles pour évaluer l'exactitude
du facteur d'émission. Par ailleurs, des activités antipollution ont vu le jour dans certaines
installations depuis 1993, ce qui a contribu¢ a faire diminuer les niveaux de rejets. En
effet, 'lnventaire national des rejets de polluants (INRP) indique qu'un total de 280, 530
et 430 kg d'antimoine ont été déclaré étre rejetées dans 1'air pour les années 2006, 2007 et
2008 respectivement, par les industries de production et de traitement de métaux non
ferreux (NPRI, 2008).

Rejets dans I'eau provenant des mines d'antimoine

Une seule mine d'antimoine est actuellement exploitée au Canada, et 127 tonnes
d'antimoine ont été extraites en 2003 (Statistique Canada, 2005). Cette quantité
représente une petite portion de la quantité totale utilisée au Canada. Les effluents
miniers peuvent contenir des formes oxydées de minerais d'antimoine associés au souffre
(comme la stibine). La proportion relative de composés d'antimoine trivalent et
pentavalent rejetés dans les effluents est inconnue.
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Rejets dans le sol et/ou les eaux de surface provenant des automobiles (abrasion des
freins)

Les plaquettes des freins automobiles contiennent du trisulfure de diantimoine (Ceriotti et
Amarasiriwardena, 2009). En tenant compte du coefficient de frottement et de la
température €levée qui découlent du processus de freinage, Uexkiill et al. (2005) laissent
entendre qu'une quantité considérable d'antimoine est oxydée en trioxyde de diantimoine.
On s'attend donc a ce que le trioxyde de diantimoine soit rejeté sur les routes en raison de
lI'usure des plaquettes de freins, puis a ce qu'il soit transporté sous forme de poussiére ou
de ruissellement pluvial vers les sols, les eaux de surface et les sédiments environnants.

Rejets dans I'air, I'eau et le sol provenant de I'élimination des déchets (incinérateurs et
épandage de biosolides)

L'incinération des déchets solides municipaux compte pour moins de 3 % de 1'élimination
totale des déchets solides municipaux au Canada. Il y a seulement sept incinérateurs
municipaux au pays.

Les effluents des installations peuvent contenir de I'antimoine qui provient des pertes
causées par la manipulation et le lavage de 1'équipement. Les métaux (y compris
I'antimoine) présents dans les effluents se retrouveront dans les usines d'épuration des
eaux usées industrielles ou municipales, et par des processus d'alcalisation, une fraction
de ces métaux se déposera dans la boue. L'épandage de boue dans les champs agricoles
est fréquent au Canada, ce qui devient une source de rejet d'antimoine dans les sols.
L'antimoine dans les sols peut étre transporté vers les eaux de surface par les infiltrations
et le ruissellement. Toutefois, on doute de la forme originale d'antimoine qui se retrouve
dans la boue.

Rejets liés a la fabrication, I'utilisation et I'élimination des produits

Les rejets de trioxyde de diantimoine dans 1'environnement varient selon les différentes
pertes de la substance pendant sa fabrication, son utilisation industrielle ainsi que son
utilisation commerciale ou par les consommateurs. Les pertes peuvent étre regroupées en
sept types : 1) déversements dans les eaux usées; 2) émissions atmosphériques; 3) pertes
sur des surfaces pavées ou non pavées; 4) transformation chimique; 5) élimination sur les
sites d'enfouissement; 6) ¢limination par recyclage; et 7) élimination par incinération.
Elles sont estimées sur la base a partir de données issues d'enquétes réglementaires, des
industries, ainsi qu'en fonction des données publiées par différents organismes. Pour aider
a estimer ces pertes, une feuille de calcul (outil de débit massique) a été utilisée; elle
integre toutes les données et hypotheses requises pour 'estimation (Environnement
Canada, 2009D).

Dans l'analyse effectuée a I'aide de 1'outil de flux massique suivante, seul le cycle de vie
pour l'usage d'un ignifugeant a été considéré pour les raisons suivantes : 1) sur une base
globale, c'est I'usage le plus important de la substance, 2) la proportion rejetée dans les
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eaux usées, telle qu'elle a été calculée par 'EURAR (2008) est la plus élevée, et 3)
aucune donnée de surveillance n'a été trouvée concernant les sites industriels qui
utiliseraient 1'antimoine comme ignifugeant. D'un autre c6té, les données empiriques qui
¢taient disponibles concernant les autres sources anthropiques ont été considérées
suffisantes aux fins de l'estimation de I'exposition.

Dans le contexte de 1'estimation facilitée par I'outil de débit massique, les déversements
dans les eaux usées concernent les déversements des eaux usées brutes non traitées, qu'il
s'agisse du traitement des eaux usées industrielles sur place ou du traitement des eaux
usées municipales hors site. De la méme maniére, les pertes par transformation chimique
font référence aux modifications de 1'identité de la substance qui ont lieu au cours des
¢tapes de fabrication, d'utilisation industrielle ou d'utilisation commerciale et par les
consommateurs, mais elles excluent celles qui ont lieu pendant les opérations de gestion
des déchets telles que 1'incinération et le traitement des eaux usées.

Les pertes estimées pour le trioxyde de diantimoine au cours de son cycle de vie
associées a son utilisation comme ignifugeant sont présentées au tableau 3
(Environnement Canada, 2009c). La substance devrait étre rejetée dans les eaux usées
dans des proportions de 0,21 % a 0,66 % de la quantité totale utilisée dans le commerce
au Canada. En général, les eaux usées constituent une source courante de rejets dans 1'eau
de surface et le sol par I'épandage de biosolides issue des usines de traitement des eaux
usées dans les terres agricoles.

Tableau 3. Estimation des pertes de trioxyde de diantimoine pendant son cycle de vie
comme ignifugeant

Type de perte Proportion (%) | Etapes pertinentes du cycle de vie
Eaux usées 0,21-0,66 Utilisation a des fins industrielles
Emissions atmosphériques - Utilisation a des fins industrielles
Sur les surfaces pavées et - Sans objet
non pavées
Transformation chimique - Sans objet
Sites d'enfouissement 96,3-96,8 Ultilisation industrielle, utilisation
commerciale et par les
consommateurs
Incinération 3 Ultilisation industrielle, utilisation
commerciale et par les
consommateurs

Le trioxyde de diantimoine peut également étre rejeté dans l'environnement en petites
quantités par d'autres voies que les eaux usées industrielles. On reconnait que, lorsque les
sites d'enfouissement possedent un systéme de collecte ou de traitement de lixiviat (sur
place ou hors site), le trioxyde de diantimoine contenu dans les articles manufacturés qui
sont éliminés peut étre libéré dans les eaux souterraines, les eaux de surface ou les sols.
On estime que ces rejets (c.-a-d. les infiltrations du produit et des sites d'enfouissement)
sont relativement petits.
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Puisque cette substance est présente dans certains articles manufacturés et bien que l'on
ne possede aucun renseignement sur la quantité des articles manufacturés contenant du
trioxyde de diantimoine qui sont importés au Canada, on prévoit que la quantité perdue
dans les eaux usées differerait peu de celle estimée dans la section sur les scénarios
d'exposition. Cependant, les quantités confiées a la gestion des déchets (par exemple dans
les sites d'enfouissement) pourraient étre plus €élevées si I'importation de ces articles
entrait en ligne de compte. Les renseignements disponibles ne sont cependant pas
suffisants pour estimer ces quantités. Bien que I'on prévoie que les rejets potentiels
associés a I'élimination des déchets pourraient étre plus importants que la quantité prise
en compte dans cette évaluation, on estime que les quantités totales seront relativement
petites.

Devenir dans I'environnement
Partition

Comme le trioxyde de diantimoine est une substance métallique inorganique, il ne se
préte pas a une analyse de son devenir dans 1'environnement fondée sur le coefficient de
partage octanol-eau (log K,.) et sur le coefficient de partage carbone organique-eau (log
Keo). La modélisation typique de la fugacité du bilan massique ne s'applique pas non plus
au trioxyde de diantimoine ni aux ions métalliques que cette substance libére quand elle
se dissout, parce que, a l'instar des autres substances non volatiles, ces substances
exercent une pression partielle nulle et ne manifestent pas de fugacité dans 1'air (Diamond
etal., 1992). Le devenir de la molécule d'antimoine dissociée peut étre caractérisé au
moyen des coefficients de partage, a savoir les coefficients sol-, molécule suspendue- et
sédiment-dans 'eau (Ksol-cau, Kséd. susp.-cau €t Ksed-cau), qui sont présentés dans le tableau 2.
A cause de la forte tendance a la sorption de ce métal sur les particules solides des
milieux aquatiques (tableau 2; Kseq-cau), une proportion des formes dissoutes de ce métal
se retrouvera dans les sédiments (tableau 2; Keq. susp.-cau), par I'adsorption, a la faveur du
dépot des particules en suspension (Hamilton-Taylor et Willis, 1984) ou par la
précipitation d'antimonite de calcium (EURAR, 2008). 11 convient de noter que 1'on
s'attend aussi a retrouver du trioxyde de diantimoine non dissous (le compos¢ d'origine)
dans les sédiments et les sols humides. Rejeté dans un sol sec, le trioxyde de diantimoine
demeurera principalement sur place, une partie se dissolvant et percolant localement dans
le sol ou jusque dans les écosystémes d'eau souterraine ou de surface (par le
ruissellement) quand le sol est trempé par la pluie ou par I'eau de la fonte de la neige et de
la glace. On ne s'attend pas a trouver une quantit¢ importante du composé d'origine solide
dans I'eau, étant donné que sa densité est supérieure a celle de I'eau.

Air

Etant un élément non gazeux avec une pression de vapeur négligeable & des températures
ambiantes (tableau 2), le trioxyde de diantimoine est émis dans l'air principalement sous
la forme de matieres particulaires fines (MP). Selon des données du rapport d'évaluation
des risques de 1'Union européenne (EURAR, 2008) : 1) les activités anthropiques peuvent
causer le transport a grande distance d'une portion du trioxyde de diantimoine émis dans

16



Evaluation préalable N° CAS 1309-64-4

l'air, 2) les processus de combustion/d'incinération peuvent vraisemblablement
transformer les composés du trioxyde de diantimoine, peu importe la forme de
'antimoine avant son incinération, 3) on estime qu'une proportion importante du trioxyde
de diantimoine sous forme de maticres particulaires fines dans I'atmosphere peut étre
hydrosoluble. Une étude des dépdts humides et secs sur une période de huit semaines
dans une région qui était présumément loin des sources a prouvé que 87 % des dépots
d'antimoine se dissolvent dans la pluie, 11 % des matiéres particuli¢res dans la pluie et
seulement 2 % sous forme solide comme dépdts secs (Stossel et Michaelis, 1986).

Eau

Le trioxyde de diantimoine se dissoudra et produira des rejets de molécules d'antimoine
apres son entrée dans 1'eau. Le profil de dissolution de la substance variera selon le pH
(voir tableau 2). La principale forme libérée au moment de la dissolution et de 1'hydrolyse
des ions Sb (III), devrait étre les especes neutres Sb(OH)s. L'analyse du devenir de
'antimoine dissout révele qu'il peut se transformer en une variété d'especes et former des
complexes dissous avec des ligands dissous dans le milieu aquatique (Schecher et
McAvoy, 1992; Tipping, 2002). La chimie aqueuse du métal est donc complexe et
implique une grande variété d'especes chimiques oxygénées dont la stabilité¢ dépend
principalement du niveau d'acidité et d'oxygeéne des eaux réceptrices. Dans des conditions
communément présentes dans les eaux douces oxyques (c.-a-d. dont le pH varie se trouve
entre 5 et 9; potentiel d'oxydoréduction [Ey] entre 0,5 et 1 V), et selon le diagramme Eh-
pH de Filella et al., (2002a), on estime que l'antimoine sera surtout présent sous forme de
Sb(OH)s™ dissout. Cette espece provient de I'oxydation du Sb (IIT) en Sb (V), qui est
hydrolysé (EURAR, 2008). Dans des systémes anoxiques ayant les mémes niveaux de
pH, l'antimoine sera surtout présent sous sa forme réduite de Sb(OH); dissout. La
précipitation d'antimonite de calcium peut limiter la concentration d'antimoine dissout
dans I'eau (EURAR, 2008). La concentration de calcium dans les eaux naturelles sera
donc un important facteur de contréle de la solubilité de I'antimoine. Selon des données
thermodynamiques, 1'antimoine est généralement présent sous forme de Sb(V) dans les
systemes oxyques et sous forme de Sb(III) dans les systemes anoxyques, cependant on a
¢galement trouvé du Sb(V) dans certains systémes anoxyques et du Sb(II) dans des
systemes oxyques (EURAR, 2008).

L'antimoine est modérément mobile dans les eaux de surface (conditions d'oxydation,
pH 5-8) (Garrett, 2004). Filella et al., (2002a; 2002b) sont arrivé a la méme conclusion
lorsqu'ils déclarent que I'antimoine est relativement mobile dans les mémes conditions.
Tel que mentionnée précédemment, la forme dominante d'antimoine dans les
environnements oxyques est le Sb(OH)s™ anionique. Il est moins probable que cette
forme, a cause de sa charge négative, interagisse avec les matiéres organiques,
comparativement a la forme neutre (Sb(OH);), en raison de la charge négative
prédominante des matiéres organiques naturelles a un niveau de pH équivalent a celui des
caux naturelles (Fillela et al., 2002a; EURAR, 2008; 2002b; Stremseng et al., 2009).
Tella et Prokovski (2008) sont ¢galement du méme avis et mentionnent que le Sb(OH)g
sera la forme dominante dans les solutions aqueuses ne contenant pas de matiéres

17



Evaluation préalable N° CAS 1309-64-4

organiques et dont le niveau de pH est de presque neutre a basique. Ils ajoutent que le
Sb(OH)s sera I'espece dominante lorsque les niveaux de pH sont plus acides.

Il existe des preuves expérimentales de la complexion de I'antimoine en présence de
maticres organiques naturelles (MON). Deng et al., (2001) ont identifié une fraction
d'antimoine associé¢ aux matieres organiques naturelles dissoutes, allant de 33 a 67 % de
l'antimoine total, dans trois lacs recevant des charges atmosphériques des fonderies de
Sudbury. Les mesures ont été prises dans des eaux oxyques de surface, donc le Sb(V)
¢tait dominant. Seulement 15 % de I'antimoine total était sous la forme de Sb(III) dans
I'un des trois lacs, alors que ce niveau d'oxydation n'a pas été détecté dans les deux autres
lacs. Le niveau de pH du lac n'a pas ét¢ noté mais s'il était plutot acide et inférieur a pH 7,
la présence de Sb(OH)s aurait favorisé le Sb(OH)¢ . Buschmann et Sigg (2004) ont défini
des coefficients de partage conditionnels pour le Sb(III) se limitant a trois acides
humiques commerciaux, dont la teneur en carbone et le nombre de groupes fonctionnels
(terrestre, charbonneux et aquatique) différent, dont les rapports de Sb(IlI)/carbone
organique dissous (COD) sont pertinents sur le plan environnemental, et comme fonction
du niveau de pH selon une méthode de dyalise a 'équilibre. Les auteurs laissent entendre
que plus de 30 % du Sb(III) total peut étre rattaché aux matieres organiques naturelles
dans des conditions pertinentes sur le plan environnemental. Dans leur étude, Fillela et
al., (2002b) ont rendu compte de quelques études qui présentaient peu ou aucune
interaction entre l'antimoine et les mati¢res organiques naturelles dissoutes. IIs en ont
conclu que l'information sur les interactions de l'antimoine avec les matiéres organiques
naturelles sont trés rares et ne permettent pas de tirer une conclusion rigoureuse quant a
leur role concernant le devenir de 1'antimoine dans les systémes aquatiques naturels.

Il n'a pas été possible d'utiliser le Windermere Humic Aqueous Model, version 6.0
(WHAM VI : Tipping, 2002), pour obtenir davantage de renseignements sur la spéciation
de I'antimoine dans les eaux naturelles, particulierement sur I'importance de la
complexation de I'antimoine par les matieres organiques colloidales dans un contexte
naturel, en raison du manque de constantes de stabilité thermodynamique pour les
complexes de formes dissoutes d'antimoine avec des ligands organiques et inorganiques
naturels.

Sédiments et sols

On sait depuis longtemps que les sédiments agissent comme des puits pour les
métaux-trace dans les systémes aquatiques (Forstner et Wittmann, 1981). Le flux
particulaire en suspension des eaux de surface agit comme un mécanisme de « bande
transporteuse » ou les métaux sont « entrainés » ou adsorbés par les particules, ou y sont
incorporés, et sont générés in situ ou d'origine allochtone (externe). A leur tour aprés
avoir voyagé sur une certaine distance, ces particules en suspension tombent dans 1'eau et
terminent finalement en sédiments benthiques (Santschi, 1984).

Les conclusions importantes suivantes ont été tirées de I'étude de la documentation

menée par 'Union européenne (EURAR, 2008) concernant le devenir de l'antimoine dans
les sédiments :
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1)

2)

3)

'adsorption de I'antimoine dans les s€diments oxyques a été associée a la présence
d'oxydes de fer, de manganése et d'aluminium;

la diminution de I'antimoine biodisponible dans I'eau par adsorption, pour les
oxydes hydreux en sédiments oxyques, n'est pas une diminution permanente, car
les oxydes hydreux peuvent se dissoudre en présence de conditions de pH ou d'Eh
changeantes. De plus, l'antimoine peut devenir biodisponible pour les organismes
présents dans les sédiments par 1'ingestion du sédiment;

dans les systémes anoxyques et en présence de sulfure, selon le pH, l'antimoine
forme de la stibine soluble ou insoluble, SbS; et Sb,S3y), respectivement.

Comme les sédiments, les sols peuvent constituer des puits importants pour les métaux
rejetés de sources naturelles et d'activités anthropiques. Les processus de transformation
comprennent la dissolution, le partage (incluant la précipitation) et le vieillissement. Le
dernier désigne les réactions lentes de transfert de métaux des bassins labiles aux bassins
insolubles (Smolders et al., 2007a). En général, la biodisponibilité des métaux est gérée
par la mobilité et la solubilité des formes géochimiques (Smolders et al., 2007a). Les
conclusions trés importantes suivantes ont été tirées de 1'étude de la documentation
menée par 1'Union européenne (EURAR, 2008) concernant le devenir de l'antimoine dans
les sols :

1)

2)

3)

4)

5)

La sorption et la précipitation de I'antimoine de calcium semblent étre plus
importantes que les processus de dissolution du trioxyde de diantimoine
relativement au devenir de l'antimoine;

la solubilité des composés d'antimoine varie selon les conditions du sol
(composition des matieres minérales et organiques; Ep/pH) et le temps de
dissolution;

la caractéristique de sol la plus importante en ce qui concerne la mobilité de
l'antimoine dans le sol (et les sédiments) s'avere étre la présence d'oxydes hydreux
de fer, de manganése et d'aluminium, auxquels l'antimoine peut s'adsorber. De
plus, ces oxydes hydreux semblent oxyder l'antimoine trivalent dissous (Sb(OH)3
en antimoine pentavalent (Sb(OH)s);

l'effet le plus important du pH sur la sorption semble se produire autour de pH 3 —
4, auxquels sorption est maximale, alors que la baisse de sorption se produit a des
niveaux de pH plus élevés. L'effet du pH comme tel est probablement moins
important comparativement a 1'effet sur les oxydes hydreux. L'effet du pH sur la
mobilité de I'antimoine semble étre médié par les oxydes hydreux, qui suppose
qu'une charge négative en hausse combinée a des changements de pH en hausse
(ce qui réduit la sorption du Sb(OH)e ) a charge négative) peut toutefois
¢galement influencer la valence de l'antimoine (un pH plus élevé favorisant donc
l'oxydation) et la solubilité du trioxyde de diantimoine solide (voir la discussion
dans la section Propriétés physiques et chimiques),

en raison du caractere anionique des especes dissoutes (Sb(OH)e ), on estime que
l'antimoine a une faible affinité avec le carbone organique. Toutefois, certaines
données indiquent que la sorption du Sb(V) par 'acide humique contenue dans les
sols acides présentant de grandes proportions de matiere organique peut étre plus
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importante que ce que l'on avait prédit. Cela étant dit, le fort potentiel
d'entrainement de Fe III hydroxyde du Sb(V) vient probablement du réle diminué
que jouent les matiéres organiques présentes dans les sols contenant de grandes
quantités d'hydroxydes amorphes.

Méthylation

Il est prouvé que l'antimoine peut €étre biométhylé pour former des espéces volatiles
comme la triméthylstibine ((CH3)3;Sb) dans I'environnement (Bentley et Chasteen, 2002;
Dopp et al., 2004; EURAR, 2008). Selon Filella et al., (2002a), de I'antimoine méthylé a
été trouvé dans les eaux naturelles, ou il représente 10 % ou moins des especes dissoutes
totales, et dans les biotes.

Persistance dans I'environnement

On considére qu'un ion métallique ou métalloide est infiniment persistant parce qu'il ne
peut se dégrader davantage. Pour la plupart des composés métalliques, c'est I'ion
métallique potentiellement biodisponible qui est libéré (en quantité plus ou moins
importantes) au contact de I'eau qui est préoccupant du point de vue toxicologique. Un
compos¢ d'origine duquel les ions métalliques persistants sont libérés est lui-méme
considéré comme conforme aux critéres de persistance réglementaires (Environnement
Canada, 2003).

Le trioxyde de diantimoine est considéré persistant car les ions d'antimoine trivalents qui
sont rejetés dans la solution lorsqu'il se dissout ne peuvent étre irréversiblement dégradés.
Tel qu'il est indiqué précédemment, selon les conditions de pH et d'Eh ambiantes,
l'antimoine trivalent peut étre oxydé en antimoine pentavalent, mais cette transformation
est habituellement réversible.

Le trioxyde de diantimoine répond donc aux critéres de la persistance dans tous les
milieux (c.-a-d. l'air, I'eau, le sol et les sédiments), décrits dans le Réglement sur la
persistance et la bioaccumulation de la LCPE (1999) (Canada, 2000).

Aspects relatifs a la biodisponibilité
Milieu aquatique

Couillard et al., (2008) ont déployé, sur une période de 17 jours, des spécimens de
'amphipode Hyalella azteca sur des gradients de la contamination par le métal dans deux
rivieres affectées par les mines de métal dans le nord-ouest du Québec. L'antimoine était
accumulé par les organismes greffés en fonction de la dose, c'est-a-dire en fonction de
l'antimoine en phase de dissolution (figure 3). Une relation positive semblable a été
obtenue pour l'anion de vanadium dans cette étude. Ces résultats ont été obtenus dans un
contexte de variabilité importante parmi les sites d'échantillonnage, en concentrations
d'importants cations, anions et pH dissous. Dans 1'ensemble, ces résultats viennent
appuyer l'idée que I'antimoine dissous total est un bon précurseur de biodisponibilité
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d'antimoine (c.-a-d. antimoine bioaccumulé) qui peut étre utilisé pour les organismes qui
profitent le plus de ce métal dans I'eau (c'est le cas pour I'Hyalella : Borgmann et al.,
2007). Les hydroxydes d'antimoine pentavalent (Sb(OH)s et Sb(OH)s™ dissous) sont
probablement les espéces chimiques dominantes dans ces eaux de surface oxyques
diluées du nord-ouest du Québec (et bien d'autres). Une portion de I'antimoine dissous
peut aussi étre associée aux maticres organiques dissoutes. Il convient de noter que bien
que Sb(III) s'oxyde en Sb(V) dans I'environnement, il n'a pas été prouvé (selon un
nombre d'é¢tude limité) que la biodisponibilité (et la toxicité qui en résulte) de ces deux
¢tats de valence est trés différente.

0,25
R®=0,99, P<0,01
0,20 t
0,15t

0,10 |

0,05 |

0,00

Sb dans H. azteca (nmol/g poids sec)

Sbp (nmol/L)

Figure 3. Relation entre les concentrations d'antimoine dans les amphipodes et concentrations d'antimoine
dissous moyennes apres 17 jours de déploiement dans deux rivieres affectées par les mines de métal dans le
nord-ouest du Québec. Les concentrations totales estimées dans 'organisme ont été corrigées pour le temps
0, selon les concentrations de fond. Les niveaux d'antimoine dissous ont été obtenus apres filtrage des
échantillons d'eau a l'aide de membranes de 0,45-um et ils ont été corrigés pour les blancs de terrain. Les
données pour les deux riviéres sont combinées dans ces relations (5 sites et 5 temps d'échantillonnages par
site) (adapté de Couillard et al., 2008).

La biodisponibilité des formes d'antimoine organique n'est pas bien connue. Toutefois, tel
que mentionné par Farkasovska et al., (1999), les espéces méthylées d'antimoine sont
moins toxiques que les sels inorganiques. Il est donc possible qu'ils soient probablement
moins biodisponibles, mais ceci demeure non confirmé.
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Sédiments et sols

Les sédiments et les sols sont des médias beaucoup plus complexes que les eaux de
surface et, par conséquent, la détermination de la biodisponibilité dans ces milieux n'est
pas simple. Selon l'information du rapport d'évaluation des risques de I'Union européenne
(EURAR, 2008), il est prévu que la biodisponibilité, au moins jusqu'a un certain point,
soit réduite dans les sédiments et les sols, principalement a cause du lien aux oxydes
hydreux d'aluminium, de fer et de manganése en phase solide. Un potentiel de toxicité
réduit de I'antimoine di a la sorption, peut toutefois exister dans les sols et les sédiments
au contenu ¢levé en oxydes hydreux de ce type. Puisqu'il a été prouvé que la sorption
diminue lorsque le pH augmente, la toxicité de 1'antimoine peut aussi augmenter en
conditions de pH ¢élevé. Les exemples ci-dessous appuient la suggestion que les formes
de métal solubles et labiles sont associées a la biodisponibilité élevée de I'antimoine dans
le sol.

Tschan et al., (2009) ont révisé la documentation disponible sur l'antimoine absorbé par
les plantes et les risques de toxicité qui découlent de la contamination du sol par
l'antimoine, et ils ont découvert que 'antimoine est généralement absorbé par les plantes
terrestres en proportion de la concentration d'antimoine soluble dans le sol, sur une
concentration couvrant cinq ordres de grandeurs ou plus.

Kuperman et al., (2006) ont testé 1'antimoine, le barium et le béryllium a l'aide de
paramétres de reproduction pour la Folsomia candida, 1'Eisenia fetida et I'Enchytraeus
crypticus pour déterminer les seuils de dépistage écologiques du sol. Un sol de loam
sablonneux a été utilisé car ses conditions de biodisponibilités étaient estimées a
relativement élevées. En fait, un tel sol contiendrait normalement une faible proportion
d'oxydes hydreux d'aluminium, de fer et de manganése qui peuvent absorber 1'antimoine.
La biodisponibilité de I'antimoine sera donc plus élevée dans ce type de sol et peut étre
considérée comme la pire situation d'exposition raisonnable.

Potentiel de bioaccumulation
Eau

La bioaccumulation des métaux — comme celle des substances organiques — est
préoccupante en raison de la toxicité chronique possible pour les organismes qui
accumulent ces substances dans leurs tissus et de la toxicité possible pour les prédateurs
qui mangent ces organismes. Le potentiel de bioaccumulation est typiquement quantifié
par la détermination d'un facteur de bioconcentration (FBC) ou d'un facteur de
bioaccumulation (FBA). Toutefois, ces rapports font actuellement I'objet de critiques
lorsqu'ils sont appliqués aux métaux car on considére qu'ils ont peu d'utilité pour prédire
les dangers associés aux métaux (Schlekat et al., 2007). Par exemple, certains métaux
peuvent étre hautement accumulés par les médias environnants a cause de leur
essentialité nutritionnelle. De plus, les métaux essentiels et non essentiels peuvent étre
réglementés selon des marges relativement restreintes par les mécanismes d'homéostasie
et de détoxification que de nombreux organismes possedent. Il s'ensuit que lorsque les
concentrations ambiantes des métaux sont basses, les FBC et les FBA augmentent
souvent. Inversement, lorsque les concentrations ambiantes des métaux sont élevées, les
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FBC et les FBA ont tendance a diminuer (FBA : DeForest et al., 2007; FBC : McGeer et
al., 2003). Des relations inverses peuvent donc étre observées entre les valeurs des FBC
et des FBA et les concentrations d'exposition aux métaux, ce qui complique
l'interprétation de ces valeurs. Les concentrations naturelles des organismes peuvent
contribuer a ces tendances négatives (p. ex. : Borgmann et Norwood, 1995). En outre, des
relations inverses peuvent également se produire pour les ¢éléments non essentiels, étant
donné qu'il existe un nombre infini de sites de fixation pour ces métaux dans les
organismes, lesquels pourraient devenir saturés a des concentrations plus ¢levées (p. ex.,
Borgmann et al., 2004; MacLean et al., 1996).

En tenant compte de ces questions, un modele de saturation mécaniste pour la
bioaccumulation des métaux qui utilise I'amphipode d'eau douce Hyalella azteca comme
organisme d'essai a été¢ mis au point (Borgmann et al., 2004; Norwood et al., 2007). Ce
modele peut estimer un FBC selon l'accumulation des métaux corrigée en fonction des
conditions de concentrations aqueuses faibles, ce qui évite la dépendance a la
concentration mentionnée ci-dessus. De plus, Borgmann et al. (2004) et Norwood et al.
(2007) ont prouvé que 1) il y a 1étalité lorsque les concentrations des tissus dépassent une
concentration corporelle critique et que 2) les concentrations corporelles critiques
semblent relativement constantes pour une variété de métaux non essentiels ou
Iégeérement essentiels différents, malgré de grandes différences dans les concentrations
hydriques qui provoquent une toxicité chronique (p. ex. : Schlekat et al., 2007). On peut
déduire de ces deux points que lorsque l'absorption d'un métal donné est plus efficace,
une plus faible concentration d'eau est nécessaire pour atteindre le seuil de toxicité
chronique d'un tissu. Conformément a cet énoncé, ces chercheurs ont observé une
relation négative solide entre les estimations de toxicité chronique et les valeurs des
FBC/FBA pour les métaux et les métalloides non essentiels ou légérement essentiels (en
laboratoire : Norwood et al., 2007; Schlekat et al., 2007; au terrain : Couillard et al.,
2008). Cette relation tient la route car la concentration corporelle totale des métaux dans
la Hyalella est probablement liée a la concentration des métaux au site de l'action
toxique. En principe, on peut voir une relation étroite entre les rapports de
bioaccumulation (FBA et FBC) et la toxicité chronique chez les animaux qui utilisent des
stratégies de manipulation des métaux et n'incluant pas les bassins importants de métaux
stockés sous forme détoxifiés (Couillard et al., 2008).

La sélection des études ayant servi a 1'évaluation du potentiel de bioaccumulation de
'antimoine repose sur les connaissances ci-dessus et sur des méthodologies acceptées
pour les FBC et les FBA dérivés (Arnot et Gobas, 2006; OECD, 1993, 1996). L'annexe 1
résume les criteres et les considérations utilisés pour 1'évaluation de la qualité des
données sur les FBC et les FBA. En tenant compte du fait que ces rapports sont moins
significatifs pour les organismes présentant des milieux de métaux grands et inertes, les
¢tudes comportant de tels accumulateurs de métaux ont été laissées de coté. Lorsque
I'information était disponible, seules les concentrations de métaux des tissus mous étaient
considérées pour les invertébrés avec coquille ou avec d'importants exosquelettes. 11
convient de noter que d'autres pays peuvent utiliser des criteéres différents pour
sélectionner et évaluer des études concernant la bioaccumulation des métaux. La
s¢lection et l'interprétation des valeurs des FBC et des FBA peuvent donc différer parmi
les évaluations réalisées par les divers pays.
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Le tableau 4 présente les valeurs des FBC et des FBA empiriques qui sont supposées étre
conformes aux critéres et aux considérations décrites a 1'annexe 2. Les données
présentées concernent I'antimoine en tant qu'élément, et non pas le trioxyde d'antimoine.
Tel qu'il a été expliqué dans les sections précédentes de ce rapport, le trioxyde de
diantimoine se solubilisera dans I'eau et se transformera en ions d'antimoine. Ces ions
sont considérés potentiellement biodisponibles et ils peuvent étre absorbés par les
organismes. A moins d'indication contraire, toutes les valeurs des FBC et des FBA
rapportées au tableau 4 sont basées sur les concentrations mesurées de 1'élément
antimoine.

Tableau 4. Données expérimentales sélectionnées pour I'estimation du potentiel de bioaccumulation
de I'antimoine dans une solution®

2 s s o Valeur -

= o8 @ b moyenne — =
Organisme Genre d'étude o SEZ| § (poids g Référence

B g § g = humide en iT

& S a L/kg)
Organismes aquatiques
Amphipode d'eau Sur le Tr | Oui Oui | FBA 3,65 S Couillard et al., 2008
douce Hyalella azteca terrain 2 (N=5)
Algue d'eau douce En ES | Oui® | Non* | FBC 24 S Maeda et al., 1997
Chlorella vulgaris laboratoire
Poisson d'eau douce Sur le Su | Non Oui FBA 0,43 S Retief et al., 2006
Labeobarbus terrain Foie
kimberleyensis seulement

(N=20)

Larve d'insecte d'eau Sur le Su | Non Oui FBA Plage : S Sola et Prat, 2006
douce terrain 0,43-67,9 °
Hydropsyche sp. (N=4)
Plantes terrestres obtenant du Sb a partir de solutions dans le sol
Maize En ES | Non | Non® | FBC 0,186 S Tschan et al., 2008
Zea mays laboratoire (N=2)
Tournesol En ES | Non | Non® | FBC 0,266 S Tschan et al., 2008
Helianthus annuus laboratoire (N=2)

Abréviations

ES : Etat stable et Etude a I'état stable; Tr : Etude a I'état stable combinée a une transplantation ou un déploiement; Su : Etude au
terrain des organismes, de 1'eau, des sédiments, etc.; O/N : Oui et Non; S : Satisfaisant.

! Les FBC et les FBA exprimés en poids sec ont été convertis au poids humide selon le rapport 0,2 g sec pour 1 g humide, ce qui est

un facteur de conversion raisonnable pour les invertébrés et les poissons (p. ex. : Ikemoto et al., 2008). Pour les microalgues, le
rapport de 0,1 g sec pour 1 g humide a été utilisé (Maeda et al., 1997). Lorsque l'information publiée le permettait, les
concentrations corporelles étaient corrigées selon les concentrations d'antimoine contenu dans les intestins, et les rapports de
bioaccumulation (FBA et FBC)étaient corrigés selon les concentrations de fond d'antimoine de 1'organisme d'essai et de I'eau.
Explications fournies dans le texte.

L'état stable devrait étre atteint en peu de temps pour les microalgues. Cet essai était multi-générationnel les FBC ont été
déterminés a la concentration de Sb maximale atteinte en phase d'enregistrement.

Seules les concentrations nominales sont rapportées.

Les FBA diminuaient au fur et a mesure que les concentrations d'exposition augmentaient; les concentrations de Sb dissous aux
sites des riviéres affectées variaient entre 0,7 et 3,8 pg/L.

Seules les concentrations mesurées dans les pousses de plantes sont rapportées; les concentrations aqueuses sont nominales; les
études hydroponiques stimulant 1'absorption des solutions dans le sol.
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Les FBC et les FBA expérimentaux obtenus pour les poissons, les invertébrés aquatiques,
les plantes et les algues varient entre 0,19 et 67,9 L/kg poids humide (tableau 4). Les
FBA dérivés de Couillard et al., (2008) et de Sola et Prat (2006) ont été déterminés dans
un contexte de contamination polymétallique qui peut avoir une influence sur la
bioaccumulation de 1'antimoine. Cependant, ils offrent I'avantage distinct d'étre réalistes
sur le plan environnemental et d'intégrer toutes les voies d'exposition.

Les résultats obtenus par Couillard et al. (2008) avec la H. azteca sont intéressants pour
cette évaluation car cet amphipode est un organisme qui est trés sensible a la toxicité des
métaux (Borgmann et al., 2005). De plus, la Hyalella est un complexe d'espéces qui est
trés largement répandu au Canada et est souvent trés abondant dans les habitats d'eau
douce (Witt et Hebert, 2000). Actuellement, peu de directives existent sur la facon de
mesurer les FBA sur le terrain. Weisbrod et al. (2009) indiquent que la mesure de la
bioaccumulation dans la nature peut dépendre des populations naturelles ou du
déploiement des organismes sentinelles, et que des mesures de concentrations chimiques
fiables du biote et des médias d'exposition d'intérét sont nécessaires. L'approche utilisée
par Couillard et ses collegues (2008) impliquait la greffe de spécimens sur des gradients
de la contamination par le métal, des méthodes éprouvées d'analyse des métaux dans I'eau
et les tissus, et deux caractéristiques clés de méthodologies de dérivation des valeurs des
FBC (OECD, 1993,1996; Borgmann et al., 2004), a savoir :

1) le besoin d'avoir au moins trois niveaux de traitement a faible exposition (c.-a-d.
considérablement sous le niveau de toxicité aigu) par métal pour les especes d'essai.
Couillard et al., (2008) avaient six sites de déploiement au total;

2) pour un métal donné, le besoin d'obtenir un isotherme d'absorption avec une pente
d'environ 1; cet isotherme est défini comme la relation bilogarithmique entre la
concentration chimique de 1'organisme d'essai et celle de I'eau (OECD, 1993). Cette
condition est équivalente a I'atteinte d'un état stable entre l'organisme et les milieux
aquatiques pour le métal étudié.

Ces deux caractéristiques clés ont été respectées pour l'antimoine. Bon nombre des
concentrations d'antimoine dans la Hyalella et dans 1'eau, corrigées selon les
concentrations de fond, étaient en-deca des limites de détection. Toutefois, la fiabilité de
I'étude a été jugée satisfaisante car 1) les concentrations de Sb (sauf pour un site) étaient
toutes détectables par I'approche analytique utilisée, et 2) une relation solide a été obtenue
entre les niveaux d'antimoine dans les amphipodes et l'eau (figure 3). Les intestins des
spécimens ont été nettoyés avant les analyses de métaux. Les concentrations corporelles
totales ont été corrigées pour le temps 0 et selon les concentrations du milieu, et les
niveaux d'antimoine dissous dans les eaux de riviére ont été corrigés pour les blancs de
terrain (figure 3). A I'aide de ces méthodes, le FBA pour I'antimoine a été estimé a 5,65.
On peut noter que la bioabsorption d'antimoine dans la nature par la Hyalella peut étre
principalement attribuée a la bioconcentration. Ceci est fondé¢ sur les découvertes de
Borgmann et al. (2007) qui a prouvé au terrain que la dissolution est la voie dominante de
l'accumulation pour ce métal dans I'amphipode. Le faible potentiel de bioaccumulation du
Sb peut étre clairement observé lorsque le FBA au terrain de I'antimoine (5,65) est
comparé au FBC en laboratoire pour le mercure bioaccumulable — une valeur de
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9 650 L/kg — poids humide, corrigé selon les niveaux de mercure de fond, et obtenue avec
les spécimens de Hyalella exposés dans une eau d'essai de 100 mg/L de dureté (Schlekat
etal., 2007).

Sola et Prat (2006) ont suivi I'accumulation de sept éléments dont l'antimoine dans 1'eau,
les sédiments et des spécimens du genre Hydropsyche sp. (Trichoptéres) dans une riviére
affecté par des effluents de mines de métaux. Une station a été placée en amont et quatre
stations ont ét¢ placées en aval du site minier. L'évaluateur a dérivé les FBA, en L/kg —
poids humide, en calculant les concentrations dans des larves d'insectes, corrigées selon
la contribution du contenu intestinal et converties en poids humide. De plus, les
concentrations corporelles et aqueuses ont été corrigées selon les niveaux de fond
déterminés au site en amont. Les valeurs des FBA diminuaient au fur et a mesure que les
concentrations d'antimoine dissous augmentaient, la concentration la plus ¢élevée étant de
3,8 ng/L. Ce résultat n'est pas inhabituel puisque de telles baisses ont été notées pour
d'autres métaux et organismes lors de relevés terrain (DeForest et al., 2007). Ces rapports
ont probablement été obtenus dans un contexte de drainage des acides miniers, puisque
des conditions tres acides causées par la mine prévalaient aux sites de cueillette (Sola et
al., 2004 : pH de 4,5 a 5,4). Les FBA peuvent ne pas constituer la seule mesure
appropriée pour évaluer le potentiel de bioaccumulation dans ces larves d'insectes
puisque les concentrations de métal dans le Hydropsyche reflétent 1'incorporation de
métaux provenant autant de sédiments que d'eau et du régime (Sola et Prat, 2006).

Duran et al. (2007) ont prélevé des échantillons de macro-invertébrés a un site riverain, a
500 m en aval d'une exploitation mini¢re d'antimoine. Les FBA suivants (en L/kg poids
humide) étaient dérivés des espéces suivantes : 43 500 pour I'isopode Asellus aquaticus; 5
733 pour l'amphipode Gammarus pulex ;26 600 pour la larve de Trichoptéres
Hydropsyche pellucidula; 9 250 pour la larve de libellulidés Leucorrhinia dubia. Cette
¢tude a toutefois été rejetée en raison de l'information limitée sur le plan
d'échantillonnage, les méthodes analytiques, I'assurance qualité et le contrdle de la
qualité, ainsi que 'absence de données physico-chimiques pour les eaux de surface. De
plus, la concentration d'antimoine dissous déclaré pour le site riverain du champ proche,
soit 0,015 pg/L, est suspect car il est inférieur aux niveaux d'antimoine de fond typiques
pour les eaux de ruisseau (Reimann et de Caritat, 1998).

Sols

Gal et al. (2007) ont étudié 1a mobilité, la biodisponibilité et les transferts sol-biote de
l'arsenic et de I'antimoine a un ancien site minier et de fonderie d'antimoine. Les niveaux
moyens de pH, d'E;, et du contenu en matiéres organiques dans le sol (0-10 cm) étaient de
4,7, 84 mV et 23,2 %, respectivement, ce qui constitue des corrélations positives
importantes entre la concentration d'antimoine dans le gazon et les vers de terre, d'une
part, et la concentration d'antimoine totale dans le sol, d'autre part. Les auteurs ont
indiqués que les facteurs d'accumulation biote-sol basés sur le poids sec étaient bas avec
des valeurs moyennes de 0,009 pour le gazon, de 0,034 pour le Lumbricus terrestris, et
de 0,063 pour le Octolasion cyaneum. On s'attendait a ce que ces facteurs soient plus
¢levés pour des sols moins contaminés par l'antimoine. En effet, les relations
bilogarithmiques entre I'antimoine dans le sol et les échantillons de biote avaient des
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pentes inférieures a un, ce qui, selon Gal et ses collaborateurs (2007), laisse supposer que
les facteurs d'accumulation biote-sol sont plus grands lorsque les niveaux d'antimoine
dans le sol sont plus bas.

Potentiel de bioamplification

Bien que les FBA au terrain peuvent donner un indice sur le potentiel de bioamplification
d'un métal, une meilleure approche serait de dériver un facteur de transfert trophique de
la proie au prédateur (FTT : DeForest et al., 2007) (également appelé facteur
d'amplification trophique ou FAT), ou encore d'étudier les changements des
concentrations de métaux dans le biote en formant des réseaux alimentaires naturels (c.-a-
d. amplification trophique). Les deux études décrites ci-dessous appartiennent a la
seconde catégorie.

Ikemoto et al. (2008) ont mesuré 1'antimoine et ont analysé les isotopes a carbone et a
azote stables du biote trouvé dans le delta du Mékong (Vietnam), une région qui est
témoin d'un développement urbain et industriel rapide. Les concentrations de métaux sont
exprimées pour tout l'organisme. Les eaux de surface ont été caractérisées pour les
concentrations de métaux-trace. Le phytoplancton, les escargots, cing especes de
crustacés et 15 especes de poissons ont été étudiés. Les concentrations d'antimoine dans
les organismes ne montraient aucune tendance d'augmentation ou de diminution des
niveaux trophiques inférieurs ou supérieurs. En revanche, le mercure montrait des signes
¢vidents de bioamplification avec des concentrations en mercure de moins de 0,05 pug/g —
poids sec dans le phytoplancton, avec une augmentation a 0,1-1 pg/g — poids sec dans le
poisson.

Campbell et al. (2005) ont déterminé les niveaux d'antimoine et les isotopes a carbone et
a azote stables des réseaux alimentaires marins arctiques. Les organismes ¢étudiés étaient,
notamment, le phytoplancton, le zooplancton, trois especes d'invertébrés marins, une
espece de poisson, huit espeéces d'oiseaux et une espece de phoque. L'antimoine était
mesuré dans tout 1'organisme, ainsi que dans les muscles et le foie des oiseaux et du
phoque. Ce métal a été trouvé en plus hautes concentrations dans le zooplancton que dans
les muscles et le foie des poissons, des oiseaux et du phoque; ce qui se traduit par une
régression négative du réseau alimentaire avec des valeurs a 3'°N. D'un autre c6té, les
concentrations de mercure ont augmenté a des valeurs 8'°N, ce qui appuie clairement la
bioamplification.

Les réseaux alimentaires de ces deux études ne semblent pas suffisamment bien compris
pour évaluer de maniere adéquate les relations exactes prédateur-proie et la
trophodynamique associée (p. ex. : DeForest et al., 2007), car il n'a pas été établi avec
certitude que les liens trophiques existent réellement entre les organismes recueillis. Le
fait de ne pas déclarer les concentrations de métaux pour tout l'organisme pour les
oiseaux et le phoque renforce l'incertitude des tendances des métaux observés et constitue
une faiblesse supplémentaire dans 1'enquéte de Campbell et al. (2005). Malgré ces limites
et le contraste marqué par rapport au mercure, I'antimoine semble ne pas se bioamplifier
dans les réseaux alimentaires aquatiques étudiés.
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En somme, toutes ces preuves laissent entendre que le potentiel de bioaccumulation de
I'antimoine dans les écosystémes naturels est faible : des FBC et des FBA trés bas selon
trois études en laboratoire (état stable) et trois études au terrain, trois valeurs de facteurs
d'accumulation biote-sol bien inférieures a 1, et deux enquétes au terrain indiquant
l'absence de bioamplification de l'antimoine dans les réseaux alimentaires naturels. Par
conséquent, on conclut que le trioxyde de diantimoine ne répond pas aux critéres de
bioaccumulation (FBC ou FBA >5 000) stipulés dans le Réglement sur la persistance et
la bioaccumulation de la LCPE (1999) (Canada, 2000).
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Potentiel d'effets nocifs sur I'environnement

Evaluation des effets sur I'environnement

Des données sur la toxicité aigiie et chronique de 1'antimoine dissous dans divers
organismes aquatiques, du sol et des sédiments sont étudiées dans le rapport d'évaluation
des risques préparé récemment par 1'Union européenne (EURAR, 2008). Les données
¢tudiées révelent que les formes solubles d'antimoine présentent généralement un
potentiel modéré de risques pour les organismes aquatiques, du sol et des sédiments.

Les mémes valeurs critiques de toxicité (VCT) et les concentrations estimées sans effet
(CESE) calculées telles que déterminées par 1'évaluation de 1'Union européenne
(EURAR, 2008) ont servi a la présente évaluation, en raison de la pertinence des espéces
¢tudiées et de I'absence de données publiées plus récentes (jusqu'en octobre 2009) pour
des organismes plus sensibles. Les CESE étaient dérivées de la plus faible valeur
acceptable publiée tel qu'il est défini par 'EURAR (2008). Les données expérimentales
sur les effets écologiques qui ont été utilisées comme valeurs critiques de toxicité (VCT)
et les CESE correspondantes sont résumées au tableau 5. Des formulaires pour sommaire
de rigueur d'étude ont été remplis pour évaluer la fiabilité des études clés disponibles. La
fiabilité de toutes les études a été jugée satisfaisante. Les résultats des sommaires de
rigueur d'étude pour les milieux aquatiques sont présentés a l'annexe 1. Bien qu'aucun
sommaire de rigueur d'étude n'ait été préparé concernant les études sur le sol et les
sédiments, puisque aucun mode¢le n'est actuellement disponible, la fiabilité de ces études
a été considérée acceptable au cours de 'EURAR (2008). Par conséquent, toutes les
études décrites au tableau 5 sont considérées comme étant suffisamment fiables. Bon
nombre des autres études évaluées (notamment pour le biote aquatique) ont été jugée non
fiables, car les concentrations d'exposition étaient nominales ou supérieures a la solubilité
dans l'eau estimée pour 'antimoine, entre autres (EURAR, 2008). Le lecteur doit
consulter le rapport d'évaluation des risques de 1'Union européenne (EURAR, 2008) pour
obtenir davantage de renseignements.
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Tableau 5. Données empiriques sur la toxicité aquatique, terrestre et des sédiments
ayant servi a la dérivation des VCT et des CESE (EURAR 2008)

Organisme Type Parametre Milieu VCT FA! CESE Référence
d'essai d'essai pour pour

I'antimo I'antimoi

ine total ne total
Poisson Chronique | Croissance, Eaude |1,13mg/L| 10 |0,113 mg/L | Kimball, 1978
(Pimephales |28 jours CSEO* surface
promelas)
Invertébré Chronique | Croissance, | Sédiments [ 112 mg/kg| 10 |[11,2mg/kg| Heijerick et
(Lumbriculus |28 jours CSEO p.s. p.s. Vangheluwe
variegates) 2005a
Invertébré Chronique | Croissance, | Sédiments [ 112 mg/kg| 10 |[11,2mg/kg| Heijerick et
(Chironomus |14 jours CSEO p.s. p.s. Vangheluwe
tentans) 2005b
Plante Chronique | Elongation Sol 999 mg/kg| 10 37 mg/kg | Smolders et al.,
(Hordeum 5 jours des racines p-s. ps.? 2007b
vulgare) CSEO

Abrev1at10ns :Concentration estimée sans effet; 4 : CSEO — Concentration sans effet observé; Valeur critique de toxicité.
Facteur d'application (de 10 pour tenir compte de la variabilité interspécifique et intraspécifique de la vulnérabilité).

2

La CESE est calculée selon la concentration d'eau interstitielle a 9,7 mg/kg p.s. (non en équilibre) divisé par le facteur d'application

(10) et multiplié par le Kd (coefficient de partage sol-eau) utilisé dans I'étude (38 L/kg) pour tenir compte de 'atteinte de

I'équilibre.

Evaluation de I'exposition de I'environnement

Présence dans l'environnement

Le tableau 6 présente 1'information de fond (concentrations de base) de sites canadiens
qui sont supposés avoir peu d'influence anthropique. Les niveaux de fond sont inférieurs
aux CESE présentées au tableau 5. Ces sites ont été sélectionnés car ils présentent des
propriétés physiques et chimiques semblables a celles des sites ou les concentrations les
plus élevées ont été mesurées (voir le tableau 7 ci-dessous).
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Tableau 6. Concentrations d'antimoine a des sites ayant peu d'influence
anthropique

Percentile
50° Nombre
5¢ (médiane) 90° Méthode Période d'échantillons
Endroit Milieu Concentration d'analyse d'échantillonnage N) ]
0.01 Particules/
Burnt Island, <LD <LD ’ m Extraction d'eau/ De 1998 a 2004 161 Na
Egbert, Point Hem ICP
Petre, Ontario Air 0-0,019 pg/m’
Digestion totale R R
- 0,05 mg/kg | 0,4 mg/kg 1,9 mg/kg INAA/ICP-MS 1956 a 2006 12 629
Partout au Canada | glaciaire 0-23,8 mg/kg
30. 0,12 mg/kg 0,5 rpg/kg Digestion totale 1997 1 766 C
Sédiments (supérieur) ICP-MS (supérieur) Be:
Partout au Québec | et sols <0,1-4,3 mg/kg
Séché, digestion R F
Nord-ouest de I', Sédiments <0,2 mg/kg | 0,2 mg/kg 0,3 mg/kg HY-SAA De 1976 a 1989 8 661
Ontario lacustres <0,2-60 mg/kg
Eau de 0,046 ng/L | 01 pg/l | 0,14 pgr | Digestion totale 2006 33 MI
Val d'Or, lac surface de ’ He oL HE 141 ICP-MS
Blouin, Québec lac 0,04-0,17 pg/L
Provinces des Antimoine I
Prairies et Eau de 0,007 ug/L | 0,094 ug/L | 0,25 pg/L dissous tlotal 2003-2008 1194
Territoires du surface de 1ssou
Nord-Ouest riviére 0,001-8 pg/L
Eau de S.0. 0012pgL | sO. Antimoine 2003 10 Co
surface de dissous total
Abitibi riviére 0,0121 pg/L
Période Nombre
Meéthode d'échantillo | d'échantillons
Endroit Milieu Concentration 5° centile 90° centile d'analyse nnage MN) Référence
Particules/ R
Burnt Island, <LD 0’?13 Extraction | O 621)%?18 h 161 Na;gggm,
Egbert, Point Hem d'eau/ ICP
Petre, Ontario | Air 0-0,019 pg/m’
Digestion
totale 1956 a Rencz et al.,
. 0.05mghkg | 1.9melke | pyapicp- 2006 12629 2006
Partout au Till MS
Canada glaciaire 0-23,8 mg/kg
0,5 mg/kg Digestion 1766 Chomle?e ot
S.0O. L 1997 L. Beaumier,
Partout au Sédiments (supérieur) | totale ICP-MS (supérieur) 1997
Québec et sols <0,1-4,3 mg/kg
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Séché .
LoTn De 1976 & Friske et al.,
Northwest, Sédiments <0,2 mg/kg | 0,3 mg/kg | digestion HY- 1989 8661 1998
Ontario lacustres <0,2-60 mg/kg SAA
Val d'Or, lac Eau de Digestion MDDEP,
Blouin, surface de 0,046 ng/L | 0,14 pg/L totale ICP-MS 2006 33 2008
Québec lac 0,04-0,17 pg/L
Provinces des L
Prairies et Eau de 0,007 ug/L | 025 ug/L Antlmome 2003-2008 1194 INRE, 2003-
L dissous total 2008
Territoires du | surface de
Nord-Ouest riviere 0,001-8 pg/L
Eau de Antimoine Couillard et
surface de 8.0. - dissous total 2003 10 al., 2008
Abitibi riviére 0,0121 pg/L
Abbreviations: HY-AAS, hydride evolution atomic absorption spectrometry;
ICP, inductively coupled plasma;
ICP-MS, inductively coupled plasma mass spectrometry;
INAA, instrumental neutron activation analysis;
(IT DOESN'T MATCH)
Percentile
50° Période
5¢ (médiane) 90° d'échantillonnag
Endroit Milieu Concentration Meéthode d'analyse e
0.01 Particules/
Burnt Island, <LD <LD i Extraction d'eau/ | De 1998 4 2004
Egbert, Point pg/m ICP
Petre, Ontario Air 0-0,019 pg/m’
Digestion totale \
0,05 mg/k 0,4 mg/k 1,9 mg/k
Till ,05 mg/kg 4 mg/kg ,9 mg/kg INAA/ICP-MS 1956 4 2006
Partout au Canada | glaciaire 0-23,8 mg/kg
0,5 mg/kg Digestion totale
) S.0. 0,12 mg/kg s 1997
Partout au Sédiments | <0,1-4,3 (supérieur) ICP-MS
Québec et sols mg/kg
. Séché, digestion .
Ontario lacustres | <0,2-60 mg/kg
Eau de Cact]
Digestion totale
Val d'Or, lac surface de | 0,04-0,17 0,046 pg/L | 0,1 pg/L 0,14 pg/L gICP-MS 2006
Blouin, Québec lac ug/L
Provinces des . .
Prairies et Eau de 0,007 ug/L | 0,094 pg/L | 025 ugr, | Antimoine dissous |55 54
Territoires du surface de total
Nord-Ouest riviére 0,001-8 pg/L
Eau de S.0. 0,012 pg/L S.0. Antimoine dissous 2003
surface de total
Abitibi riviere 0,0121 pg/L
Période Nombre
Concentratio Méthode d'échantillo | d'échantillo
Endroit Milieu n 5° centile 90° centile d'analyse nnage ns (N) Référence
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Particules/ \
Burnt Island, <LD 0’21113 Extraction Dezi)%‘i?g a 161 Na;g(k)lgm,
Egbert, Point 0-0,019 HE d'eau/ ICP
Petre, Ontario Air pg/m’
Digestion
totale 1956 a Rencz et al.,
_ 0,05 mg/kg | 1,9 mg/kg INAA/ICP- 2006 12 629 2006
Partout au Till MS
Canada glaciaire 0-23,8 mg/kg
Digestion Choiniére et
0,5 mg/kg 1766 .
S.0. S totale ICP- 1997 L. Beaumier,
Partout au Sédiments | <0,1-4,3 (supérieur) MS (supérieur) 1997
Québec et sols mg/kg
Séché .
. D De 1976 a Friske et al.,
Northwest, Sédiments | <0,2-60 02mehe | 03mehe | dgesion 1989 8 661 1998
Ontario lacustres mg/kg B
Val d'Or, lac Eau de Digestion MDDEP
Blouin, surface de | 0,04-0,17 0,046 pg/L 0,14 pg/L totale ICP- 2006 33 2008 ’
Québec lac ug/L MS
Provinces des L
Prairies et Eau de 0,007 ug/l | 025 pg/l | AnUmoine o603 5008 1194 INRE, 2003-
. dissous total 2008
Territoires du surface de
Nord-Ouest riviére 0,001-8 ng/L
Antimoine Couillard et
}sal.?rl;‘a(lee de $.0. - dissous total 2003 10 al., 2008
Abitibi riviére 0,0121 pg/L

LD : limite de détection

nd : Non disponible

Scénarios d'exposition basés sur les données de surveillance et les rejets potentiels

estimés

L'état de la science ne permet pas une estimation fiable de la spéciation d'antimoine dans

les rejets. L'EURAR (2008) a brievement discuté de la spéciation des produits de

combustion d'antimoine libérés par les centrales électriques au charbon et les fonderies de
métaux. On dit que la combustion produit probablement du trioxyde de diantimoine, peu
importe sa forme avant l'incinération. Ensuite, I'antimoine trivalent sera probablement

dissous au contact de la pluie ou de la neige, et sera finalement oxydé en antimoine

pentavalent (Metzger et Braun, 1986).

Toutefois, il semble trés probable qu'une fraction de I'antimoine libéré par les cheminées
dans l'air sera présente dans la forme pentavalente (Sb,Os) (EURAR, 2008). Dans la

présente évaluation, on suppose que 'antimoine est oxydé¢ par combustion et a titre

d'estimation prudente des expositions potentielles, on suppose que le trioxyde de
diantimoine (Sb,0s3) est rejeté, a moins d'indication contraire. Le tableau 7 illustre les
principaux scénarios d'exposition considérés pour lesquels des données de surveillance
¢taient disponibles. Les concentrations représentent les concentrations d'antimoine les
plus élevées observées au Canada et dans d'autres pays, et sont utilisées a titre de pire
éventualité probable de concentrations environnementales estimées (CEE). Les
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concentrations environnementales les plus élevées des autres pays ont été jugées
pertinentes aux pires scénarios canadiens potentiels. Les détails de chacun de ces
scénarios d'exposition sont donnés ci-dessous.
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Tableau 7. Sources anthropiques de trioxyde de diantimoine et CEE provenant de
scénarios d'exposition basés sur des données de surveillance de I'antimoine

Période
Concentration | d'échantil-
Endroit Zonage Industrie Milieu (CEE) lonnage Référence
Port Urbain Raffinerie de Sol
Colborne, nickel /
Ont. Fonderie de fer 0,10-91,1 mg/kg 2000-2001 | MOE, 2002
Abrasion en
Japon Rural/ bordure de route/ Ozaki et al.,
Urbain de freins Sol 0,645-7,27 mg/kg | 1999-2001 | 2004
Abrasion en
Texas, E.-U. bordure de route/
Rural de freins Sol 0,6-9,8 mg/kg 2004 Turer, 2005
. Abrasion en
Arabie
saoudite . bordu.re de route/ .
Urbain de freins Sol 0,48-2,76 mg/kg 2008 Kadi, 2009
. . Abrasion en
Californie,
E-U. bordu_re de route/ _
Rural de freins Sol 0,46-0,6 mg/kg McKenzie, 2009
Eau de surface 0,01-1,08 pug/L
Eau de fond 0,02-0,89 ug/L
Abitibi- Fonderie de,mA(:kel Sédiments de surface | 0,2-6,2 mg/kg )
Témiscamin | Rural cove (dépots | Sdiments profonds | ND'-3,1 meke | 1997-1998 | Kliza etTelmer,
e rejets de . . 2001
gue, Qc . Eaux interstitielles de
cheminées)
surface 0,02-5,50 ug/L
Eaux interstitielles
profondes 0,01-2,64 ug/L
Communication
personnelle en
2009 de la
division de la
recherché sur la
qualité de l'air,
1 installation Environnement
au Canada Rural Fonderie d'or Air 62,4 pg/m3 2004 Canada
Till ND'-13mg/kg | De 19924 | Bajc et Hall,
gudbury, Rural F opderie ;ie nickel, | 9ol et humus ND'-16 mg/kg 1993 2000
nt. culvre et fer Eaux interstitielles de
surface <025 ng/lL. 2000 Chen et al., 2003
Sudbury, Fonderie de nickel, | Till 0-13 mg/kg De 1992 a | Bajc et Hall,
Ont Rural cuivre et fer S 1993 2000
: ol et humus 0-16 mg/kg
Ministére de
I'Environnement
Lac ) . de 1'Alberta,
Wab Rural Centrale électrique | Eau de surface 0,17-0,25 nug/L 2002 2006
abamun, ura R
Alb. au charbon Mlms:tere de
I'Environnement
de 1'Alberta,
Sédiments 0,3-3,4 mg/kg 2002 2003

"'Non détecté
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Combustion de charbon

La consommation annuelle de charbon au Canada est de 59 000 000 tonnes (Stone,
2004). Les centrales ¢€lectriques au charbon sont responsables pour 93 % de la
consommation de charbon au pays (Stone, 2004). Aucune autre application industrielle
n'a donc ét¢ explorée. La concentration moyenne d'antimoine dans le charbon bitumineux
est déclarée a 0,722 mg/kg par 1'US Geological Survey (Bragg et al.,2009). Le facteur
d'émissions pour les centrales électriques au charbon a été estimé a 31 mg d'antimoine
par tonne de charbon utilisé (Hasanen et al., 1986). Nriagu et Pacyna (1988) ont estimés
des facteurs d'émissions des rejets dans 1'atmosphere pour la combustion de charbon a été
déterminée par Nriagu et Pacyna (1988) a 0,2-1,5 mg/kg d'antimoine. Conformément a la
valeur la plus ¢élevée du facteur d'émission d'antimoine et a 1'aide de dispositifs de
contrdle de la pollution efficaces a 95 % selon 'EURAR (2008), on estime qu'un total de
2,1 tonnes d'antimoine pourraient étre rejetées par ce secteur de 1'industrie, en fonction
d'une concentration d'antimoine de 0,722 mg/kg.

Centrales ¢électriques au charbon

Le site considéré est situé en Alberta, prés du grand lac peu profond Wabamun, a 65 km a
'ouest d'Edmonton. On croit que le lac, entouré par trois centrales €lectriques au charbon
dans un rayon de 10 km, assure une situation réaliste écologique de pire éventualité pour
les centrales ¢électriques au charbon. Sur ce site, les centrales sont construites pres des
mines de charbon et les émissions produites par ces mines sont par conséquent reflétées
dans les données de surveillance. Il n'y a aucun autre secteur industriel d'importance sur
le site, donc les données de surveillance reflétent essenticllement 1'influence du secteur du
charbon. Deux installations et leur mine de charbon respective, y compris la plus grosse
centrale électrique au charbon au Canada (Statistique Canada, 2000), sont situées prés du
lac et déversent des eaux usées dans des piscines de désactivation en amont du lac
(Stantec Consulting Ltd., 2003). La troisi¢éme installation, qui est située a quelques
kilomeétres au sud-est du lac étudié, peut ne pas affecter les dépots de métaux locaux dans
l'air, car les vents dominants soufflent du nord-ouest (Windfinder, 2009). Les sédiments
lacustres sont riches en limon, en sable fin, en matiéres organiques et en détritus de
charbon (ministére de I'environnement de 1'Alberta, 2002).

Les échantillons d'eau prélevés par le ministere de I'Environnement de 1'Alberta (2002)
ont ét¢ analysés pour divers éléments. L'antimoine a été mesuré seulement dans 1'effluent
de la plus grosse centrale au charbon, a 100 m d'une lagune de rejet des cendres, et il était
inférieur a la limite de détection (5 pg/L). Une autre étude menée dans la région a mesuré
les concentrations d'antimoine dans I'eau avant et apres un déversement de pétrole
(ministere de I'Environnement de 1'Alberta, 2006). Les valeurs de concentration
d'antimoine extractible, mesurées par spectrométrie de masse avec plasma a couplage
inductif, variaient entre 0,17 et 0,25 ng/L. Le déversement n'a pas influencé les
concentrations d'antimoine.

Une étude paléolimnologique de Donahue et al. (2006) effectuée dans la méme région
mentionne des différences importantes quant aux concentrations d'antimoine dans les
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sédiments des lacs situés pres des centrales électriques au charbon, comparativement a
celles des lacs qui ne sont pas perturbés par les activités anthropiques. La concentration
d'antimoine moyenne de 69 échantillons prélevés a différents points du lac Wabamun est
de 1,5 + 0,9 mg/kg dans les sédiments (ministére de I'Environnement de 1'Alberta, 2003).

Production de métaux non ferreux
Fonderies de nickel et de cuivre

Les fonderies de métaux non ferreux rejettent de 1'antimoine comme sous-produit par les
cheminées et les cendres résiduelles. On trouve souvent 'antimoine dans la roche ignée
du Bouclier canadien, ainsi que de 1'or, du cuivre, de 1'argent, du nickel, du fer et des
minerais de plomb. On estime que les rejets d'antimoine dans l'air par les fonderies de
métaux non ferreux sont aussi €¢levés que 12 749 kg par année (calculs basés sur les
facteurs d'émissions de Skeaff et Dubreuil (1997)). Cette estimation est plus élevée que
ce qui est déclaré par I'INRP (voir la section sur les rejets dans l'environnement). En
raison de la basse température des rejets de gaz des cheminées des fonderies, les rejets
d'antimoine dans I'atmosphére sont principalement associés aux matieres particulaires
(EURAR, 2008).

La région de 1'Abitibi-Témiscamingue dans le nord-est du Québec est caractérisée par un
haut niveau d'activités de production de métaux non ferreux. La plus grosse fonderie de la
région est située & Rouyn-Noranda. De nombreux lacs et rivieres entourent cette ville.
Kliza et Telmer (2001) a prélevé des échantillons sur deux ans, dans 100 lacs situés dans
un rayon de 100 km de la fonderie. Cette initiative de la Commission géologique du
Canada et du programme M¢étaux dans l'environnement (MEDE) a contribué¢ a améliorer
la compréhension des rejets de maticres particulaires par les cheminées de fonderies et
des dépots dans les lacs locaux.

Des échantillons de sédiments de surface (0-1 cm) et en profondeur (19-20 cm) ont été
prélevés et de l'eau interstitielle a été prélevée aux mémes profondeurs. Les échantillons
d'eaux de surface et de fond ont été pris dans les lacs. La concentration d'antimoine de
l'eau interstitielle dissoute est représentative de 1'exposition d'antimoine ou des
organismes benthiques vivent. Une différence entre les concentrations d'antimoine dans
les sédiments prélevés aux deux profondeurs peut refléter l'influence des activités
anthropiques. Les plages de concentration pour chaque type d'échantillon sont décrites au
tableau 7. Dans certains cas, les concentrations d'antimoine sont deux a trois fois plus
¢levées dans les sédiments de surface que dans les sédiments de fond. On observe une
corrélation évidente entre la distance de la fonderie et les concentrations d'antimoine des
sédiments, ces concentrations diminuant au fur et a mesure que la distance jusqu'a la
source augmente.

La fonderie de Sudbury, en Ontario, est similaire a celle de Rouyn-Noranda, car cette
fonderie de nickel et de cuivre est située dans une ville qui est au centre d'une région

active en production de minéraux. Chen et al., (2003) ont étudié les concentrations de
métaux rejetés par les cheminées dans les sédiments et les eaux interstitielles des lacs
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entourant la ville. Ils ont tenté d'examiner la spéciation d'antimoine dans les eaux
interstitielles et dans l'interface eau-sédiments. La concentration d'antimoine dans 1'eau
est inférieure a la limite de détection de 0,25 ng/L. Bajc et Hall (2000), en association
avec la Commission géologique de I'Ontario, ont publié une étude sur les concentrations
d'antimoine dans la région de Sudbury. Du till, du sol et de I'humus ont été échantillonnés
sur plus de 370 sites de la région. La plupart des valeurs obtenues étaient inférieures a la
limite de détection. Les plages de concentration sont indiquées au tableau 7. Les
concentrations moyennes de I'humus étaient de 0,76 mg/kg, puis de 2,46 mg/kg dans le
sol et de 0,56 mg/kg dans les échantillons de till.

Abrasion des freins de véhicules

L'abrasion des freins des véhicules produit du trioxyde de diantimoine. Les plaquettes de
freins contiennent du trisulfure de diantimoine qui s'oxyde lorsqu'il y a friction et qu'une
température €levée est atteinte durant le processus de freinage (EURAR, 2008). En
présumant que tout I'antimoine émis par les voitures est produit par ce processus, on peut
prudemment estimer que les rejets totaux sont sous forme de trioxyde de diantimoine.

Des concentrations d'antimoine variant entre 0,6 et 9,8 mg/kg ont été trouvées dans le sol
le long des routes dans d'autres pays (tableau 7). Il a été estimé par Sternbeck et al.
(2002) que les facteurs d'émissions d'antimoine produits par I'abrasion des freins de
véhicules atteignent un maximum de 65 pg d'antimoine par véhicule par kilomeétres (par
véhicule-kilométre). Une distance totale de 332,2 milliards de véhicule-kilométres est
parcourue chaque année au Canada (Statistique Canada, 2009) et plus ou moins 21,6
tonnes d'antimoine pourraient donc étre rejetés de cette fagon sur les surfaces terrestres et
les eaux de surface a proximité des routes au pays. Le réseau routier du Canada compte

1 042 000 km de routes (Transport Canada, 2009), ce qui signifie qu'en moyenne 20,7 g
d'antimoine pourraient étre produits chaque année pour chaque kilomeétre de route au
Canada.

Incinérateurs, boues des usines d'épuration des eaux usées et élimination des déchets

Les boues des usines d'épuration des eaux usées peuvent étre épandues sur les sols
agricoles. La spéciation d'antimoine de la boue peut toutefois varier considérablement
(Fjallborg et Dave, 2004). Aucune donnée canadienne n'est disponible a ce sujet, en
partie parce que les eaux usées et la boue sont produites par différentes usines d'épuration
différentes.

La plupart des déchets solides municipaux éliminés au Canada sont enfouis (97 %), ce
qui explique pourquoi le Canada compte trés peu d'incinérateurs municipaux a grande
échelle. Les déchets municipaux totaux produits au Canada sont estimés a

27 250 000 tonnes pour l'année 2006 (Statistique Canada, 2008b). La quantité totale de
lixiviats des sites d'enfouissement produits au Canada est estimée a 2 138 000 m*/an
(Conestoga-Rovers & Associates, 2008). La concentration d'antimoine totale dans les
lixiviats est toutefois inférieure a la limite de détection de 0,05 mg/L pour les dix sites
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d'enfouissement surveillés dans le cadre du Plan de gestion des produits chimiques
(Conestoga-Rovers & Associates, 2008).

Les émissions de cheminées dans 1'air produites par les incinérateurs d'hopitaux ont été
surveillées par Environnement Canada (communication personnelle de 2009 de la
Direction de la recherche sur la qualité de I'air, Environnement Canada a la Division des
¢évaluations écologiques, Environnement Canada, source non citée). La plupart de
'antimoine se trouve dans les matieres particulaires. Les concentrations d'antimoine des
émissions de cheminées sont de 33 pg/m’. Les installations sont habituellement équipées
d'un dispositif de contrdle de la pollution atmosphérique post-combustion, qui n'arrive
pas a empécher les émissions de métaux associés aux maticres particulaires.

Rejets industriels des exploitations miniéeres

Ce scénario n'a pas été évalué car aucune connexion claire n'a pu étre établie avec le
trioxyde de diantimoine. Cette source pourrait justifier davantage de considération dans
une évaluation plus générale de I'antimoine et de ses composés.

Modeéle d’exposition aquatique réaliste de pire éventualité des rejets industriels

Puisque le trioxyde de diantimoine est utilisé par les industries et qu'on prévoit qu'il sera
rejeté dans 1'eau, sept scénarios de rejets industriels spécifiques aux sites ont ét¢ mis au
point pour l'utilisation de la substance comme ignifugeant, principalement pour des
produits de plastique, dans le but d'estimer les concentrations aquatiques d'antimoine.
Les scénarios sont basés sur I'information spécifique aux sites des installations de
fabrication de produits plastiques, ou les rejets ou expositions les plus élevés sont prévus.
La perte de trioxyde de diantimoine dans les eaux d'égouts est estimée a entre 0,21 et
0,66 % de la quantité totale utilisée lors de la manipulation des contenants de produits
chimiques et dans les processus de compoundage (voir la section sur les rejets dans
'environnement, tableau 3). Les scénarios laissent entendre également que les rejets se
produisent 250 jours par année, ce qui est typique pour les installations de petite et
moyenne taille. Pour quatre des installations, on sait que les rejets sont envoyés des
usines locales de traitement des eaux usées, dont les taux d'élimination sont estimés a

50 %, selon les informations obtenues de d'usines de traitement des eaux usées suédoises
(EURAR, 2008). Pour les trois autres installations, le taux d'élimination est prévu a 0 %
puisqu'il n'y a aucune donnée sur les usines de traitement des eaux usées et que la
présence de trioxyde de diantimoine n'a pu étre déterminée. Les eaux réceptrices
spécifiques des sites ont une capacité de dilution de 1,2 a 10 fois pour les effluents des
usines de traitement des eaux usées, débit qui varie entre environ 1 000 et 300 000 m® par
jour selon I'ampleur de 1'opération de traitement. Selon les présomptions ci-dessus et
d'autres données spécifiques pour les sites, et en supposant prudemment que le trioxyde
de diantimoine est utilisé dans la plus grande quantité selon les seuils déclarés de chaque
installation, les concentrations aquatiques (pres du point de déversement) qui varient
entre 0,5 et 70,1 ug/L peuvent étre calculées (voir le tableau 8 ci-dessous)
(Environnement Canada, 2009d).
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Aucun scénario pour les rejets des consommateurs n'a été réalisé car les rejets li€s aux
produits de consommation ou aux articles manufacturés sont principalement intérieurs et
plutdt bas, environ 0,05 % par année. Les expositions écologiques de cette source seront
donc probablement limitées et peu importantes. Cependant, les scénarios concernant les
produits ménagers ont été pris en compte a la section relative a la santé humaine.

Caractérisation des risques pour I'environnement

La démarche suivie dans cette évaluation écologique préalable consistait a examiner les
divers renseignements a l'appui et a tirer des conclusions suivant la méthode du poids de
la preuve et le principe de prudence requis par la LCPE (1999). Les éléments de preuve
pris en compte comprenaient les résultats d'un calcul du quotient de risque ainsi que des
renseignements sur la persistance, la bioaccumulation, la toxicité intrinséque, les sources
et le devenir de la substance dans l'environnement.

L'antimoine devrait €tre persistant dans I'eau, le sol et les sédiments, et avoir un faible
potentiel de bioaccumulation. Le grand volume d'importation de trioxyde de diantimoine
au Canada, ainsi que les renseignements sur ses utilisations et sa surveillance, indiquent
un risque probable de rejets issus de sources anthropiques dans quelques régions de
I'environnement canadien et la présence de métaux a des niveaux plus élevés que les
concentrations de fond locales. Une fois libéré dans I'environnement, 1'antimoine
contribuera aux expositions dans 1'eau, le sol, les sédiments et l'air. Il a ét€ démontré
qu'elle présentait généralement un potentiel moyen de toxicité intrinséque pour les
organismes aquatiques des sédiments et du sol. Le tableau 8 présente les résultats des
calculs du quotient de risque prudent basé sur les concentrations les plus élevées
observées dans l'environnement canadien — lorsqu'il n'existe pas de données
canadiennes — et dans d'autres pays associés a des scénarios d'exposition différents. Le
tableau présente également les quotients des scénarios d'exposition industriels pour
l'industrie des maticres plastiques.
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Tableau 8. Quotients de risques (QR) calcules selon les différents scénarios

d'exposition *

CEE

(pour le Sb CESE! QR
Endroit Zonage Industrie Milieu total) (ClE=fe =l
Port Colborne . Rafﬁnerle de 2 3
> |Urbain nickel / Sol 0,10-91,1° mg/kg 37 mg/kg p.s. 0.003-2.46
Ont. . > B
Fonderie de fer
Abrasion en
Texas, E.-U. Rural bordure de Sol 0,6-9,8 mg/kg 37 mg/kg p.s. 0,016 — 0,26
route/de freins
Californic Abrasion en
E-U ’ Rural bordure de . Sol 0,46-0,6 mg/kg 37 mg/kg p.s. 0,012 -0,016
e route/de freins
8,85e-05 —
Eau de surface 0,01-1,08 pg/L 0,113 mg/L 9.56¢-03
1,77e-04 —
Eau de fond 0,02-0,89 ng/L 0,113 mg/L 7.88¢-03
Sédiments de
Abitibi. Fpnderie de. su’rf.ace 0,2-6,2 mg/kg 11,2 mg/kg p.s. | 0,018-0,55
gécmiscamingue, Rural ?égl;?)ltsetiscsl:;svfiz Sreodfl:rllZI;tS ND*-3,1 mg/kg 11,2 mg/kg p.s. 0-0,28
cheminées) Eaux
interstitielles de |  0,02-5,50 pg/L 113 pg/L 1’7078;1094 B
2 >
surface
Eaux
interstitielles de |  0,01-2,64 pg/L 113 pg/L 8,85¢-05 -
2 0,023
fond
Une installation Rural Fonderie d'or | Air 62,4 ug/m3 - -
au Canada
Fonderie de Till ND*-13 mg/kg 0-0,35
Sudbury, Ont.  |Rural Iflelfkel, cuivre et Sol et humus ND-16 mg/kg 37 mg/kg p.s. 0043
: 3
Lac Wabamun, Rural éCl:g?lie au . O e - -
Alb. d Eau de surface 0,17-0,25 pg/L 113 pg/L 0,0015-0,002
charbon
Sédiments 0,3-3,4 mg/kg 11,2 mg/kg p.s. 0,027-0,30
Site 1 Industriel  |Plastique Eau de surface 64,1* ug/L 113 pg/L 0,57
Site 2 Industriel  |Plastique Eau de surface 0,5 ng/L 113 pg/L 0,0044
Site 3 Industriel | Plastique Eau de surface 17,17 ug/L 113 pg/L 0,15
Site 4 Industriel  |Plastique Eau de surface 55,1% ug/L 113 pg/L 0,49
Site 5 Industriel  |Plastique Eau de surface 70,1* ug/L 113 pg/L 0,62
Site 6 Industriel  |Plastique Eau de surface 32,1  ug/L 113 pg/L 0,28
1

2

inférieures aux CESE.

3
4

Non détecté

aquatiques modélisées (a I'exception du site 2)
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Sur environ 1700 échantillons (seule cette valeur — 91,1 était supérieure aux CESE), toutes les autres valeurs étaient toujours

Inclut les concentrations naturelles aquatiques maximales (0,1 pg/L — Tableau 6), un ajout négligeable aux concentrations
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A une seule exception prés, les QR dérivés des données de surveillance sont inférieurs a
un, ce qui indique que les concentrations d'antimoine mesurées dans les milieux
aquatiques, de sédiments et de sol au Canada n'atteignent probablement pas les niveaux
qui pourraient avoir des effets nocifs pour les organismes qui habitent ces milieux.
L'exception est le sol de Port Colborne, ou une mesure sur environ 1 700 a produit un
quotient de risque de 2,46. La concentration environnementale de 91,1 mg/kg semble Etre
une valeur « aberrante », sa moyenne étant de 2,2 mg/kg, la concentration du 10° centile
étant de 0,4 mg/kg, la concentration du 90° centile étant de 5,5 mg/kg et les valeurs les
plus élevées étant de 91,1, 34,5, 23,6, 19,1, 18,7, 13,6, 13,3 et 11,3 mg/kg.

Pour le milieu aquatique, les concentrations totales de trioxyde de diantimoine dissoutes
de la CEE et des CESE ont ét¢ comparées puisque les données disponibles ne
permettaient pas de corriger la biodisponibilité. Pour les sols et les sédiments, une
approche prudente a été suivie puisqu'on estimait que la concentration totale observée
était autant biodisponible que dans les études de toxicité. Dans certains cas pour les
sédiments, la CESE était aussi fondée sur les concentrations d'eaux interstitielles
dissoutes. L'utilisation d'une meilleure mesure de la concentration biodisponible de
I'échantillon de surveillance aurait donc probablement fait diminuer quelques-uns des
quotients de risque pour les sols et les sédiments. Peu importe, les quotients de risques
calculé pour tous ces scénarios raisonnables de pire éventualité étaient inférieurs a 1.

Des analyses des quotients de risques basés sur les concentrations d'expositions modeles
ont aussi été réalisées dans le cadre de la présente évaluation pour sept installations
industrielles (sites 1 a 7) (tableau 8). Des estimations d'exposition spécifiques aux sites
ont été réalisées pour le milieu aquatique a proximité des installations, pour déterminer si
la fabrication de produits plastiques contenant du trioxyde de diantimoine comme
ignifugeant (usage le plus fréquent) présente un risque écologique dans ces sites
spécifiques. Les scénarios industriels spécifiques aux sites (en tenant compte des plans
d'eaux réceptrices réels) présentés ci-dessous ont produits des CEE variant entre 0,5 et
70,1 pg/L (Environnement Canada, 2009d). Au moyen de la valeur de CESE de

0,113 pg/L (voir le tableau 5), les quotients de risques obtenus (CEE/CESE) varient entre
0,0044 et 0,62 (tableau 8). Il n'y a donc aucun risque d'effet nocif pour les organismes
aquatiques a ces sites.

Aucune CESE écologique n'a été mise au point pour le milieu de l'air. Toutefois, les
valeurs d'exposition pour l'air ont été prise en compte dans 1'évaluation pour la santé
humaine ci-dessous. Le potentiel de transport a grande distance (PTGD) n'a pas été
calculé dans le cadre de cette évaluation préalable, puisque cette source ne devrait pas
contribuer de fagon considérable aux concentrations environnementales estimées (CEE)
susmentionnées, qui représentent des scénarios raisonnables de pire éventualité.

Les quotients de risques calculés a partir de la surveillance et des CEE modélisés laissent

entendre qu'il est peu probable que le trioxyde de diantimoine ait des effets écologiques
nocifs au Canada.
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Incertitudes dans I'évaluation des risques pour I'environnement

L'information sur l'influence des facteurs abiotiques (pH, dureté) de 1'écotoxicité de
'antimoine était limitée et aurait pu servir a évaluer la toxicité aquatique potentielle des
différents types d'eau au Canada. Cependant, I'antimoine dissous total devrait constituer
un bon prédicteur du potentiel de toxicité dans la présente évaluation (voir la section
concernant les aspects relatifs a la biodisponibilité).

Aucune valeur de surveillance de I'eau et des sédiments n'était disponible aux sites
industriels ou le trioxyde de diantimoine est utilis¢ comme ignifugeant (p. ex., fabricants
de matieres plastiques). En tenant compte du fait que les concentrations aquatiques ont
¢été modélisées et que des incertitudes majeures sont associées aux concentrations des
sédiments extrapolées a partir des concentrations aquatiques, aucun quotient de risque n'a
été présenté pour les sédiments de ces sites.

L'accumulation d'antimoine persistant dans les sédiments peut, avec le temps, augmenter
les risques d'exposition et risques associés, car les sédiments agissent comme un puits
pour les métaux (voir la section sur le devenir dans I'environnement). Cette éventualité
dépend du taux d'accumulation de sédiments « propres » (ce qui aura tendance a réduire
la concentration d'antimoine avec le temps) et du taux d'enfouissement sédimentaire qui
finit par rendre inaccessible la couche contaminée a la plupart des biotes.

Les données de surveillance canadiennes des niveaux d'antimoine dans le sol a proximité
des routes étaient ¢galement manquantes, et ce manque de données a été comblé en
considérant les données de surveillance des autres pays.

La quantité de trioxyde de diantimoine importée dans les produits de consommation était
inconnue, mais cette source n'est pas supposée avoir une grande importance pour les
expositions.

Il y a également une incertitude quant a la responsabilité des rejets de trioxyde de
diantimoine par rapport a I'antimoine présent dans les échantillons environnementaux
analysés. Pour cette évaluation dans le cadre du Défi, toutes les sources d'antimoine
biodisponible attribuables a la dissolution du trioxyde de diantimoine ont été considérées.
Les autres sources de ce métal dans 1'environnement ont été couvertes par la présente
¢évaluation jusqu'a un certain point, par l'utilisation des données de surveillance pour
estimer les CEE. Toutefois, bien que le trioxyde de diantimoine représente probablement
la majeure partie de la quantité totale d'antimoine actuellement en usage au Canada (94 %
selon I'étude de la LIS de 1984-1986 : Environnement Canada, 1988), la quantité totale
d'antimoine libérée par toutes les substances possibles contenant de I'antimoine n'a pas
été systématiquement prise en compte dans cette évaluation. A titre de conclusion de
cette évaluation, il a donc été établi que le trioxyde de diantimoine présente un faible
potentiel d'effets écologiques nocifs au Canada, ce qui n'exclut pas la possible
considération de cette substance dans la future évaluation fondée sur les groupes
caractéristiques des composés contenant de I'antimoine.
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Potentiel d'effets nocifs sur la santé humaine
Evaluation de I'exposition
Milieux naturels et alimentation

Bien que le trioxyde de diantimoine est d'origine naturelle et est rejeté dans
l'environnement par les activités humaines, il n'existe pas de données de surveillance
environnementale importantes pour ce composé€. Par conséquent, il a été présumé, avec
prudence, que tout I'antimoine détecté dans I'environnement est du trioxyde de
diantimoine.

La surveillance environnementale de l'antimoine est continue depuis la fin des années
1960 en Amérique du Nord et en Europe (ATSDR, 1992, FOREGS, 2005). Des études du
Canada et des Etats-Unis démontrent des niveaux détectables d'antimoine dans I'air
ambiant qui varient entre 0,0005 et 0,055 pg/m’ (Brar et al., 1970; ATSDR, 1992). Les
données canadiennes provenant d'un site de surveillance permanent a Port Colborne, en
Ontario, ont été utilisées pour estimer l'absorption de 1'air ambiant. Le maximum des
matieres particulaires en suspension totales pour le trioxyde de diantimoine provenant des
179 sites était de 0,0026 pg/m’ (MOE, 2002). Bien que d'autres rapports peuvent avoir
déclaré des niveaux d'antimoine plus élevés (ATSDR, 1992; Dietl et al.,, Reifenhauser et
Peichl, 1997), il a été considéré que les données canadiennes provenant de Port Colborne,
qui sont uniformes au fil du temps, €taient convenables pour I'estimation de 1'absorption.

Aucune donnée n'a €té recensée sur les concentrations d'antimoine dans l'air intérieur des
milieux non professionnels. L'antimoine a été identifié¢ dans 1'air intérieur des installations
industrielles (Kentner et al., 1995, Kim et al., 1997, Kim et Jo, 2006, EURAR, 2008).
Dans une étude sud-coréenne, 1'antimoine a aussi été détecté a de faibles niveaux dans
des résidences situées a proximité d'installations industrielles (Kim et Jo, 2006).
Cependant, en raison des faibles concentrations trouvées dans ces résidences, l'air
intérieur n'est pas considéré comme une source importante d'exposition au trioxyde de
diantimoine. En l'absence de données sur l'air intérieur, la valeur de 0,0026 pg/m’
matieres particulaires en suspension totales dans l'air extérieur pour le trioxyde de
diantimoine qui provient de 1'é¢tude canadienne ci-dessus a été utilisée comme substitut
pour le niveau d'antimoine dans I'air intérieur.

Le métal antimoine est présent naturellement dans I'eau de surface et est détecté a des
niveaux faibles dans I'eau potable. Cependant, I'antimoine et ses composés ne sont pas
hautement solubles dans I'eau. L'antimoine a été détecté dans les eaux de surface
canadiennes a des concentrations qui varient entre 0,001 et 9,1 mg/L, toutefois les
concentrations sont généralement inférieures a 10 ug/L et souvent pres de 1 pg/L (Santé
Canada, 1997). L'ATSDR (1992) a publié une étude menée par Eckel et Jacob en 1989
qui a prouvé que seulement 70 des 1 077 échantillons d'eau de surface prélevée aux Etats-
Unis avaient une concentration d'antimoine supérieure a 5 ng/L. La concentration
d'antimoine de I'eau potable au Canada est habituellement moins élevée que celle de l'eau
de surface (Santé Canada, 1997). 1l n'existe actuellement aucune ligne directrice
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concernant le trioxyde de diantimoine dans 1'eau potable au Canada, car les données a ce
sujet sont insuffisantes (communication personnelle de 2009 du Bureau de I'air, de 1'eau
et des changements climatiques, Santé Canada a la Division des substances existantes de
Santé¢ Canada, source non citée). Santé Canada a fix¢é la concentration acceptable
maximum a 6 ug /L d'antimoine pour I'eau potable, et aucune étude canadienne n'a
recens¢ un niveau supérieur a cette limite dans l'eau potable (Santé¢ Canada, 1997). L'eau
du robinet de huit maisons de Port Colborne, en Ontario, a été étudiée sur une période de
4 ans et les concentrations d'antimoine variaient entre 0,45 et 0,97 ug/L (MOE, 2002).

Le trioxyde de diantimoine peut aussi servir de catalyseur dans la syntheése du PET, qui
sert a fabriquer des bouteilles d'eau en plastique.Dans plusieurs études a 1'échelle
mondiale, il a été prouvé que I'antimoine contenu dans les bouteilles d'eau en plastique
s'infiltre dans I'eau, dans des concentrations qui varient entre 0,095 et 1,31 ppb (ng/L)
(Dabeka et al., 2002; Shotyk, Krachler et Chen, 2006; Westerhoff et al., 2008;
communication personnelle de 2009 de la Direction des aliments, Santé Canada au
Substances existantes de Santé Canada, source non citée dans les références). Dabeka et
al. (2002) ont testé plusieurs variétés d'eau embouteillée (minérale, gazéifiée, de source et
distillée) qui sont vendues aux Canadiens et aux Canadiennes, et les concentrations
d'antimoine variaient entre 0,03 et 1,31 pg/L dans 199 échantillons. Une autre étude a
recens¢ des concentrations d'antimoine variant entre 0,112 et 0,375 pg/L, dans 12
marques d'eau embouteillée dans des bouteilles en PET achetées au Canada (Shotyk et
al., 20006).

Les concentrations maximum d'antimoine de I'eau embouteillée dans des bouteilles de
plastique PET sont plus élevées que 1'eau du robinet. Par conséquent, pour calculer
l'absorption de trioxyde de diantimoine de la population générale a partir de 1'eau potable,
l'absorption d'antimoine provenant de I'eau potable a été estimée de fagon prudente en
supposant que toute 1'eau potable contient la concentration maximale d'antimoine
déclarée dans les é¢tudes susmentionnées pour I'antimoine dans 1'eau embouteillée

(1,31 pg/L), et cette absorption a été convertie en une absorption de trioxyde de
diantimoine.

De nombreuses études ont porté sur les niveaux d'antimoine dans le sol au Canada et aux
Etats-Unis. La présence d'antimoine est normale car on le trouve naturellement dans les
minerais et il ne migre pas facilement du sol vers d'autres milieux environnementaux. Les
concentrations d'antimoine variaient entre 0,15 et 8,8 mg/kg (ATSDR, 1992; MOE,
1994). Dans une étude qui a porté sur 50 maisons a Ottawa, en Ontario, les niveaux
d'antimoine dans le sol ont été testés dans les potagers et la poussiére dans les rues
résidentielles (Rasmussen et al., 2001). Les concentrations dans les potagers variaient
entre 0,11 et 1,98 mg/kg (concentration moyenne de 0,36 mg/kg; concentration du 95°
centile de 1,00 mg/kg). Celles de la poussiére de rue variaient entre 0,09 et 15,88 mg/kg
(concentration moyenne de 0,89 mg/kg; concentration du 95° centile de 1,62 mg/kg). Plus
de 1 000 échantillons de sol ont été recueillis a Port Colborne, en Ontario, et leurs
concentrations d'antimoine variaient entre 0,10 a 91,1 pg/g (mg/kg), avec une
concentration moyenne de 2,2 mg/kg (MOE, 2002). La présente évaluation préalable a
utilisé la concentration maximum d'antimoine dans le sol (dont la présence est estimée
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sous forme de trioxyde de diantimoine dans la présente évaluation), selon I'é¢tude de Port
Colborne (91,1 mg/kg) pour estimer les expositions a I'antimoine dans le sol.

L'antimoine a aussi ét¢ mesuré dans la poussiere intérieure de 48 maisons aux alentours
d'Ottawa, en Ontario (Rasmussen et al., 2001). Les concentrations recensées variaient
entre 1,16 et 57,41 mg/kg, avec une concentration moyenne de 7,28 mg/kg et la
concentration du 95° centile de 15,38 mg/kg. Les auteurs reconnaissent que d'autres
travaux sont nécessaires pour déterminer la taille des particules des différentes
poussicres, ce qui permettrait une estimation plus précise de l'absorption de poussiere par
les humaines et, par conséquent, d'antimoine (Rasmussen et al., 2001). La concentration
moyenne d'antimoine dans la poussiere domestique était plus élevée que celle du sol
prélevé aux mémes maisons, ce qui laisse entendre qu'il pourrait y avoir une ou plusieurs
sources supplémentaires d'antimoine dans la maison. Comme le trioxyde de diantimoine
est utilisé dans la fabrication de maticres plastiques, dans les ignifugeants et le polyester
utilisés dans les articles ménagers, ainsi que dans les peintures émail pour la céramique et
la verrerie, et dans les pigments de peinture des matieres plastiques, la présence de ces
matieres dans les maisons peut mener a la présence de trioxyde de diantimoine dans la
poussiere domestique.. Dans une étude menée a Sydney, en Australie, Davis et Gulson
(2005) ont découvert que la poussiere des maisons situées prés des zones industrielles
contenaient une concentration d'antimoine de plus de 30 mg/kg, alors que les niveaux de
concentration d'antimoine dans la poussiére des sites résidentiels non industriels étaient a
environ 7 mg Sb/kg. Pour estimer 1'exposition par voie cutanée de la population générale
du Canada au trioxyde de diantimoine issu de la poussi¢re domestique, la valeur prudente
du 95° centile de 15,38 mg/kg d'antimoine dans la poussiére intérieure des maisons
d'Ottawa a été utilisée. Cette évaluation de I'exposition est résumée a I'annexe 4.

Aucune donnée n'a été recensée pour les concentrations de trioxyde de diantimoine dans
les aliments, et il existe peu d'études sur les concentrations d'antimoine dans les produits
alimentaires. D'anciennes données des Etats-Unis laissent entendre un niveau d'antimoine
inférieur a 10 pg/kg dans les grains de café brut et dans le café traité pour la
consommation (Kuennen et al., 1982). Le Ministére de I'Environnement de 1'Ontario
(MOE, 2002) a étudié le niveau d'antimoine dans les produits cultivés dans les potagers
domestiques des maisons de Port Colborne, en Ontario, en présumant que 1'antimoine
peut étre absorbé par les [égumes-racines ou d'autres plantes comestibles. L'antimoine n'a
pas été détecté dans le céleri, la tomate ou le radis (limite de détection inférieure a

0,05 pg/g), mais on en a trouvé dans la betterave (7,8 pg/kg), le poivron (18 ng/kg) et la
laitue (21 pg/kg).

L'antimoine a aussi été détecté dans divers produits alimentaires lors d'une étude menée
sur les produits alimentaires d'un panier de provisions d'une chaine d'épiceries de
Windsor, en Ontario (Enviro-Test Laboratories, 1992). Les concentrations d'antimoine
des 35 articles sélectionnés variaient entre < 20 pg/kg (limite de détection) et 160 pg/kg.
On a détecté de I'antimoine dans les mollusques, les pates, les Iégumes en grappe, les
huiles de cuisson, le beurre d'arachides et le poisson d'eau douce. Les données
canadiennes des études alimentaires de Port Colborne et de Windsor ont servi au calcul
de l'exposition quotidienne estimée d'antimoine issu des aliments. Cette évaluation n'a
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pas adopté la valeur d'absorption orale proposée par 'EURAR (2008) de 1 % pour le
trioxyde de diantimoine, car les données telles que décrites dans le rapport étaient trop
incertaines : « Bien que toutes ces ¢tudes aient été effectuées selon différents protocoles
d'é¢tude qui ne répondent pas aux normes actuelles, elles indiquent une absorption
intestinale moyenne de 3 a 8 % (0,15-40 %) [...] » L'évaluation de 1'exposition a plutdt
adopté I'hypothése prudente qui indique que 100 % du trioxyde de diantimoine ingéré
avec la nourriture est absorbé, ce qui peut surestimer la contribution des aliments.

On trouve aussi I'antimoine dans la fumée du tabac, et les fumeurs et les personnes
exposées a la fumée secondaire présentent des niveaux d'exposition élevés (Richter et al.,
2009).

Les valeurs estimatives de la limite supérieure de 1'absorption quotidienne d'antimoine
issu de l'air, de la nourriture du sol et de 1'eau potable ont été calculées et sont résumées
pour tous les groupes d'dge a I'annexe 3. Lorsqu'on les convertit en niveaux d'absorption
de trioxyde de diantimoine issu de I'antimoine a I'aide du rapport molaire de 1,2, les
valeurs estimatives totales de la limite supérieure variaient entre 0,4 et 4,5 pg/kg p.c. par
jour. L'exposition cutanée au trioxyde de diantimoine dans la poussiére domestique a été
estimée a I'annexe 4, avec des valeurs variant entre 0,31 et 0,45 ng/kg p.c. par jour. Avec
le rapport molaire, 1'exposition cutanée au trioxyde de diantimoine dans la poussiere
domestique est estimée entre 0,37 et 0,54 ng/kg p.c. par jour.

Produits de consommation

Le trioxyde de diantimoine est utilis¢ comme catalyseur de plastique et dans les
ignifugeants, souvent en combinaison avec les composés bromés. On le trouve également
dans les peintures-émails pour la céramique et la verrerie, et dans les pigments de
peinture des maticres plastiques. Les concentrations de trioxyde de diantimoine dans les
produits qu'on peut trouver dans les maisons sont présentées au tableau 9.
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Tableau 9 : Concentrations de trioxyde de diantimoine dans différents produits

Concentration en trioxyde de

Type de produit diantimoine (mg/kg) Référence
<80 000-250 000 (polymeéres) | EURAR, 2008
Plastique 180-200 (PET) EURAR, 2008

20 000 (PP) Vasile, 2000
35 000-100 000 (HDPE) Vasile, 2000
: L 2 000-5 000 HealthyStuff.org, 2009
Tissus (ignifugeants) 40 000-60 000 EURAR, 2008
160-700 HealthyStuff.org, 2009
Tissus (polyester) ~0.6-25! Neilsen, Bjarnov et Bundgaard, 2005

(*corrigé selon l'exposition de Sb)

Tissus (mélange

27 000-38 000

CPSC, 2006a

coton/polyester)

Emails/peintures 20 000-100 000 PISSC, 1997

Verre <10 000 EURAR, 2008
8 000 EURAR, 2008

Couvre-matelas en
PCV

0,2-220,6 pg/g

Jenkins, 2000

Mousse enduite
(ignifugeants)

41 000

CPSC, 2006a

Abréviations: HDPE, polystyréne haute densité; PET, poly(téraphtalate d'éthyléne; PP, polypropyléne;
PVC, chlorure de polyvinyle.
! Corrigé pour I'exposition a l'antimoine

La migration du trioxyde de diantimoine des tissus et rembourrages a été évaluée et varie
entre 0,0032 et 2,5 mg/cm2 (CNR, 2000; CPSC, 2006a).

L'Agence de la protection de I'environnement du Danemark (EPA) du Ministére de
I'Environnement du Danemark a publié trois études contenant de I'information sur les
concentrations d'antimoine (pas le trioxyde de diantimoine) dans les produits de
consommation. Dans deux des études, les jouets pour enfants faits de maticres du cuir ont
¢été évalués et présentaient des niveaux d'antimoine variant entre moins de 0,5 et

10 mg/kg (Neilsen et al., 2005). Si le bromure était également présent (combinaison

fréquente des ignifugeants au trioxyde de diantimoine), les niveaux se situaient entre 7 et
24 mg/kg (Serensen et al., 2005). De plus, 'EPA du Danemark a également tenu compte
du taux de migration cutané de l'antimoine issu des serviettes en polyéthyléne et en coton
vers la peau. Les concentrations d'antimoine dans ces tissus variaient entre 0,63 et

200 mg/kg (Abildgaard et al., 2003). Ces scénarios ne sont pas davantage considérés dans
cette évaluation, car ces utilisations n'ont pas été définies au Canada (Environnement
Canada, 2009a).

La principale source d'exposition au trioxyde de diantimoine pour la population générale
au Canada, provient des ignifugeants utilisés dans les rembourrages de meubles et les
couvre-matelas. Les polyesters ignifugeants utilisés dans les jouets rembourrés pour
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enfants peuvent étre une autre source d'exposition. Les estimations d'exposition au
trioxyde de diantimoine contenu dans les couvre-matelas, les rembourrages de meubles et
les tissus en polyester des peluches pour enfants sont présentées a I'annexe 5.

Les estimations d'exposition ont été dérivées a 'aide d'algorithmes déclarés par le Conseil
national de recherche des Etats-Unis (CNR, 2000) et la US Consumer Product Safety
Commission (CPSC, 2006b). On a aussi tenu compte des expositions cutanées au
trioxyde de diantimoine qui surviennent pendant qu'on est étendu sur un matelas ou assis
sur un sofa. Les estimations d'exposition les plus élevées des produits de consommation
sont pour les nourrissons (agées entre 0 et 6 mois) lorsqu'ils sont étendus sur un couvre-
matelas contenant du trioxyde de diantimoine, par 'intermédiaire de la transpiration

(45 ng/kg p.c. par jour). Il a été déterminé que les enfants jusqu'a 4 ans présentent une
exposition cutanée potentielle équivalente a 2,2 ug/kg p.c. par jour a cause des couvre-
matelas a partir transfert a partir d'urine. L'exposition cutanée des jeunes enfants,
lorsqu'ils sont assis sur des sofas, a été déterminée a 30 pg/kg p.c. par jour.

En raison de la faible volatilité¢ du trioxyde de diantimoine, l'exposition aux vapeurs de
trioxyde de diantimoine est considérée négligeable. Le trioxyde de diantimoine est plutot
libéré de la poussicre par abrasion ou par usure. La concentration de trioxyde de
diantimoine présent dans les particules émises lorsqu'on est assis sur un sofa a été estimée
40,24 ug/m’. Ceci se traduit par des estimations d'exposition variant entre 0,05 et 0,14
ug/kg p.c. par jour, les expositions les plus élevées étant pour les enfants agés entre

6 mois et 4 ans. Cette absorption par inhalation lorsqu'on est assis sur un sofa est
considérablement plus élevée que I'exposition par l'air intérieur (voir l'annexe 4), mais
cette considération est trés prudente puisque les niveaux de trioxyde de diantimoine dans
les meubles diminuent avec le temps (CNR, 2000; CPSC, 2006a,b).L'exposition par
inhalation de la poussiére domestique a été estimée & une valeur négligeable de 107

png/kg p.c. par jour.

L'exposition orale causée par le machonnement de tissus en polyester utilisés dans les
peluches pour enfants a été considérée pour les enfants, avec une exposition de 0,7 pg/kg
p.c. par jour pour les nourrissons agés entre 0 et 6 mois. De plus, les études sur le
sommeil des enfants laissent entendre qu'ils machonnent le couvre-matelas pendant leur
sommeil (Howard et Wong, 2001; CPSC, 2006b). On estime que les nourrissons agés
entre 0 et 6 mois ont une exposition orale de 0,2 pg/kg p.c. par jour selon ce scénario
d'exposition.

Incertitudes de I'évaluation de I'exposition

La confiance a I'égard des estimations de l'exposition environnementale est modérée.
Toutes les données sur le sol, I'eau et 'air ambiant sont d'origine canadienne et sont
jugées adéquates pour permettre la quantification de l'exposition au métal d'antimoine.
Les données sur l'air intérieur ne sont pas disponibles et les données sur 1'air ambiant ont
été utilisées comme substitut.
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La confiance a I'égard des données sur les sources alimentaires est modérée a faible, car
les données proviennent d'une étude canadienne combinée d'un panier de provisions et de
produits du potager. De plus, la limite de détection de la méthode analytique a été utilisée
comme concentration maximum dans chaque catégorie alimentaire ou l'antimoine n'a pas
été détecté. Cependant, en raison du manque de données environnementales concernant le
trioxyde de diantimoine, les absorptions estimées ont été calculées selon les
concentrations de métal d'antimoine, ce qui se traduirait fort probablement par une
surestimation de I'exposition réelle au trioxyde de diantimoine provenant des aliments.

La confiance dans I'estimation de 1'exposition pour les produits de consommation est
modérée. Bien qu'on dispose de suffisamment de données sur la présence de trioxyde de
diantimoine dans les produits domestiques, bon nombre des hypothéses menant a
l'estimation de l'exposition demeurent prudentes. Par exemple, 1'absorption cutanée été
supposée & 100 %. Ces hypothéses sont trés prudentes, puisqu'une étude menée aux Etats-
Unis sur l'exposition du trioxyde de diantimoine dans les tissus utilisés dans les
uniformes de pompiers a déterminé qu'il n'y avait aucune différence dans les niveaux
d'antimoine dans l'urine avant et aprés avoir porté 1'uniforme traité (de Perio et al., 2010),
ce qui laisse entendre un faible potentiel de migration ou d'absorption.

Evaluation des effets sur la santé

L'annexe 6 comporte un résumé des renseignements disponibles sur les effets du trioxyde
de diantimoine sur la santé.

Le Centre international de recherche sur le cancer (CIRC) a classé le trioxyde de
diantimoine comme une substance cancérogéne du groupe 2B (substances pouvant étre
cancérogenes pour I'homme) en raison des « preuves suffisantes » observées chez les
animaux de laboratoire, et sous « preuves de cancérogénicité insuffisantes » sur sa
cancérogénicité chez I'homme (CIRC, 1989). La Commission européenne a classé le
trioxyde de diantimoine dans la catégorie 3 pour la cancérogénicité (substances
préoccupantes pour I'homme en raison d'effets cancérogeénes possibles) avec mention

« Effet cancérogene suspecté — preuves insuffisantes » (EURAR, 2008; ESIS, 2009).
Puis, en vertu de sa nouvelle réglementation sur la classification en vigueur depuis
janvier 2009, I'étiquetage et I'emballage (Réglement [CE] n° 1272/2008 du Parlement
européen et du Conseil, dit réglement CLP), elle a classé le trioxyde de diantimoine
parmi les substances cancérogenes de catégorie 2 (cancérogene présumé pour I'homme)
(Commission européenne, 2009).

Dans les études expérimentales sur la toxicité animale, on a observé 'accroissement de
l'incidence des tumeurs aux poumons chez deux souches de rats femelles exposées au
trioxyde de diantimoine. L'exposition des rats Charles River Fischer femelles a 0, 1,9 ou
5,0 mg/m’ de trioxyde de diantimoine 6 h/jour, 5 jours/semaine pendant 12 mois a causé
une augmentation importante de l'incidence de tumeurs aux poumons (carcinome
squirrheux) chez 44 % des rats exposés a 5,0 mg/m’ (Watt, 1983). Les tumeurs sont
situées dans la région broncho-alvéolaire [carcinome squirrheux (0/28, 0/31, 15/34),
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carcinomes malpighiens pulmonaires (0/28, 0/31, 2/34) et adénomes bronchiolaires (1/28,
1/31, 3/34) pour les expositions de 0, 1,9 et 5,0 mg/m’ respectivement]. Lorsque des rats
Wistar males et femelles ont été exposés a 0 ou 45 mg/m’de trioxyde de diantimoine
pendant 7 h/jour, 5 jours/semaine pendant 12 mois, 27 % des rats femelles exposées ont
développé des tumeurs aux poumons, mais aucune tumeur aux poumons n'a été observée
chez les rats témoins des deux sexes ou chez les males exposés (Groth et al., 1986). Les
tumeurs aux poumons (19/70) comprenaient 5 carcinomes squirrheux sur 19, 9
carcinomes malpighiens pulmonaires sur 19 et 11 adénomes et carcinomes bronchiolaires
sur 19. Dans une autre étude ou des rats Fischer males et femelles ont été exposés a 0,
0,06, 0,51 ou 4,50 mg/m’ de trioxyde de diantimoine pendant 6 h/jour, 5 jours/semaine
pendant 12 mois, aucune effet néoplasique n'a été observé (Newton et al., 1994). Selon
Newton et al. (1994), un pathologiste qui a comparé le degré de dommages faits aux
poumons a l'aide des lames pathologiques provenant de trois études (Watt, 1983; Groth et
al., 1986; Netwon et al., 1994) a suggéré que les rats de 1'étude de Watt (1983) pourraient
avoir été exposés a des concentrations d'expositions plus élevées que celles déclarées. De
plus, la sévérité des dommages causé€s aux poumons pourrait aussi étre liée a la sensibilité
de la souche et a la taille des particules. Le US National Toxicology Program (NTP)
(2007a, b) a commencé des €tudes sur la toxicologie et la cancérogénicité par inhalation
d'une durée de deux ans sur le trioxyde de diantimoine chez les rats et les souris en 2008,
mais seuls les résultats préliminaires de 14 jours sont actuellement disponibles.Aucune
étude par voie orale ou cutanée a long terme n'a été recensée.

Deux études comparatives sur la mortalité ont laissé entendre une association entre le
développement du cancer des poumons, du foie, des voies biliaires et de la vessie chez les
humains qui étaient exposés au trioxyde de diantimoine au travail (Jones, 1994; Schnorr
et al., 1995). Cependant, les travailleurs d'usines d'antimoine ont été généralement
coexposés a d'autres produits chimiques.

Aucune classification par des organismes de réglementation internationaux n'a été
identifiée pour la mutagénicité du trioxyde de diantimoine dans les cellules somatiques
ou les cellules germinales. L'évaluation des risques de I'Union européenne (EURAR,
2008) propose qu'il n'y a pas de mutagénicité systémique par voie orale d'exposition et
elle ne prévoit pas de préoccupations concernant la mutagénicité locale du trioxyde de
diantimoine. Deux groupes d'experts, le Swedish Critical Group for Occupational
Standards (SCG, 2000) et la European Food Safety Authority (EFSA, 2004), ont tous
deux noté I'effet clastogéne in vitro et ont indépendamment décidé qu'aucune preuve
concluante in vivo de génotoxicité n'était disponible pour le trioxyde de diantimoine.

Un potentiel mutagéne limité a été observé in vitro dans des essais de mutation. Des
résultats négatifs ont été obtenus a la suite de test d'Ames dans différentes souches de
Salmonella typhimurium et de Escherichia coli (Kanematsu et al., 1980; Kuroda et al.,
1991; Elliott et al., 1998). Des résultats positifs ont été¢ obtenus a la suite de tests de
réparation et de recombinaison de l'acide désoxyribonucléique (ADN) (Kanematsu et al.,
1980; Kuroda et al., 1991). Dans les cellules mammiféres, aucun effet sur la mutation des
génes n'a été observé dans les cellules de lymphomes chez des souris L5178Y TK ™~
(Elliott et al., 1998). En termes d'effets clastogeénes, I'échange de chromatides sceurs était
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positif dans les cellules de hamster V79 et les lymphocytes humains en culture (Kuroda et
al., 1991; Gebel et al., 1997). Une induction d'aberrations chromosomiques a été
observée dans des lymphocytes humains en culture a de hautes concentrations (Elliott et
al., 1998). Dans des tests in vivo, aucune induction de micronoyaux dans la moelle
osseuse n'a été observée chez les rats ou les souris par voie orale (Elliott et al., 1998;
Kirkland et al.,2007). Par inhalation, une induction de micronoyaux dans le sang
périphérique a été observée chez les souris, mais pas chez les rats (NTP, 2010). De plus,
aucune induction de micronoyaux ou d'échange de chromatides sceurs n'a été observée
chez les travailleurs exposés a du trioxyde de diantimoine variant entre 0,000062 ou
0,00014 mg/m’ (Cavallo et al., 2002). En général, des résultats négatifs ont été obtenus
pour les aberrations chromosomiques, y compris dans une étude standard menée chez les
rats (Gurnani et al., 1992, 1993; Kirkland et al., 2007). Concernant la réparation ou la
recombinaison d'ADN, le trioxyde de diantimoine n'a aucun effet sur les synthéses de
I'ADN non programmées avec des hépatocytes de rats auxquels on a administré du
trioxyde de diantimoine par voie orale (Elliott et al., 1998). L'essai de Comet sur
I'enzyme modifié formamidopyrimidine glycosylase sur du sang provenant de travailleurs
exposés a 0,00014 mg/m’ de trioxyde de diantimoine a identifié des dommages oxydatifs
a I'ADN plus ¢€levés comparativement aux témoins, mais il est possible que les
travailleurs aient été exposés a d'autres produits chimiques (Cavallo et al., 2002). Dans
les cellules germinales, des données limitées étaient disponibles pour évaluer le potentiel
de mutagénicité. Aucune anomalie des tétes des spermatozoides n'a été observée chez les
souris auxquelles on a administré du trioxyde de diantimoine par voie orale pendant

21 jours (Gurnani et al., 1992).

Le mode d'induction des tumeurs n'a pas entierement élucidé. L'ATSDR (1992) laisse
entendre que la cancérogénicité de I'antimoine et de ses composé€s inhalés était reliée aux
dépots pulmonaires et a 1'induction conséquente des processus réactifs, dont 'infiltration
des macrophages et la fibrose. Récemment, 1'évaluation des risques de I'union européenne
(EURAR, 2008), qui a été révisée par le SIDS Initial Assessment Meeting (SIAM) de
'Organisation de coopération et de développement économique en 2008 (OCDE, 2008) a
fait remarquer que « malgré le manque de données concluantes sur la génotoxicité locale
des poumons, le jugement global des experts du Technical Committee of New and
Existing Chemical Substances est que le mécanisme le plus probable de la
cancérogénicité semble étre la clairance pulmonaire affaiblie et une surcharge de
particules suivie d'une réponse inflammatoire, d'une fibrose et de tumeurs. » Par
conséquent, le trioxyde de diantimoine peut étre considéré comme cancérogene avec seuil
d'exposition. » Cette remarque est soutenue par des données préliminaires tirées d'une
étude sur la toxicité cellulaire menée par Santé Canada, laquelle indique qu'un traitement
au trioxyde de diantimoine favorisait 'augmentation brusque de I'oxydation phagocytaire
dans les macrophages bronchiolaires des rats in vitro (courriels de 2010 du Bureau de la
science de la santé environnementale et de la recherche, Santé Canada, a la Division des
substances existantes de Santé Canada, source non citée). Une augmentation brusque de
l'oxydation entraine normalement la libération des especes réactives et la production de
substances médiatrices inflammatoires (Iles et Forman, 2002; Gwinn et Vallyathan,
2006). Une surcharge pulmonaire combinée a l'inhalation de particules peu solubles dont
les caractéristiques et le comportement sont semblables au trioxyde de diantimoine était
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fréquente lorsque les tumeurs aux poumons ¢étaient développées seulement par les rats, et
que des inflammations pulmonaires étaient observées chez les souris ou les primates
(Mossman, 2000; Borm et al., 2004; Knaapen et al., 2004).

Aucune classification de la toxicité pour le développement ou la reproduction n'étaient
disponibles aupres d'organismes de réglementation internationaux. Dans des études par
gavage oral, aucune toxicité testiculaire n'a été observée chez les rats et souris males qui
ont été exposés a répétition a un maximum de 1 200 mg/kg p.c. par jour de trioxyde de
diantimoine pendant 4 semaines (Omura et al., 2002). Dans une étude par inhalation
limitée dans lesquelles des rats femelles ont été exposées a répétition a 250 mg/m’ de
trioxyde de diantimoine pendant 1 mois et demi a 2 mois avant la période
d'accouplement, puis pendant la période d'accouplement et la gestation, certains effets
nocifs sur la fertilité ont été observés (Belyaeva, 1967). Dans une étude limitée, des effets
embryotoxiques ont été observés chez les rats femelles (albinos, 6-7 par groupe) exposées
a 0,082 mg/m3 24 heures par jour pendant leur gestation (Grin' et al., 1987). Cependant,
une ¢tude plus complete menée chez les rats Sprague Dawley exposé€s au trioxyde
d'antimoine a des concentrations allant jusqu'a 6,3 mg/m’ pendant la gestation n'a montré
aucun effet important sur les indices de reproduction et de développement (MPI
Research, Inc., 2003). Les femmes exposées a la poussiére d'antimoine, de trioxyde de
diantimoine et de pentasulfure de diantimoine sur leur lieu de travail pendant 2 ans,
avaient une incidence accrue de diverses perturbations sexuelles et le poids de leurs bébés
¢taient plus bas 3 a 12 mois apres leur naissance (Belyaeva, 1967). Toutefois,
l'information concernant les sujets témoins et les niveaux d'exposition n'étaient pas clairs.
Aucune étude concernant l'absorption cutanée n'a été recensée.

Des effets limités ont ét¢ observés dans les €tudes sur la toxicité par doses orales répétées
de trioxyde de diantimoine. Selon une étude limitée, la dose minimale avec effet observé
(DMEO) identifi¢e était de 500 mg/kg p.c. par jour selon les changements
histopathologiques dans le foie et 'augmentation de l'activité d'aspartate transaminase
(sérum glutamo-oxalacétique transaminase) chez les rats Wistar (5 par groupe) nourris
selon un régime comprenant 0 %, 1 % ou 2 % de trioxyde de diantimoine (correspondant
a 0, 500 ou 1000 mg/kg p.c. par jour respectivement) pendant 24 semaines (Sunagawa,
1981). Une étude plus compléte avec une DMEO plus élevée était disponible mais, a titre
de mesure de prudence, la DMEO critique était basée sur la DMEO la plus basse recensée
dans 1'é¢tude de Sunagawa (1981). Dans les essais par inhalation de trioxyde de
diantimoine, les principaux effets étaient li€s aux poumons. La concentration minimale
avec effet observé (CMEO) critique était de 1,9 mg/m’ d'aprés une augmentation du
poids des poumons et des changements pulmonaires chez les rats femelles exposés au
trioxyde de diantimoine pendant 6 h/jour, 5 jours/semaine pendant 12 mois (Watt, 1983).
En plus des effets pulmonaires, on a observé des preuves d'irritation oculaire,
d'irrégularités de la cornée, de syndrome des larmes de sang et de formation de cataracte
chez les animaux dont tout le corps a été exposé au trioxyde de diantimoine (Newton et
al., 1994; NTP, 2007a). Aucune étude concernant 1'absorption cutanée par dose répétée
n'a été recensée.
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Chez les volontaires humains, des tests épicutanés avec des fibres contenant du trioxyde
de diantimoine n'ont provoqué aucune réaction cutanée (Stevenson, 1965; Haskell
Laboratory for Toxicology and Industrial Medicine, 1970; Motolese et al., 1993).
L'absorption orale accidentelle de boissons contaminées au trioxyde de diantimoine a
causé des symptomes gastrointestinaux nécessitant une hospitalisation, suivi d'un
rétablissement en quelques jours seulement (Dunn, 1928; Werrin, 1963). Bien que
l'exposition en milieu de travail a la poussiére de trioxyde de diantimoine sur une longue
période de temps ait causé des effets nocifs, les travailleurs étaient aussi généralement
exposés a d'autres composés d'antimoine et a des traces d'arsenic, de plomb ou d'autres
métaux. Les principaux symptomes €taient la pneumoconiose d'antimoine, des
inflammations respiratoires et pulmonaires, des conjonctivites et des dermatites (Renes,
1953; Karajovic, 1957; Klucik et al., 1962; McCallum, 1963, 1967; Stevenson, 1965;
Cooper et al., 1968; Potkonjak et Pavlovich, 1983; White et al., 1993).

Des études toxicocinétiques ont démontré que l'absorption orales et 1'élimination du
trioxyde d'antimoine, qui contient la forme trivalente de 1'antimoine (Sb(III)) étaient
lentes et que l'excrétion se faisait principalement par les maticres fécales et, dans une
moindre mesure, par 1'urine (Gross et al., 1955a; TNO, 2005). L'EURAR (2008) a
propos¢ un taux d'absorption orale de 1 %. Le trioxyde de diantimoine se lie aux globules
rouges et se distribue de maniére importante dans la plupart des tissus et des organes, les
proportions d'antimoine les plus importantes ayant été trouvées dans la moelle osseuse et
la glande thyroide (Gross et al., 1955a; Sunagawa, 1981; Hiraoka, 1986). L'exposition
par inhalation répétée au trioxyde de diantimoine chez les animaux de laboratoire et les
humains a révélé une accumulation d'antimoine dans les tissus des poumons (McCallum
et al., 1970; Gerhardsson et al., 1982; Leffler et al., 1984; Newton et al., 1994; Garg et
al., 2003). L'EURAR (2008) a proposé un taux d'absorption par inhalation de 6,82 %
d'apres des données sur la taille et la densité des particules physiques, le modele de dépdt
des particules a voies multiples et le taux d'absorption du tractus gastro-intestinal. La
demi-vie d'élimination biologique a été estimée a entre 600 et 1 100 jours pour les non-
fumeurs et a entre 1 700 et 3 700 jours pour les fumeurs, d'apres sept travailleurs males
qui ont été exposés accidentellement a du trioxyde de diantimoine radioactif (‘**Sb,03)
en aérosol (Garg et al., 2003). L'excrétion d'antimoine des poumons se produit
rapidement par transport mucociliaire suivi d'une phase plus lente. Chez les humaines,
l'antimoine a ét¢ détecté dans le sang, 1'urine, le lait maternel, le placenta, le liquide
amniotique, le sang du cordon ombilical et le foie des feetus (Belyaeva, 1967; Clemente
etal., 1982; Iyengar et al., 1982; Shand et al., 1985; Wappelhorst et al., 2002). Aucune
donnée sur la toxicocinétique suite a 1'exposition cutanée n'a été recensée. Cependant,
I'EURAR (2008) a proposé un taux d'absorption cutané de 0,26 % d'aprés une étude in
vitro sur de la peau humaine (Roper et Stupart, 2006).

Le niveau de confiance a I'égard des renseignements toxicologiques sur le trioxyde de
diantimoine est jugé modéré. Les études sont recensées pour la cancérogénicité, la
génotoxicité, la toxicité pour la reproduction et le développement, la toxicité aigué, les
doses répétées ainsi que I'épidémiologie. Toutefois, les études sur la toxicité a long terme
ont seulement été réalisées sur des rats. Les études in vivo sur la génotoxicité des
animaux de laboratoire par voie d'inhalation n'ont pas été recensées. Les études sur la
toxicité chronique standard et les études par absorption cutanée a doses répétées étaient
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manquantes. Les études épidémiologiques recensées étaient généralement limitées par
des facteurs de confusion potentiels. Les résultats d'études sur 2 ans du NTP (test du
micronoyau) sur la cancérogénicité par inhalation et la toxicologie génétique qui sont
actuellement menées sur des rats et des souris exposés au trioxyde de diantimoine
devraient répondre aux incertitudes associées a la base de données sur les effets sur la
santé.

Caractérisation du risque pour la santé humaine

Selon le classement attribué par d'autres organismes nationaux ou internationaux, la
cancérogénicité constitue un effet critique pour la caractérisation du risque que présente
le trioxyde de diantimoine par inhalation pour la santé humaine. Des tumeurs aux
poumons ont été observées chez les femelles de deux souches de rats dans le cadre de
deux études d'un an sur trois sur la toxicité par inhalation, aux plus hautes concentrations
testées. Aucune tumeur au poumon n'a été observée chez les rats males dans deux études
d'un an dans le cadre de laquelle des rats males ont été testés. Dans l'une des études d'un
an, aucune augmentation majeure de l'incidence des tumeurs aux poumons n'a été
recensée pour les deux sexes. L'ensemble des preuves issu des données de génotoxicité
laisse entendre que le trioxyde de diantimoine n'est pas susceptible d'étre mutagéne mais
qu'il pourrait manifester des effets clastogénes in vitro. Bien que le mode d'induction des
tumeurs n'est pas completement élucidé, I'ATSDR (1992) et une évaluation des risques de
I'union européenne (EURAR, 2008) laissent entendre que la formation des tumeurs aux
poumons est probablement liée a une réponse inflammatoire locale et a une surcharge
pulmonaire. Par conséquent, une approche fondée sur le seuil d'innocuité a été utilisée
afin de caractériser le risque pour la santé humaine.

Bien qu'aucune classification de la toxicité pour le développement ou de la reproduction
n'étaient disponibles auprés d'organismes de réglementation internationaux, certains
effets indésirables ont été prouvés en maticre de fertilité dans les études de toxicité
limitées sur la reproduction et le développement des animaux de laboratoire, ainsi que
dans des études épidémiologiques. Les marges d'exposition sont basées sur des
estimations prudentes de la limite supérieure de I'exposition de la population générale, et
sur la CMEO et la DMEO critiques pour les effets cancérogenes et non cancérogénes. La
CMEQO critique pour l'inhalation est de 1,9 mg/m® d'aprés une augmentation du poids des
poumons, des changements pulmonaires et aucune augmentation de l'incidence des
tumeurs pulmonaires chez les rats. La DMEOQ critique par voie orale est de 500 mg/kg
p.c. d'apres des changements hépatiques minimes observés chez des rats dans une étude
de toxicité subchronique.

Les principales voies d'exposition au trioxyde de diantimoine pour la population générale
viennent de la proximité ou du contact avec certains articles ménagers (meubles
rembourrés, couvre-matelas, peluches pour enfants en polyester).

D'apres la modélisation d'utilisation de ces produits, les concentrations de trioxyde de

diantimoine de 0,24 pg/m’ dans l'air sont notables lorsque les sujets sont assis sur des
sofas rembourrés contenant du trioxyde de diantimoine. Cette comparaison de
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l'estimation de la limite supérieure avec la concentration a effet critique pour I'inhalation
a 1,9 mg/m’ donne une marge d'exposition de 7 900. La comparaison de la dose avec
effet critique chronique par voie orale de 500 mg/kg p.c. par jour avec le scénario d'un
enfant qui machonne le polyester d'une peluche ou d'un meuble rembourré (c.-a-d.
l'exposition estimée de 0,7 pg/kg p.c. par jour) donne une marge d'exposition de 710 000.
Puisque aucune étude sur la toxicité cutanée a doses répétées n'a été recensée, 1'étude sur
la toxicité subchronique par voie orale (500 mg/kg p.c. par jour) sert de substitut aux fins
de comparaison avec l'exposition éprouvée lorsqu'on est étendu sur un couvre-matelas
(45 pg/kg p.c. par jour), ce qui donne une marge d'exposition de 11 000. Ces marges
d'exposition sont considérées comme représentatives des marges pour des scénarios
d'exposition similaires, et sont considérées adéquates pour expliquer les incertitudes des
bases de données sur les effets sur la santé et sur I'exposition.

La comparaison des estimations de la limite supérieure de l'absorption quotidienne totale
des milieux environnementaux et des aliments (0,44 a 4,45 pg/kg p.c. par jour) avec le
niveau d'effet critique pour les expositions répétées par voie orale de 500 mg/kg p.c. par
jour, donne une marge d'exposition qui varie entre 110 000 et 1 100 000. Il est indiqué
que pour les aliments seulement, Leblanc et al. (2005) ont déclaré que 1'exposition
quotidienne européenne par l'alimentation seulement a I'antimoine était de 4 pg/jour; au
Royaume-Uni 1'absorption d'antimoine la plus élevée était de 4 ug/j (Ysart et al., 1999),
alors que 1'exposition a I'antimoine a partir de I'alimentation au 97,5° centile en France
¢tait de moins de 2 ug/j (LeBlanc et al., 2005). Si I'on considére que ces données reflétent
les différents modéeles de régimes alimentaires, il est probable que les marges réelles
d'exposition pour la population générale canadienne soient plus €élevées que celles
estimées, puisque l'on présume prudemment que tout I'antimoine présent dans les milieux
environnementaux et dans les aliments provient du trioxyde de diantimoine.

Incertitudes de I'évaluation des risques pour la santé humaine

La détermination des marges d'exposition dans le cadre de cette évaluation préalable ne
tient pas compte des différences possibles entre les humains et les animaux
expérimentaux en termes de la sensibilité aux effets produits par le trioxyde de
diantimoine. Des études de 2 ans sur la toxicité chronique étaient manquantes. La
cancérogénicité a été observée dans deux études d'un an sur trois sur la toxicité par
inhalation chez les rats. Puisque les tumeurs aux poumons ont été observées chez les rats
femelles et non chez les rats males, le sexe peut aussi déterminer la sévérité des effets sur
la santé. En termes d'études sur la génotoxicité in vivo chez des animaux de laboratoire,
les résultats des études par voie orale peuvent ne pas étre représentatifs des effets sur les
poumons apres l'exposition par inhalation. Actuellement, la pureté du trioxyde de
diantimoine se situe généralement entre 99,3 et 99,5 %, selon I'International Antimony
Oxide Industry Association (EURAR, 2008). Les impuretés les plus fréquentes
comprennent l'arsenic (0,1-0,2 %), un cancérogene du groupe 1 (cancérogene pour
I'homme), et le plomb (moins de 0,25 %), un cancérogene du groupe 2A (possiblement
cancérogene pour 'homme), selon le classement du CIRC (CIRC, 1987a, 1987b, 2004,
2006). Les impuretés auraient pu €tre une source de confusion dans les résultats des
études sur la toxicité des animaux de laboratoire, méme si la toxicité systémique n'était
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généralement pas observée. Les études épidémiologiques étaient également limitées en
raison du manque de données sur l'exposition et de I'information servant a caractériser les
coexpositions a d'autres produits chimiques.

La précision des expositions estimées au trioxyde de diantimoine issu des milieux
environnementaux, des aliments et des produits de consommation est incertaine en raison
du manque de données sur les concentrations de trioxyde de diantimoine de ces sources.
Toutefois, les estimations relatives a 1'exposition au trioxyde de diantimoine provenant
des milieux environnementaux et des aliments sont suffisamment prudentes dans le cadre
de la présente évaluation préalable, puisque les concentrations maximales de trioxyde de
diantimoine qui ont été utilisées correspondaient aux données canadiennes et que les
estimations étaient fondées sur I'hypothése de pire éventualité voulant que tout
l'antimoine présent dans ces sources était du trioxyde de diantimoine. D'autres
incertitudes sont soulevées quant a la supposition que le trioxyde de diantimoine contenu
dans les produits de consommation qui entrent en contact avec la peau se solubiliserait,
migrerait, puis serait ensuite partiellement absorbé. L'information concernant les types de
produits qui contiennent du trioxyde de diantimoine et les rejets de trioxyde de
diantimoine produits par ces produits dans la maison est considérée inadéquate pour cette
¢valuation.

En ce qui concerne les aliments, il y a une absence importante de données d'études
canadiennes rigoureuses sur les concentrations d'antimoine dans les aliments pour toutes
les provinces et tous les territoires. Les estimations canadiennes contemporaines
d'exposition au trioxyde de diantimoine dans cette évaluation préalable, fondées sur des
données limitées, sont basées sur le nombre de microgrammes par jour, et sont environ 8
a 13 fois aussi importantes que celles déclarées aux Etats-Unis il y a 23 ans dans un
rapport préliminaire (Iyengar et al.,1987). Il est en outre probable que les aliments de 1'un
des deux ensembles de données canadiens utilisés dans la présente évaluation aient été
influencés par une source de contamination. Par conséquent, les estimations de la
contribution réelle de trioxyde de diantimoine qui totalisent I'antimoine provenant des
aliments sont inconnues.

Conclusion

D'apres les renseignements inclus dans la présente évaluation préalable finale, on conclut
que le trioxyde de diantimoine ne pénétre pas dans l'environnement en une quantité ou
concentration ou dans des conditions de nature a avoir, immédiatement ou a long terme,
un effet nocif sur I'environnement ou sa diversité biologique, ni & mettre en danger
'environnement essentiel pour la vie. Par ailleurs, le trioxyde de diantimoine répond aux
critéres de persistance, mais ne répond pas aux critéres de potentiel de bioaccumulation
stipulés dans le Reglement sur la persistance et la bioaccumulation de la LCPE (1999)
(Canada, 2000).

Compte tenu de la pertinence des marges d'exposition entre les estimations de
l'exposition au trioxyde de diantimoine et des doses a effet critique, on conclut que le
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trioxyde de diantimoine ne pénétre pas dans l'environnement en quantités, a des
concentrations ou dans des conditions qui constituent ou peuvent constituer un danger
pour la vie ou la santé humaine au Canada.

On conclut donc que le trioxyde de diantimoine ne répond pas aux critéres établis a
l'article 64 de la LCPE (1999).

Cette substance fera partie de l'initiative de mise a jour de I'inventaire de la LIS. De plus,

s'il y a lieu, des activités de recherche et de surveillance viendront appuyer la vérification
des hypothéses formulées au cours de 1'évaluation préalable.
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Annexe 1 — Sommaire de rigueur d'étude

Eau de surface (aquatique) :

Formulaire et instruction pour sommaires de rigueur d'études : toxicité
intrinséque pour les organismes aquatigues
N° Question ‘ Pondération ‘ Oui/non | Précisions
Référence :The effects of lesser known metals and one organic to fathead minnows
1 | (Pimephales promelas) and Daphnia magna. Kimball, G.L. 1978. Department of Entomology,
Fisheries and Wildlife, University of Minnesota.
2 | ldentité de la substance : n° CAS S. 0. 10025919
3 | Identité de la substance : nom(s) chimique(s) S. 0. glrlch_loru_re
antimoine
4 | Composition chimique de la substance 2 Oui
5 | Pureté chimique 1 Oui De qualité réactif
Indication de la persistance/stabilité de la
6 b 1 n.d
substance en milieu aqueux?
Méthode
7 | Référence 1 Non
Méthode normalisée (OCDE, UE, nationale, ou
8 3 Non
autre)?
Justification de la méthode ou du protocole non .
9 o . P 2 Oui
normalisé employé, le cas échéant
10 | BPL (bonnes pratiques de laboratoire) 3 n.d.
Organisme d'essai
11 | Identité de I'organisme : nom S. 0. Pimephales
promelas
12 Indication du nom latin ou des deux noms (latin 1 Oui
et commun)?
i Alevin (test sur
13 | Age ou stade biologique de I'organisme d'essai 1 Oui des larves et des
embryons)
14 | Longueur et/ou poids 1 Oui non précisé
15 | Sexe 1 S. 0.
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Formulaire et instruction pour sommaires de rigueur d'études : toxicité
intrinséque pour les organismes aquatiqgues

N° Question Pondération | Oui/non Précisions
16 | Nombre d'organismes par répétition 1 Oui 1
17 | Charge en organismes 1 Non

Type de nourriture et périodes d'alimentation

18 au cours de la période d'acclimatation

1 Non

Conception et conditions des essais

19 | Type d'essai (toxicité aigué ou chronique) s. 0. Chronique

20 Type_ d'expérience (en laboratoire ou sur le s o En laboratoire
terrain)

21 | Voies d'exposition (nourriture, eau, les deux) S. 0. Eau

22 | Durée de l'exposition S. 0. 28

23 | Témoins négatifs ou positifs (préciser) 1 Oui Négative

24 | Nombre de répétitions (y compris les témoins) 1 Oui 4

o5 !I)e_s cqncentratlons nominales sont-elles 1 oui 6 + témoin
indiquées?

26 Des cqncentratlons mesurées sont-elles 3 oui
indiquées?

Type de nourriture et périodes d'alimentation

27 oo
durant les essais a long terme

1 Oui

Les concentrations ont-elles été mesurées
28 | périodiguement (spécialement dans les essais 1 Oui
de toxicité chronique)?

. . . . Température :
Les conditions du milieu d'exposition .

. 25,1 C, pH 7,97,
pertinentes pour la substance sont-elles N . )
e ) o . oxygene dissous :

29 | indiquées? (p. ex. : pour la toxicité des 3 Oui 6.87 ma/L
métaux — pH, COD/COT, dureté de l'eau, I i 9/ -
température) alcalinite :

234 mg/L

30 | Photopériode et intensité de I'éclairage 1 Non

31 P'repa(atlon de solutions méres et de solutions 1 oui
d'essai
Un agent émulsionnant ou stabilisant a-t-il été

32 | employé si la substance était peu soluble ou 1 n.d.
instable?

Si un agent émulsionnant ou stabilisant a été

33 A . AR 1 n.d.

employé, sa concentration est-elle indiquée?
Si un agent émulsionnant ou stabilisant a été

34 | employé, des données sont-elles fournies sur 1 n.d.
son écotoxicité?

35 | Intervalles des contréles analytiques 1 Oui

36 | Méthodes statistiques utilisées 1 Oui

Renseignements d'intérét pour la qualité des données

Le parameétre déterminé est-il directement
attribuable a la toxicité de la substance, non a
I'état de santé des organismes (p. ex., lorsque
la mortalité des témoins est > 10 %) ou a des
facteurs physiques (p. ex., « effet

d'ombrage »)?

L'état de santé
des organismes
s. 0. Non témoins/la
réponse n'ont pas
été rapportés.

37
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Formulaire et instruction pour sommaires de rigueur d'études : toxicité

intrinséque pour les organismes aquatiqgues

N° Question Pondération | Oui/non Précisions
38 Il_org_anlsme d'essai convient-il & 3 oui
I'environnement au Canada?
Les conditions d'essai (pH, température, OD,
39 | etc.) sont-elles typiques pour I'organisme 1 Oui
d'essai?
Le type et la conception du systeme (statique,
semi-statique, dynamique; ouvert ou fermé;
40 | etc.) correspondent-ils aux propriétés de la 2 Oui
substance et a la nature ou aux habitudes de
I'organisme?
Le pH de I'eau d'essai était-il dans la plage des
41 | valeurs typiques de I'environnement au Canada 1 Oui Moyenne 7,97
(629)?
La température de I'eau d'essai était-elle dans
42 | la plage des valeurs typiques de 1 Oui Moyenne 25,1
I'environnement au Canada (5 & 27 °C)?
La valeur de la toxicité était-elle inférieure a
43 | celle de la solubilité de la substance dans 3 Oui
l'eau?
Résultat
Valeurs de la toxicité (fournir parametres et CSEO 2,8 jc')urs
44 valeurs) s. 0. s. 0. (durée) :
1,13 mg Sh/L
CSEO 28 jours
(poids) : 2,31 mg
45 Autres parametres indiqués — p. ex., FBC/FBA, s o Sb/L; CMAT
CMEO/CSEO (préciser)? T (durée) : 1,62
(poids) : 3,22 mg
Sb/L
26 Autr_es effet_s_n'omfs |nd|,ql_1e_s'(p. ex., s o Non
carcinogénicité, mutagénicité)?
47 | Note: ... % 82,9
48 | Code de fiabilité d'Environnement Canada : 1
49 Ce_ttego.rle de fiabilité (élevée, satisfaisante, Confiance élevée
faible) :
50 | Remarques
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Annexe 2 : Critéres et considerations de détermination de la qualité des valeurs des
FBC et des FBA et autres rapports de bioaccumulation pour les métaux et les
éléments

Les critéres et les considérations suivants ont été utilisés pour déterminer la fiabilité des
¢tudes sur les facteurs de bioconcentration (FBC) et de bioaccumulation (FBA) servant
dans cette évaluation préalable.

10.

11.

Aucune preuve n'est fournie quant a l'effet que 1'état stable (ES) est atteint entre les concentrations
chimiques de l'organisme d'essai et celles des milieux environnants (les FBC et les FBA doivent
étre obtenus a 1'état stable). Les méthodes de calcul peuvent étre basées sur les constantes du taux
cinétique ou sur les concentrations obtenues a I'état stable (le dernier étant appelé « Etude & 1'état
stable »).

Les FBA mesurés selon les expositions au terrain définies en temps sont préférables aux FBC
dérivés en laboratoire car ils fournissent des renseignements sur le comportement de
bioaccumulation réel de I'¢lément dans l'environnement et car ils comprennent une mesure de
bioaccumulation qui indique toutes les voies d'absorption et d'élimination chimique.

Les rapports d'échantillonnage en environnements naturels offrent des avantages semblables au
point précédent mais 1'état stable doit étre jugé selon le cas.

Les concentrations de métaux de I'organisme d'essai et de I'eau sont mesurées simultanément.

Les concentrations de métaux dans I'eau sont infériecures afin (1) de minimiser les baisses des
FBC/FBA avec les augmentations des niveaux d'exposition, (ii) d'étre situées bien en dega des
niveaux causant la toxicité chronique (p. ex., OCDE, 1996 et 1993)) et (iii) de maintenir les
concentrations dans l'eau et les tissus bien au-dessus des seuils de détection.

Les détails méthodologiques sont fournis (poids de I'organisme, répétition, utilisation de témoins,
méthode d'analyse chimique, qualité de I'eau).

L'assurance de la qualité¢ et le contrdle de la qualité, les vérifications d'AQ et de CQ, sont
indiquées de facon a permettre de juger du respect des bonnes pratiques de laboratoire.

Dans la mesure du possible, les FBC et les FBA sont exprimés en fonction du poids humide.
Lorsque l'information publiée le permet, les concentrations corporelles sont corrigées pour les
concentrations de métaux dans les intestins, et les rapports de bioaccumulation sont corrigés pour
les concentrations de fond de métaux dans l'organisme d'essai et 1'eau.

Le degré d'essentialité du métal est pris en compte. Par exemple, on prévoit que les FBC et les
FBA seront peu utiles pour les macro-éléments. Les éléments définis par la science comme des
macronutriments comprennent H, C, N, O, P, S, CI, Ca, Mg, Na, K et Fe (Markert, 1994). Dans ce
contexte, un micronutriment peut étre défini comme tout élément n'étant pas un macronutriment et
pour lequel on dispose de preuves de l'essentialité nutritionnelle.

Les mécanismes de détoxification sont pris en compte. Par exemple, les FBC et les FBA sont
moins importants pour les organismes qui stockent de grandes quantités de métaux sous forme
inerte ou pour les organismes qui régulent les métaux a un taux tissulaire constant quel que soit le
niveau d'exposition.

Les études qui recensent les concentrations de métaux dans l'eau et dans les tissus mesurées avant
1977 et 1978 sont généralement jugées peu fiables en raison de nombreuses difficultés analytiques
de 1'époque, entrainées notamment par des sources de contamination par inadvertance, une faible
reproductibilité et des problémes associés a la filtration et la séparation des formes dissoutes et
particulaires des métaux dans 'eau (voir Batley et Gardner, 1977; Benes et Steinnes, 1974; Hume,
1973; Stevenson, 1985).

Facteurs pris en compte dans I'évaluation du FABS sol, du FABS sédiments, du
FBAmMetdu FTT :

12.

Tous les critéres cités précédemment, sauf le critére n° 8, peuvent étre transposés dans 1'évaluation
des rapports de bioaccumulation actuels. Le critére n° 8 a été remplacé par les critéres ci-apres.
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13. Dans la mesure du possible, le FABS sol, le FABS sédiments, le FBAm et le FTT sont exprimés
en fonction du poids humide. Les rapports de bioaccumulation sont corrigés pour les
concentrations de fond de métaux dans les organismes d'essai et les compartiments abiotiques.

14. Dans la mesure du possible, les concentrations tissulaires dans les intestins nettoyés doivent étre
prises en compte pour les organismes exposés aux sédiments contamings.

15. Dans la mesure du possible, les concentrations tissulaires dans les intestins non nettoyés doivent
étre prises en compte dans les calculs du transfert trophique.

Les études choisies pour la présente évaluation peuvent ne pas répondre a tous les critéres ci-dessus et leur
fiabilité peut étre ¢levée a modérée; celles jugées peu fiables n'ont pas été retenues. Ces évaluations
critiques sont réalisées a 'aide des sommaires de rigueur d'études mis au point pour les données de
bioaccumulation. Ces sommaires sont disponibles sur demande.
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Annexe 3. Estimations de la limite supeérieure de I'absorption quotidienne
d'antimoine (et de trioxyde de diantimoine) par la population générale du Canada

Absorption estimée (ug/kg p.c. par jour) de trioxyde de diantimoine par divers groupes d'age
Voie 0 & 6 mois* \ . . .
\ . - - 05a 5a1l 12a 20a 60 ans et
d'exposition Allaités? Avec szu'g3 Sans |<’:!It, 4 ans* ans® 19 ans® 59 ans’ plus®
maternisé® | maternisé
N 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
(<0,0005) | (<0,0005) | (<0,0005) | (<0,0005) | (<0,0005) | (<0,0005) | (<0,0005) | (<0,0005)
Eau potable10 0,00 0,14 0,03 0,02 0,02 0,01 0,01 0,01
bA;i;I;ZIrlltss‘ o 0,00 0,00 3,32 2,64 1,75 1,05 0,94 0,76
Sol" 0,36 0,36 0,36 0,59 0,19 0,05 0,04 0,04
gtt’;fer?;i)o)” 0,37 0,50 3,72 3,24 1,96 1,11 0,99 0,81
Absorption
tecs):?r!r?ée” 0.44 0,60 4,46 3,89 2,35 1,33 1,19 0,07
ngzoa)

On présume que le nourrisson pése 7,5 kg, respire 2,1 m® d'air par jour, boit 0,8 L d'eau par jour (lait
maternisé) ou 0,3 L d'eau par jour (lait non maternisé) et ingére 30 mg de sol par jour (Santé Canada,
1998).

Aucune donnée n'a été déterminée pour les concentrations de trioxyde de diantimoine dans le lait
maternel.

Pour les nourrissons exclusivement nourris au lait maternisé, 1'absorption d'eau est synonyme
d'absorption de nourriture. Aucune donnée n'a été déterminée au sujet des concentrations de trioxyde
de diantimoine dans le milieu environnemental, au Canada ou ailleurs. La concentration d'antimoine
dans I'eau (0,97 pg/L) utilisée pour reconstituer le lait maternisé était basée sur une étude sur l'eau
potable canadienne (MOE, 2002). Environ 50 % odes enfants non nourris au lait maternisé ont
commencé a manger des aliments solides a 4 mois, et 90 % ont commencé a 6 mois (SBSC, 1990).
En supposant que l'enfant pése 15,5 kg, respire 9,3 m® d'air par jour, qu'il boit 0,7 L d'eau par jour et
qu'il ingere 100 mg de sol par jour (Santé Canada 1998).

En supposant que I'enfant pése 31 kg, respire 14,5 m’ d'air par jour, qu'il boit 1,1 L d'eau par jour et
qu'il ingere 65 mg de sol par jour (Santé Canada, 1998).

En supposant que le jeune pése 59,4 kg, respire 15,8 m® d'air par jour, qu'il boit 1,2 L d'eau par jour et
qu'il ingere 30 mg de sol par jour (Santé Canada, 1998).

En supposant que la personne pése 70,9 kg, respire 16,2 m® d'air par jour, qu'elle boit 1,5 L d'eau par
jour et qu'elle ingére 30 mg de sol par jour (Santé Canada 1998).

En supposant que la personne pése 72 kg, respire 14,3 m® d'air par jour, qu'elle boit 1,6 L d'eau par jour
et qu'elle ingere 30 mg de sol par jour (Santé Canada, 1998).

Aucune donnée n'a été recensée concernant les concentrations de trioxyde de diantimoine dans I'air, les
concentrations d'antimoine ont donc €té utilisées. La concentration maximum d'antimoine recensée
dans I'air ambiant en Ontario était de 0,0026 pg/m’ selon une surveillance continue en 2001 (MOE,
2002). Puisque les concentrations de 1'air intérieur n'étaient pas disponibles, les concentrations de l'air
ambiant ont été utilisées comme substitut.

Aucune donnée n'a été recensée concernant les concentrations de trioxyde de diantimoine dans l'eau,
les concentrations d'antimoine ont donc ét¢ utilisées. La concentration maximum d'antimoine recensée
dans 'eau potable au Canada était de 0,97 pg/L selon une étude menée a Port Colborne, en Ontario
(MOE, 2002). La concentration maximum d'antimoine issue des infiltrations des bouteilles en
plastiques PET dans I'eau potable était de 1,31 pg/L (Dabeka et al., 2002). Puisque cette concentration
est supérieure a celle recensée pour I'eau du robinet, cette valeur a été utilisée pour calculer
l'exposition.

Aucune donnée n'a été recensée concernant les concentrations de trioxyde de diantimoine dans les
aliments, les concentrations d'antimoine dans les produits alimentaires ont donc été utilisées. Les
estimations de l'absorption par les aliments sont basées sur les concentrations des aliments qui
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représentent 12 groupes alimentaires considérés dans le calcul de I'absorption (la concentration
maximum étant pour les huiles de cuisson avec 160 pg/kg). Dans les cas ou l'antimoine n'a pas été
détecté, la limite de détection de 20 ug/kg était utilisée (Santé Canada, 1998) :
- Produits laitiers : non détecté dans le lait ou le fromage et le beurre, limite de détection de moins
de 20 pg/kg (Enviro-Test Laboratories, 1992)
- Graisses : détecté a une concentration de 160 pg/kg dans les huiles de cuisson (Enviro-Test
Laboratories, 1992)
- Fruits et produits a base de fruits : non détecté dans les fruits, limite de détection de moins de
20 pg/kg (Enviro-Test Laboratories, 1992)
- Légumes (incluant les légumineuses) : détecté a une concentration de 21 pg/kg dans les
légumes-racines cultivés dans les potagers (MOE, 2002)
- Produits céréaliers : non détecté dans les produits céréaliers, limite de détection de moins de
20 ug/kg (Enviro-Test Laboratories, 1992)
- Viandes et volailles : non détecté dans les produits de viande, limite de détection de moins de
20 pg/kg (Enviro-Test Laboratories, 1992)
- Poissons : détecté a une concentration de 80 pg/kg (Enviro-Test Laboratories, 1992)
- (Eufs : non détecté dans les ceufs, limite de détection de moins de 20 pg/kg (Enviro-Test
Laboratories, 1992)
- Aliments principalement a base de sucre : non détecté dans les aliments a base de sucre, limite de
détection de moins de 20 pg/kg (Enviro-Test Laboratories, 1992)
- Plats préparés : non détecté dans les plats préparés/soupes, limite de détection de moins de
20 pg/kg (Enviro-Test Laboratories, 1992)
- Boissons : non détecté dans les boissons alcooliques ou les boissons gazeuses, limite de détection
de moins de 20 pg/kg (Enviro-Test Laboratories, 1992)
Aucune donnée n'a été recensée concernant les concentrations de trioxyde de diantimoine dans le sol
ou la poussiére domestique, les concentrations d'antimoine ont donc été utilisées. La concentration
maximum d'antimoine mesurée dans le sol des maisons d'Ottawa, en Ontario, était de 91,1 ng/g (MOE,
2002). Les concentrations du 95° centile d'antimoine mesure dans la poussiére domestique de
50 maisons d'Ottawa, en Ontario, était de 15,38 ug/g (95° centile) (Rasmussen et al., 2001). La valeur
maximum d'antimoine dans le sol (91,1 pg/g) (plutdt que la concentration la plus basse dans la
poussiere domestique) a été utilisée pour calculer les estimations d'absorption d'antimoine, et ces
estimations ont été converties en estimations de 'absorption de trioxyde de diantimoine du sol.
Toutes les concentrations utilisées parvenaient des mesures d'antimoine dans l'environnement, car il
n'existe aucune donnée documentée sur le trioxyde de diantimoine. Pour estimer I'absorption
quotidienne de trioxyde de diantimoine, le rapport molaire de 1,2 a été utilisé; la multiplication de
l'absorption d'antimoine totale par cette valeur 1,2 donne I'absorption de trioxyde de diantimoine
estimée.
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Annexe 4. Estimation de la limite supérieure de I'exposition cutanée au trioxyde de
diantimoine par la poussiére domestique selon la méthode d'Environ (2003a, b)

Absorption estimée (ng/kg p.c. par jour) de trioxyde de diantimoine par divers
Voie groupes d'age
d'exposition X 9 de0,5a de5a del23 de20a 60 ans et
P 026 mois 4 ans® 11 ans® 19 ans’ 59 ans® plus®
Exposition
cutanée a la 0,54 0,41 0,41 0,37 0,50 0,49
poussiére’

' En supposant que le nourrisson pése 7,5 kg (Santé Canada, 1998), que la surface de ses mains, ses bras,

ses jambes et ses pieds représente 1 695 cm” (Santé Canada, 1995), que l'adhérence de la poussiére a la
peau est de 0,05 mg/cm® par jour et que la fréquence d'exposition est de 24 h par jour (Environ, 2003a,
b), le facteur d'absorption est de 0,26 %.

En supposant que l'enfant pése 15,5 kg (Santé Canada, 1998), que la surface de ses mains, ses bras, ses
jambes et ses pieds représente 2 890 cm? (Santé Canada, 1995), que I'adhérence de la poussiére a la peau
est de 0,05 mg/cm? par jour et que la fréquence d'exposition est de 22 h par jour (moyenne des enfants de
1 a2 ansetde3 a5 ans) (Environ, 2003a, b), le facteur d'absorption est de 0,26 %.

En supposant que I'enfant pése 31,0 kg (Santé Canada, 1998), que la surface de ses mains, ses bras, ses
jambes et ses pieds représente 5 120 cm? (Santé Canada, 1998),que l'adhérence de la poussiére a la peau
est de 0,07 mg/cm? par jour (moyenne des enfants de 3 a 5 ans, de 6 4 8 ans, et de 9 a 11 ans) et que la
fréquence d'exposition est de 18 h par jour (moyenne des enfants de 3 4 5 ans, de 6 a 8 ans, etde 9 a

11 ans) (Environ, 2003a, b), le facteur d'absorption est de 0,26 %.

En supposant que l'adolescent pese 59,4 kg (Santé Canada, 1998), que la surface de ses mains, ses bras,
ses jambes et ses pieds représente 9 390 cm” (Santé Canada, 1995), que l'adhérence de la poussiére a la
peau est de 0,07 mg/cm® par jour et que la fréquence d'exposition est de 17 h par jour (Environ, 2003a,
b), le facteur d'absorption est de 0,26 %.

En supposant que 1'adulte pése 70,9 kg (Santé Canada, 1998), que la surface de ses mains, ses bras, ses
jambes et ses pieds représente 10 555 cm? (Santé Canada, 1995), que I'adhérence de la poussiére 4 la
peau est de 0,07 mg/cm’ par jour et que la fréquence d'exposition est de 24 h par jour (Environ, 2003a,
b), le facteur d'absorption est de 0,26 %.

En supposant que I'adulte pése 72,0 kg (Santé Canada, 1998), que la surface de ses mains, ses bras, ses
jambes et ses pieds représente 10 555 cm?” (Santé Canada, 1995), que l'adhérence de la poussiére a la
peau est de 0,07 mg/cm’ par jour et que la fréquence d'exposition est de 24 h par jour (Environ, 2003a,
b), le facteur d'absorption est de 0,26 %.

Les concentrations d'antimoine ont ét¢ mesurées dans la poussiere intérieure dans le cadre d'études au
Canada et en Australie. La concentration maximum d'antimoine mesurée dans la poussi¢re domestique
était de 15,38 mg/kg. Cette valeur est tirée d'une étude canadienne sur la poussiére prélevée dans des
maisons aux alentours Ottawa, en Ontario (Rasmussen et al., 2001). Toutes les absorptions estimées ont
été converties par le poids molaires pour donner I'exposition cutanée au trioxyde de diantimoine. Voir
ci-dessous pour un exemple de calcul.
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Exemple de calcul

g/ug (FC,), I'adhérence de la poussicre a la peau (AR oussicre) €5t de 0,05
mg/cm? par jour, surface de peau exposée (S,) (mains, bras, jambes et
pieds) de 2890 cm? (Santé Canada, 1995), fréquence d'exposition 4 la
maison (FE,,) est de 22 h/jour, facteur de conversion jour/heure (FC,) de
0,0417 jour/h, poids corporel de 15,5 kg (Santé Canada, 1998), et facteur
d'absorption par voie cutanée (FA,) est de 0,0026 (EURAR, 2008).

Absorption =

onussiérP o FCl o ARﬂoussiérP X Sa_t o FAQ X FEm o FCZ

P.C.

=15,38 ug/g x 1 x 10°® g/ug x 0,05 mg/cm” par jour x 2890 cm” x 0,0026
x 22 h/jour x 0,0417 jour/h / 15,5 kg

=3,42 x 107 mg Sb/kg p.c. par jour x 1,2 Sb,03/Sb

=4,10 x 107 mg Sb,0,/kg p.c. par jour

Scénario Hypothéses EXPOS,ItIOH
estimée
Exposition | Cutanée — Enfants (0,5 a 4 ans) 0,41 ng/kg p.c.
ala Suggéré par Environ (2003a, b) pour un nourrisson agé de moins d'un an : | par jour
poussiére Concentration d'antimoine dans la poussiére domestique (Cpoussicre) €5t de
15,38 pg/g (Rasmussen et al., 2001). Facteur de conversion de 1 x 107 (Sb03)
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Annexe 5 : Estimations de la limite supérieure de I'exposition potentielle au trioxyde
de diantimoine par les produits de consommation

Produit de
consommation
Scénario

Hypothéses

Exposition
estimée

Etre assis sur un sofa

Cutanée — Enfant (agé de 0,5 a 4 ans)

Utiliser le scénario pour le trioxyde de diantimoine du CNR
(2000). Ce scénario suppose qu'une personne passe 25 % de sa
journée (exposant ainsi 25 % de son corps) assis sur un meuble
rembourr¢ traité au trioxyde de diantimoine, ou les vétements
n'offrent aucune barriére a la migration et ou il y a suffisamment
d'eau (p. ex. la transpiration) pour permettre la dissolution. Pour
calculer I'absorption de trioxyde de diantimoine causée par
l'exposition cutanée, les hypothéses suivantes sont posées :
densité de la surface (S,: taux d'application au tissu ou de
I'enduction d'envers) : de 2,5 mg/cm* (EURAR, 2008), surface du
corps en contact (A, 25% du tronc supérieur [tronc, bras et
cou]) : 758,5 cm’ (Santé Canada, 1995), taux partiel d'extraction
par la transpiration (i) : 0,001/24 h (CNR, 2000), fréquence
d'exposition (fg) : 6 h/jour, et poids corporel (p.c.) : 15,5 kg
(Santé Canada, 1998).

Exposition moyenne
=S X Ap X py x fp
p.c.

= 2.5 mg/cm® x 758,5 cm” x 0,001/24 h x 6 h/jour
15,5 kg

= 0,030 mg /kg p.c. par jour

0,03 mg/kg p.c.
par jour
(comme
trioxyde de
diantimoine)

Etre étendu sur un
couvre-matelas
(par l'intermédiaire
de la transpiration)

Cutanée — Nourrissons (agés de 0 a 6 mois)

Utiliser le scénario et les valeurs par défaut pour le trioxyde de
diantimoine de la CPSC (2006b). Le scénario prévoit qu'une
personne endormie tournera et transpirera pendant son sommeil,
exposant ainsi toute la surface de son corps au couvre-matelas et
permettant a I'antimoine de migrer vers sa peau. Les draps ou les
vétements ne représentent pas une barriére. Pour calculer
l'exposition cutanée au trioxyde de diantimoine, les hypothéses
suivantes sont posées : densité de la surface de trioxyde de
diantimoine (S,) de 3,24 pg/cm?, surface du corps en contact (Ay)
de 3 460 cm? (Santé Canada, 1995), taux d'absorption (f,) de 5 %
par jour (ou 0,002 h™' = 0,05/24 h), durée de I'exposition (t) de

15 h (Howard et Wong, 2001) et poids corporel (p.c.) de 7,5 kg
(Santé Canada, 1998).

Exposition moyenne
=Sa X Ap X py x fp
p.c.

=3.24 ug/em’® x 3460 cm” x 0,002 h™ x 15h
7,5 kg

=443 pg/kg p.c. par jour

45 ng/kg p.c.
par jour
(comme
trioxyde de
diantimoine)
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Produit de .
. . Exposition
consommation Hypothéses .
. . estimee
Scénario
Etre étendu sur un Cutanée — Enfant (agé de 0,5 a 4 ans)
couvre-matelas Utiliser le scénario et les valeurs par défaut pour le trioxyde de 2,2 ng/kg p.c.
(par l'intermédiaire diantimoine de la CPSC (2006b). Le scénario prévoit qu'un par jour
de l'urine)? enfant urinera au lit de manicre intermittente et qu'il tournera (comme
pendant son sommeil, exposant ainsi toute la surface de son corps | trioxyde de
au couvre-matelas. Les draps ou les vétements ne représentent diantimoine)

pas une barriere. Pour calculer 1'exposition cutanée au trioxyde
de diantimoine, les hypothéses suivantes sont posées : densité de
la surface de trioxyde de diantimoine (S,) de 3,24 pg/cm’,
surface du corps en contact (Ap) de 3 980 cm” (Santé Canada,
1995), taux d'absorption (f,) de 5 % par jour, durée de
l'exposition (t) de 13 h (Howard et Wong, 2001), nombre
d'expositions par jour (N) de 1, nombre de jours d'exposition
pendant la période moyenne (N,) de 3, période moyenne (t,) de
30 jours et poids corporel (p.c.) de 15,5 kg (Santé Canada, 1998).

Exposition moyenne
=S8, X Ap X £, X t X N X Ny
p.c. X ta

=3.24 ug/em’® x 3980 cm” x 0,002 h™" x 13 h x 1 jour™ x 3 jours
15,5 kg % 30 jours

= 2,16 pg/kg p.c. par jour

Etre assis sur un
meuble rembourré

Inhalation — Particules

Utiliser le scénario et les valeurs par défaut pour le trioxyde de
diantimoine du CNR (2000). Le scénario prévoit qu'une personne
passe 25 % de sa vie dans une piéce de 30 m® qui contient 30 m*
de tissu traité au trioxyde de diantimoine. Pour calculer la
concentration moyenne de trioxyde de diantimoine li¢ aux
particules respirables dans une piéce, les hypothéses suivantes
sont posées : densité de la surface (S, : taux d'application au tissu
ou de I'enduction d'envers) de 2,5 mg/cm?, facteur de conversion
de 1 x 10° pg/mg (CF,), surface de tissu traité au trioxyde de
diantimoine dans la piéce (A.) de 30 m?, facteur de conversion de
1 x 10* cm*m’ (CF,), taux de rejet du trioxyde de diantimoine
() calculé au moyen de 1'équation 5 du chapitre # du CNR
(2000) de 2,3 x 10 "/jour, volume de la piéce (V,) de 30 m’ et
taux d'échange d'air (R,) de 0,25 de changement d'air a I'heure

(6 changements d'air par jour) (CNR, 2000).

Concentration moyenne
=8, x CF; x A, x CFp X u,
V, xR,

=2,5 mg/em® x 1 000 pg/mg x 30 m* x 1x10* cm*m? x 2,3x 10 "/jour/
30 m® x 6 changements d'air/jour

= 0,958 pg/m’ x 0,25/jour (période de temps dans la piéce)

= 0,24 pg/m’ par jour

0,24 pug/m’ par
jour

(comme
trioxyde de
diantimoine)
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Produit de .
. . Exposition
consommation Hypothéses o
p . estimee
Scénario
Machonnement de Orale — Nourrissons (agés de 0 a 6 mois)
polyester utilisé pour | Utiliser le scénario et les valeurs par défaut pour le trioxyde de 0,7 png/kg p.c.
la peluche des jouets | diantimoine du CNR (2000). Le scénario prévoit qu'un enfant par jour
et du rembourrage suce un bout de tissu de 50 cm® pendant 1 heure chaque jour, (comme
pendant 2 ans. Pour calculer le taux d'absorption oral moyen de trioxyde de
trioxyde de diantimoine, les hypothéses suivantes sont posées : diantimoine)
densité de la surface (S,: taux d'application au tissu ou de
I'enduction d'envers) : 2,5 mg/cmz, surface du tissu mouillé a
chaque occurrence (Ay) : 50 cm?, délai de machonnement (t;) :
1 h/jour, taux d'extraction partiel par la salive (u,) est de 0,001
(CNR, 2000), et poids corporel (p.c.) : 7,5 kg (Santé Canada,
1998). Prévoit que tout I'antimoine dissous est consommeé.
Exposition moyenne
=S X Ac X py X &
p-c.
=2.5 mg/em’ x 50 em” x 0,001 x 0,0417
7,5 kg
=0,000694 mg/kg p.c. par jour
Machonnement de Orale — Nourrissons (agés de 0 a 6 mois) 0,2 ng/kg p.c.
couvre-matelas Les valeurs par défaut de la CPSC (2006a) pour 1'ingestion par par jour
voie orale. Le scénario prévoit que la migration du (comme
couvre-matelas a la surface de la peau facilite l'exposition orale trioxyde de
main a bouche en plus du léechement direct des levres et de la diantimoine)

bouche. Prévoit aussi l'absorption orale a 100 %. Pour calculer
l'exposition orale, les valeurs suivantes sont utilisées : application
cutanée (Lp: tests de migration a la surface) : 3,24pg/cm’, surface
de machonnement (A,;: ajout de la surface de la bouche, des
lévres et de la moitié de la main) : 11 cm?, efficacité de
l'extraction (E) : 0,038 (Environ, 2003), nombre d'expositions par
jour (N) : 1, et poids corporel (p.c.): 7,5 kg.

Exposition moyenne
=Lp XAy xEXN
p.c.

=3.24ng/cm? x 11 cm® x 0,038 x 1
7,5 kg

= 0,18 pg/kg p.c. par jour

'"Tous les calculs indiqués dans cette annexe référent au scénario de pire éventualité. D'autres groupes d'dge
ont également été considérés lorsque applicable.
D'aprés les hypothéses, les enfants portent des couches et I'énurésie chronique cesse chez la plupart des
enfants avant I'age de 11 ans (Howard et Wong, 2001).
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Annexe 6 : Résumé des renseignements sur les effets du trioxyde de diantimoine

Paramétre

| Doses ou concentrations minimales avec effets observés'/résultats

Essais sur des animaux de laboratoire et in vitro

Toxicité aigué

DLs par voie orale (rat) = >600 mg/kg p.c. (Fleming, 1982).

Autres DLg, par voie orale (rat) = >16 000-34 600 mg/kg p.c. (Smyth et Thompson,
1945; Smyth et Carpenter, 1948; Gross et al., 1955a; Ebbens, 1972; Myers et al.,
1983).

CLsg par inhalation (rat) = >5 200 mg/m’ (par voie nasale seulement) sur une
exposition de 4 h (LPT et IAOIA, 2006).

DLsp par voie cutanée (lapin) = >2 000 mg/kg p.c. sur une exposition de 24 h
(Ebbens, 1972).

Autres DLsg par voie cutanée (lapin) = >8 000—8 300 mg/kg p.c. (Gross et al.,
1955a; Myers et al., 1983).

Dose toxique a
court terme pour
l'exposition
répétée

DMEO minimale par voie orale : 1 000 mg/kg p.c. par jour d'aprés une diminution
du gain de poids corporel chez les rats Sprague-Dawley Crl : rats CD (six par sexe
par groupe) auxquels ont a administré oralement du trioxyde de diantimoine a des
doses de 0, 250, 500 ou 1000 mg/kg p.c. par jour pendant 21 jours. Aucun signe
clinique n'a été signalé (Kirkland et al., 2007).

[études supplémentaires : Smyth et Thompson, 1945; Smyth et Carpenter, 1948;
Fleming, 1982; Hiraoka, 1986]

CMEO la plus faible par inhalation : 2,6 mg/m® d'aprés une augmentation du
poids des poumons et des changements pulmonaires chez les rats Sprague-Dawley
femelles (26 par groupe) traités au trioxyde de diantimoine a des doses de 0, 2,6, 4,4
ou 6,3 mg/m’ (par voie nasale seulement, pureté de 99,87 %), 6 h/jour durant les
jours 0 a 19 de gestation. Une augmentation du poids absolu et relatif des poumons
par rapport au poids du cerveau a été observée dans tous les groupes exposés. Les
changements pulmonaires comprenaient I'accumulation de macrophages pigmentés,
des éléments dispersés en inflammation aigiie (0/10, 7/10, 4/10, 6/10) et une
hyperplasie des cellules de type I (0/10, 5/10, 4/10, 5/10) aux doses de 0, 2,6, 4,4 et
6,3 mg/m3, respectivement (MPI Research, Inc., 2003).

[études supplémentaires : NTP, 2007a, 2007b]

Aucune étude concernant 'absorption cutanée n'a été recensée.
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Parameétre Doses ou concentrations minimales avec effets observés'/résultats
Toxicité DMEO minimale par voie orale : 500 mg/kg p.c. par jour basée sur des
subchronique changements hispathologiques au foie et une augmentation de 1'activité d'aspartate

transaminase (sérum glutamo-oxalacétique transaminase ou SGOT) chez les rats
males Wistar (cinq par groupe) traités au trioxyde de diantimoine a 0, 1 ou 2 % de
leur régime (correspondant a 0, 500, 1 000 mg/kg p.c. par jour respectivement)
pendant 24 semaines. Une enflure trouble de la travée hépatique a été observée chez
3 animaux sur 5 ayant un régime de 1 %, et chez 2 animaux sur 5 ayant un régime de
2 %. Une augmentation importante du sérum glutamo-oxalacétique transaminase a
été observée avec les régimes a 1 % et a 2 %, et une augmentation importante du
niveau de phosphatase alcaline a été observée avec les régimes a 2 %. Une
diminution importante, quoique tout a fait normale, du nombre de globules rouges a
été observée avec les régimes a 1 % et a 2 %. Cette étude n'a pas été utilisée dans les
évaluations des risques de I'EURAR (2008) et du CNR (2000), en raison des groupes
de petite taille et du fait que seuls les résumés et les tableaux de données étaient
disponibles en anglais (Sunagawa, 1981).

Autres DMEO : 1 686 mg/kg p.c. par jour (méle) et 1 879 mg/kg p.c. par jour
(femelle) basée sur une augmentation de 10 % du poids relatif et du poids absolu du
foie chez les rats Wistar (12 par sexe par groupe) auxquels on a administré du
trioxyde de diantimoine (pureté de 99 %) a des doses de 0, 84, 421 ou 1 686 mg/kg
p-c. par jour (méles) et de 0, 97, 494 ou 1 879 mg/kg p.c. par jour (femelles) pendant
90 jours. Chez les males, une augmentation importante des triglycérides sériques et
du nombre de globules rouges, et une diminution importante de l'activité de la
phosphatase alcaline ont été observées avec les doses de 1 686 mg/kg p.c. par jour.
Chez les femelles, une augmentation importante du cholestérol sérique et de
l'activité de 'aspartate aminotransférase a été observée avec les doses de 1879 mg/kg
p.c. par jour, et une diminution liée a la dose administrée de 'activité de la
phosphatase alcaline a été constatée avec les doses de 494 et de 1 879 mg/kg p.c. par
jour. Des kystes a I'nypophyse a la dose maximale (4/12 chez les males, 3/13 chez
les femelles) comparativement aux témoins (1/12 chez les males et les femelles) ont
été considérés comme des événements spontanés courants dans cette souche de rats
et les valeurs étaient dans les limites historiques (Hext et al., 1999).

[études supplémentaires : Gross et al., 1955a]

CMEO minimale par inhalation : 23,46 mg/m’ basée sur une augmentation du
poids des poumons et des changements pulmonaires chez des rats Fischer 344 (50
par sexe par groupe) exposés (tout le corps) a 0, 0,25, 1,08, 4,92 ou 23,46 mg/m’ de
trioxyde de diantimoine (pureté de 99,68 %) 6 h/jour, 5 jours/semaine pendant 13
semaines, suivie d'une période de rétablissement de 27 semaines. Cinq rats par sexe
par groupe ont été arrétés apres 1, 2, 4, 8 et 13 semaines d'expositioneta 1, 3,9, 18
et 27 semaines apreés 'exposition. Des augmentations importantes du poids absolu
moyen et du poids relatifs des poumons ont été observées a 4,92 et 23,46 mg/m’,
sans aucun rétablissement dans le groupe exposé a 23,46 mg/m’ 27 semaines aprés
I'exposition. Des macrophages alvéolaires, une hyperplasie pneumonocyte et un
épaississement des parois alvéolaires ont été observés a 4,92 et 23,46 mg/m’ pendant
et aprés 27 semaines d'exposition. Une augmentation importante de 'incidence
d'irrégularités de la cornée (30 %) a été observée dans tous les groupes exposés, sans
aucun rétablissement. Une fibrose pulmonaire et des changements inflammatoires
ont été observés dans les groupes y compris chez les témoins (Newton et al., 1994).

[études supplémentaires : Dernehl et al., 1945; Gross et al., 1952, 1955b; Cooper et
al., 1968]

Aucune étude concernant 1'absorption cutanée n'a été recensée.
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Paramétre Doses ou concentrations minimales avec effets observés'/résultats
Toxicité- DMEO minimale par voie orale : 500 mg/kg p.c. par jour basée sur des
subchronique changements hispathologiques au foie et une augmentation du sérum glutamo-

oxalacétique transaminase chez les rats males Wistar (5/groupe) traités au trioxyde
de diantimoine a 0, 1 % ou 2 % de leur régime (correspondant a 0, 500, 1 000 mg/kg
p-c. par jour respectivement) pendant 24 semaines.

Une enflure trouble de la travée hépatique a été observée chez 3 animaux sur 5 ayant
un régime de 1 %, et chez 2 animaux sur 5 ayant un régime de 2 %. Une
augmentation importante du sérum glutamo-oxalacétique transaminase a été
observée avec les régimes a 1 % et a 2 %, et une augmentation importante du niveau
de phosphatase alcaline a été observée avec les régimes a 2 %. Une diminution
importante, quoique tout a fait normale, du nombre de globules rouges a été
observée avec les régimes a 1 % et a 2 %. Non utilisée dans les évaluations des
risques de I'EURAR (2008) et du CNR (2000) basées sur des groupes de petite taille.
Seuls les résumés et les tableaux de données étaient disponibles en anglais
(Sunagawa, 1981).

Autre DMEO : 1 686 mg/kg p.c. par jour (méle) et 1 879 mg/kg p.c. par jour
(femelle) basée sur une augmentation de 10 % du poids relatif et du poids absolu du
foie chez les rats Wistar (12/sexe/groupe) auxquels on a administré 0, 84, 421 ou

1 686 mg/kg p.c. par jour (méle) et 0, 97, 494, ou 1 879 mg/kg p.c. par jour (femelle)
de trioxyde de diantimoine (pureté de 99 %) pendant 90 jours. Chez les males,
augmentation importante des triglycérides sériques et du nombre de globules rouges,
et diminution importante de l'activité de la phosphatase alcaline observées avec les
doses de 1 686 mg/kg p.c. par jour. Chez les femelles, augmentation importante du
cholestérol sérique et de l'activité de 1'aspartate aminotransférase observée avec les
doses de 1879 mg/kg p.c. par jour, et diminution liée a la dose administrée de
l'activité de la phosphatase alcaline observées avec les doses de 494 et de 1 879
mg/kg p.c. par jour. Des kystes a 'hypophyse a la dose maximale (4/12 chez les
males, 3/13 chez les femelles) comparativement aux témoins (1/12 chez les males et
les femelles) ont été considérés comme des événements spontanés courants dans
cette souche de rats et les valeurs étaient dans les limites historiques (Hext et al.,
1999).

[études supplémentaires : Gross et al., 1955a]

CMEO minimale par inhalation : 23,46 mg/m® basée sur une augmentation du
poids des poumons et des changements pulmonaires chez des rats Fischer 344
(50/sexe/groupe) exposés (tout le corps) 4 0, 0,25, 1,08, 4,92 ou 23,46 mg/m’ de
trioxyde de diantimoine (pureté de 99,68 %) 6 h/jour, 5 jour/semaine pendant 13
semaines. suivie d'une période de rétablissement de 27 semaines. Cing/sexe/groupe
ont été arrétés apres 1, 2, 4, 8 et 13 semaines d'expositionet 1, 3,9, 18 et 27
semaines apres 1'exposition. Une augmentation importante du poids absolu moyen et
du poids relatifs des poumons a été observée a 4,92 et 23,46 mg/m’ sans aucun
rétablissement dans le groupe exposé a 23,46 mg/m’ 27 semaines aprés I'exposition.
Des macrophages alvéolaires, une hyperplasie pneumonocyte et un épaississement
des parois alvéolaires ont été observés a 4,92 et 23,46 mg/m’ pendant et aprés 27
semaines d'exposition. Une augmentation importante de l'incidence d'irrégularités de
la cornée (30 %) a été observée dans tous les groupes exposés, sans aucun
rétablissement. Une fibrose pulmonaire et des changements inflammatoires ont été
observés dans les groupes y compris chez les témoins (Newton et al., 1994).

[études supplémentaires : Dernehl et al., 1945; Gross et al., 1952; Gross et al.,
1955b; Cooper et al., 1968]

Aucune étude concernant l'absorption cutanée n'a été recensée.
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Toxicité chronique
et cancérogénicité

Cancérogénicité par inhalation chez les rats :

Un total de 148 rats Charles River Fischer femelles ont été divisées en trois groupes
(48 témoins, 50/exposées) et exposées (sur tout le corps) 4 0, 1,9 ou 5,0 mg/m’ de
trioxyde de diantimoine (pureté de 99,4 %, arsenic a 0,02 % et plomb a 0,2 %), 6
h/jour, 5 jours/semaine pendant 12 mois, suivie d'une période de rétablissement de 2
a 15 mois. Les concentrations d'exposition ont été déclarées pour I'antimoine (Sb) a
1,6 et 4,2 mg Sb/m3, respectivement et les valeurs correspondant au trioxyde de
diantimoine ont été calculées. Deux a huit animaux par groupe ont été sacrifiés avant
l'exposition, aprés 3, 6, 9 et 12 mois d'exposition et 1 an aprés 1'exposition. Une
augmentation importante de l'incidence de tumeurs aux poumons a été observée a
5,0 mg/m’ dans la région broncho-alvéolaire [carcinome squirrheux (0/28, 0/31,
15/34), carcinomes malpighiens pulmonaires (0/28, 0/31, 2/34) et adénomes
bronchiolaires (1/28, 1/31, 3/34) pour les expositions de 0, 1,9 et 5,0 mg/m’
respectivement]. La CMEO état de 1,9 mg/m’ basée sur une augmentation du poids
des poumons et des changements pulmonaires. Une augmentation du poids des
poumons et des changements pulmonaires (fibrose pulmonaire, hyperplasie
adénomateuse, hyperplasie pneumoncyte, changements inflammatoires, cellules
géantes multinucléées, macrophages pigmentés) ont observés a 1,9 et 5,0 mg/m’.
Une augmentation de l'inflammation focale subaigiie-chronique du tissu conjonctif et
une inflammation granulomateuse ont été observées a 5,0 mg/m’ (Watt, 1983).

Dans les études de Watt, des porcs (Sinclair S-1 miniatures, femelles, 2 témoins,
3/groupe exposé) ont été coexposés au trioxyde de diantimoine dans la méme
chambre que les rats pendant 12 mois, sans période de rétablissement. La CSEQ était
de 5,0 mg/m’.

Autre cancérogénicité par inhalation chez les rats :

Des rats Wistar (90/sexe/groupe, agés de 8 mois) ont été exposés (sur tout le corps) a
une dose 0 ou moyenne pondérée dans le temps (MPT) de 45 mg/m’ de trioxyde de
diantimoine [pureté non spécifiée, contaminants majeurs : plomb (0,23 %), étain
(0,21 %), arsenic (0,004 %)], 7 h/jour, 5 jours/semaine pendant 12 mois suivie d'une
période de rétablissement de 5 mois. Des sacrifices en série ont été effectués sur
S/sexe/groupe a 6, 9 et 12 mois d'exposition. Une augmentation importante de 27 %
dans l'incidence des tumeurs aux poumons a été observée chez les femelles exposées
5 mois apres 'exposition (19/70), comparativement a (0/69) chez les femelles
témoins. Les tumeurs aux poumons comprenaient 5 carcinomes squirrheux sur 19, 9
carcinomes malpighiens pulmonaires sur 19 et 11 adénomes et carcinomes
bronchiolaires sur 19. Aucune tumeur aux poumons n'a été recensée chez les témoins
et les males exposés. Les effets non néoplasiques comprenaient des changements
pulmonaires (fibrose interstitielle, hypertrophie et hyperplasie des cellules des parois
alvéolaires, et métaplasie des cellules colomnaires) chez les deux sexes et une
diminution importante du poids corporel chez les males (Groth et al., 1986).

Des rats Fischer 344 (CDF F344 Crl Br) (65/sexe/groupe) ont été exposés (sur tout
le corps) 4 0, 0,06, 0,51 ou 4,50 mg/m’ de trioxyde de diantimoine (pureté de 99,68 a
+ 0,10 %), 6 h/jour, 5 jours/semaine pendant 12 mois suivie d'une période de
rétablissement de 12 mois. Cing/sexe/groupe ont été arrétés apres 6 et 12 mois
d'exposition et 6 mois apres 1'exposition. L'incidence de néoplasmes était a l'intérieur
des limites historiques pour les témoins. Deux carcinomes pulmonaires ont été
recensés chez les males (1/50 chez les témoins et 4 4,5 mg/m”®) et 1/50 chez les
femelles 4 0,51 mg/m’. La CMENO était de 4,5 mg/m’ basée sur l'altération de la
clairance pulmonaire et sur des changements pulmonaires. Une réduction importante
du taux de clairance pulmonaire de 80 % et une sévérité minimale a modérée d'une
inflammation interstitielle chronique, de fibrose interstitielle, d'agrégats lymphoides,
d'inflammation granulomateuse et d'hyperplasie bronchiolaire et alvéolaire des
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poumons ont été observées a 4,50 mg/m’ chez les deux sexes. Une augmentation
importante de l'incidence de cataractes a été observée chez les femelles (13 %, 40 %,
36 %, 47 %) mais pas chez les males (11 %, 15 %, 21 %, 18 %) pour les groupes
exposés a 0, 0,06, 0,51, 4,5 mg/m3 , respectivement. Aucune différence n'a été
observée quant au gain de poids corporel, aux poids absolu et relatif des poumons, a
la chimie clinique, a I'hématologie ou a la survie. Une fréquence élevée
d'inflammation interstitielle chronique des poumons de tous les groupes exposés, y
compris les témoins, a été recensée (Newton et al., 1994).

Aucune étude par voie orale ou cutanée n'a été recensée.

Toxicité pour la
reproduction

Cancérogénicité par inhalation chez les rats :

Un total de 148 rats Charles River Fischer femelles ont été divisées en trois groupes
(48 témoins, 50 par groupe exposé) et exposées (sur tout le corps) a 0, 1,9 ou 5,0
mg/m’ de trioxyde de diantimoine (pureté de 99,4 %, arsenic a 0,02 % et plomb a
0,2 %), 6 h/jour, 5 jours/semaine pendant 12 mois, suivie d'une période de
rétablissement de 2 a 15 mois. Les concentrations d'exposition déclarées a 1,6 et 4,2
mg Sb/m’ concernaient I'antimoine, respectivement, et les valeurs correspondant au
trioxyde de diantimoine ont été calculées. Deux a huit animaux par groupe ont été
sacrifiés avant l'exposition, aprées 3, 6, 9 et 12 mois d'exposition et 1 an apres
l'exposition. Une augmentation importante de l'incidence de tumeurs aux poumons a
été observée a 5,0 mg/m’ dans la région broncho-alvéolaire [carcinome squirrheux
(0/28, 0/31, 15/34), carcinomes malpighiens pulmonaires (0/28, 0/31, 2/34) et
adénomes bronchiolaires (1/28, 1/31, 3/34) pour les expositions de 0, 1,9 et 5,0
mg/m’ respectivement]. La concentration minimale avec effet observé était de

1,9 mg/m’ en fonction d'une augmentation du poids des poumons et des
changements pulmonaires (fibrose pulmonaire, hyperplasie adénomateuse,
hyperplasie pneumoncyte, changements inflammatoires, cellules géantes
multinucléées, macrophages pigmentés) observés a 1,9 et 5,0 mg/m’. Une
augmentation de l'inflammation focale subaigiie-chronique du tissu conjonctif et une
inflammation granulomateuse ont été observées a 5,0 mg/m’® (Watt, 1983).

Dans les études de Watt (1983), des porcs (Sinclair S-1 miniatures, femelles, deux
par témoin, trois par groupe exposé) ont été coexposés au trioxyde de diantimoine
dans la méme chambre que les rats pendant 12 mois, sans période de rétablissement.
La CSEO était de 5,0 mg/m”.

Autre cancérogénicité par inhalation chez les rats :

Des rats Wistar (90 par sexe par groupe, 4gés de 8 mois) ont été exposés (sur tout le
corps) a une dose 0 ou moyenne pondérée dans le temps (MPT) de 45 mg/m’ de
trioxyde de diantimoine [pureté non spécifiée, contaminants majeurs : plomb

(0,23 %), étain (0,21 %), arsenic (0,004 %)], 7 h/jour, 5 jours/semaine pendant 12
mois suivie d'une période de rétablissement de 5 mois. Des sacrifices en série ont été
effectués sur cinq rats par sexe par groupe a 6, 9 et 12 mois d'exposition. Une
augmentation importante de 27 % dans l'incidence des tumeurs aux poumons a été
observée chez les femelles exposées 5 mois aprés 1'exposition (19/70),
comparativement aux femelles témoins (0/69). Les tumeurs aux poumons
comprenaient 5 carcinomes squirrheux sur 19, 9 carcinomes malpighiens
pulmonaires sur 19 et 11 adénomes et carcinomes bronchiolaires sur 19. Aucuns
effets ne comprenaient de changements pulmonaires (fibrose interstitielle,
hypertrophie et hyperplasie des cellules des parois alvéolaires, et métaplasie des
cellules colomnaires) chez les deux sexes et une diminution importante du poids
corporel chez les males (Groth et al., 1986).

Des rats Fischer 344 (CDF F344 Crl Br) (65 par sexe par groupe) ont été exposés
(sur tout le corps) a 0, 0,06, 0,51 ou 4,50 mg/m3 de trioxyde de diantimoine (pureté
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de 99,68 a £ 0,10 %), 6 h/jour, 5 jours/semaine pendant 12 mois suivie d'une période
de rétablissement de 12 mois. Cingq animaux par sexe par groupe ont été arrétés apres
6 et 12 mois d'exposition et 6 mois apres l'exposition. L'incidence de néoplasmes
était a l'intérieur des limites historiques pour les t¢émoins. Deux carcinomes
pulmonaires ont été recensés chez les males (1/50 chez les témoins et a 4,5 mg/m’)
et 1/50 chez les femelles 4 0,51 mg/m’. La CMENO était de 4,5 mg/m’ basée sur
l'altération de la clairance pulmonaire et sur des changements pulmonaires. Une
réduction importante du taux de clairance pulmonaire de 80 % et une sévérité
minimale a modérée d'une inflammation interstitielle chronique, de fibrose
interstitielle, d'agrégats lymphoides, d'inflammation granulomateuse et d'hyperplasie
bronchiolaire et alvéolaire des poumons ont été observées a 4,50 mg/m’ chez les
deux sexes. Une augmentation importante de 'incidence de cataractes a été observée
chez les femelles (13 %, 40 %, 36 %, 47 %) mais pas chez les méles (11 %, 15 %,

21 %, 18 %) pour les groupes exposés a 0, 0,06, 0,51, 4,5 mg/m3 , respectivement.
Aucune différence n'a été observée quant au gain de poids corporel, aux poids absolu
et relatif des poumons, a la chimie clinique, a I'hématologie ou a la survie. Une
fréquence élevée d'inflammation interstitielle chronique des poumons de tous les
groupes exposés, y compris les témoins, a été recensée (Newton et al., 1994).

Aucune étude concernant I'absorption cutanée n'a été recensée.

Toxicité pour la
reproduction

Toxicité pour la reproduction par ingestion DSEO : 1200 mg/kg p.c. par jour
basée sur des rats males (Crj : Wistar, de 7 a 8 par groupe) et des souris (Crj : CD-1,
de 8 a 10 par groupe) auxquels on a administré 0, 12 ou 1 200 mg/kg p.c. par jour de
trioxyde de diantimoine (pureté de > 99,999 %), 3 jours/semaine (rats) ou 5
jours/semaine (souris) pendant 4 semaines. Aucun effet n'a été¢ observé quant au gain
de poids corporel, les testicules, une surcharge de poids des organes sexuels ou les
caractéristiques du sperme (nombre, morphologie et motilité¢). La durée du traitement
était inférieure au temps nécessaire pour une spermatogenese complete (Omura et
al., 2002).

Toxicité pour la reproduction par inhalation DMENO : 250 mg/m’ basée sur une
diminution de la fertilité chez les rats femelles (10 témoins, 24 en traitement, souche
non spécifiée) exposées a 0 ou 250 mg/m’ de trioxyde de diantimoine (pureté non
spécifiée), 4 h/jour pendant 1 mois et demi a 2 mois avant la période
d'accouplement, puis durant la période d'accouplement et pendant la gestation
jusqu'a 3 a 5 jours avant l'accouchement. Bien que tous les témoins ont pu concevoir,
16 animaux sur 24 du groupe expos¢ ont congu, ce qui est considéré comme une
grande différence par 'EURAR (2008). Une moyenne de 6,2 descendants par portée
dans le groupe exposé a été observée comparativement a une moyenne de 8,3
descendants par portée dans le groupe des témoins. Aucun changement
morphologique n'a été observé chez les foetus. La détermination de la grossesse et
les données sur l'incidence de résorption ou de mortalité foetale n'ont pas été
déclarées (Belyaeva, 1967).

Aucune étude concernant 'absorption cutanée n'a été recensée.

Toxicité pour le
développement

CMENO minimale par inhalation pour la toxicité pour le développement chez
les rats : 0,082 mg/m’ basée sur des effets embryotoxique chez les rats femelles
(albinos, de 6 a 7 par groupe) exposées a 0, 0,027, 0,082 ou 0,27 mg/m’ de trioxyde
de diantimoine, 24 h/jour pendant 21 jours pendant la gestation. Réduction du gain
de poids corporel maternel et diminution importante du poids du placenta observées
40,27 mg/m’. Une diminution liée a la dose de la mortalité des embryons en général
et une augmentation de la mortalité pré-implantation ont été observées a 0,082 et
0,27 mg/m’. Une augmentation de la mortalité post-implantation a été observée a
0,27 mg/m’. Des effets embryotoxiques macroscopiques liés a la dose ont été
observés 4 0,082 et 0,27 mg/m’ : hémorragie dans la membrane cérébrale foetale et
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dans le foie, et élargissement de la cavité rénale et des ventricules cérébraux. Cette
étude n'a pas été utilisée dans les évaluations des risques de 'EURAR (2008) et du
CNR (2000) en raison du manque d'informations sur la pureté et sur la facon dont le
trioxyde de diantimoine était produit et mesuré (Grin' et al., 1987).

Autre CSEO par inhalation sur toxicité pour le développement chez les rats :
6,3 mg/m3 a été recensé chez les rats Sprague Dawley femelles (26 par groupe)
traités a 0, 2,6, 4,4 ou 6,3 mg/m3 de trioxyde de diantimoine (par voie nasale
seulement, pureté de 99,87 %) 6 h/jour pendant la gestation, du jour 0 au jour 19,
avec aucun effet important sur le nombre de corps jaunes, de pertes d'implantation,
de feetus viables ou de résorptions. Aucun effet n'a été observé quant au poids
corporel feetal, a la longueur totale, au rapport moyen des sexes feetaux, a
I'information sur le squelette ou a 'ossification (MPI Research, Inc, 2003).

Aucune étude par voie orale ou cutanée n'a été recensée.

Génotoxicité et
parameétres
connexes : in vVivo

Induction de micronoyaux

Résultats négatifs : Souris CD-1 (cing par sexe par groupe) traitées a 0 ou 5 000
mg/kg p.c. (aigu), 400, 477 ou 1000 mg/kg p.c. par jour pendant 7, 14 ou 21 jours
(Elliott et al., 1998)

Résultats négatifs : Rats Sprague Dawley Crl:CD (SD) (six par sexe par groupe)
traités a 0, 250, 500 ou 1 000 mg/kg p.c. par jour pendant 21 jours (Kirkland et al.,
2007).

Résultats négatifs : Rats Wistar Han (cing par sexe par groupe) exposés au trioxyde
de diantimoine a des doses de 0, 3, 10 et 30 mg/m’ 6h/jour, 5 jours/semaine pendant
12 mois (250 expositions au total) (NTP, 2010).

Résultats négatifs : Souris B6C3F1 (cing par sexe par groupe) exposées au trioxyde
de diantimoine a des doses de 0, 3, 10 et 30 mg/m’ 6h/jour, 5 jours/semaine pendant
12 mois (250 expositions au total) (NTP, 2010).

Aberrations chromosomiques :

Résultats négatifs : Rats Sprague Dawley Crl:CD (SD) (six par sexe par groupe)
auxquels on a administré 0, 250, 500 ou 1 000 mg/kg p.c. de trioxyde de diantimoine
par jour pendant 21 jours (Kirkland et al., 2007).

Résultats négatifs : Souris Swiss (cinq par sexe par groupe) traitées oralement a 0,
400, 677 ou 1 000 mg/kg p.c. (aigu) (Gurnani et al., 1991).

Positive : Souris Swiss méles (cinq par groupe) auxquelles on a administré par voie
orale 0, 400, 677 ou 1 000 mg/kg p.c. de trioxyde de diantimoine par jour pendant 7,
14 ou 21 jours. Une augmentation liée a la dose de la fréquence d'aberrations
chromosomiques a 400 et 677 mg/kg p.c. par jour, et une 1étalité inexpliquée a 1 000
mg/kg p.c. par jour au jour 20ont été observées. Cette ¢tude n'a pas été utilisée dans
I'évaluation des risques de 'EURAR (2008), car les mémes données avaient été
publiées dans un autre journal, avec des écarts de données (Gurnani et al., 1992,
1993).

Dommages a I'ADN :

Résultats négatifs : Synthése de ' ADN non programmée (foie) — Rats Alderley
Park males (cinq par groupe) traités oralement a des doses aigiies de 0, 3 200 ou

6 000 mg/kg p.c. de trioxyde de diantimoine, (Elliott et al., 1998).

Anomalies des tétes de spermatozoides :

Résultats négatifs : Souris Swiss males (cing par groupe) traitées oralement a 0,
400, 667 ou 1 000 mg/kg p.c. (aigu) ou quotidiennement pendant 7, 14 ou 21 jours,
avec une 1étalité inexpliquée observée a 1 000 mg/kg p.c. au jour 20 (Gurnani et al.,
1992).
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Sensibilisation Mutagénicité :

Résultats négatifs : Test d'Ames, Salmonella typhimurium TA98, TA100, TA1535
et TA1537; Escherichia coli WP2PuvrA ou WP2P en présence ou en 1'absence
d'activation métabolique (S9) (Kuroda et al., 1991; Elliott et al., 1998).

Résultats négatifs : Test d'Ames, S. typhimurium TA98, TA100, TA1535, TA1537
et TA1538; E. coli B/r WP2 try , WP2 her try en présence ou en l'absence
d'activation métabolique (S9) (Kanematsu et al., 1980).

Résultats positifs : Test de réparation et de recombinaison de ' ADN, Bacillus
subtilis H17(Rec"), M45(Rec") (Kanematsu et al., 1980; Kuroda et al., 1991).

Résultats négatifs : Test de mutation TK™, cellules de lymphomes de souris
L5178Y TK™ & des doses entre 0 et 50 pug/ml sans aucune cytotoxicité importante
observée (Elliott et al., 1998).

Echange de chromatides sceurs :
Résultats positifs : Cellules de hamster chinois V79 a des doses entre 0 et 0,34
ug/mL sans aucune cytotoxicité observée (Kuroda et al., 1991).

Sensibilisation Aucune sensibilisation observée lors des tests sur des cochons d'Inde (Ebbens, 1972;
LPT et IAOIA, 2005a).
Irritation Irritation cutanée :

Aucune irritation au contact de la peau et (érythéme) cutané minimal sur la peau
scarifiée lors des tests sur les lapins (Ebbens, 1972).

Irritation oculaire :

Légére irritation (Wil Research Laboratories, 1979) et 1égére rougeur conjonctivale
(LPT et IAOIA, 2005b) signalées. Une irritation minime a légere dans I'eeil lavé et
une irritation minimale a extréme, de 1 heure a 7 jours apres l'exposition, dans 1'ceil
non lavé, ont été observées (Ebbens, 1972). Aucune irritation n'a été observée dans
certaines autres études (Smyth et Carpenter, 1948; Gross et al., 1955a; Myers et al.,
1983). Toutes les études ont été effectuées sur des lapins.

Etudes humaines

Etudes sur des Des sujets volontaires en santé (10 par sexe) ont subi des tests épicutanés a l'aide de
sujets volontaires | fibre de Dacron contenant 1 % de trioxyde de diantimoine, aux bras (hommes et
femmes) ou aux jambes (femmes), les zones étant recouvertes d'un pansement
adhésif pendant 6 jours. Deux semaines apres le retrait du pansement, de nouvelles
bandes ont été appliquées pendant 48 heures : aucune réaction cutanée n'a été
observée (Haskell Laboratory for Toxicology and Industrial Medicine, 1970).

Quarante-six hommes en santé et 127 femmes en santé ont subi des tests épicutanés
a l'aide de fibre de Dacron contenant 1% de trioxyde de diantimoine et 6 %
d'octabromobiphényle, selon la méthode décrite ci-dessus. Aucune réaction cutanée
n'a été observée, a l'exception d'un sujet qui a développé des papules le long du
pansement et sous le pansement adhésif (Haskell Laboratory for Toxicology and
Industrial Medicine, 1970).

Trente sujets ont subi des tests épicutanés au trioxyde de diantimoine (en suspension
dans I'eau ou dans de la paraffine jaune molle), et aucune réaction cutanée n'a été
observée (Stevenson, 1965).

Cent quatre-vingt-dix travailleurs (émailleurs et décorateurs) de cinq usines de
céramique (119 femmes et 71 hommes) qui étaient exposés professionnellement au
trioxyde de diantimoine ont subi des tests épicutanés, avec des pansements contenant
100 % de trioxyde de diantimoine appliqué sur une région en santé de la peau du dos
pendant deux jours. Un jour plus tard, 2 travailleurs sur 190 montraient une
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sensibilisation au trioxyde de diantimoine, comparativement a 0 témoins sur 92.
Chez ces travailleurs, 22 sur 190 souffraient d'une dermatite, et 44 sur 190 ont
déclaré avoir eu des 1ésions dans le passé causées par une exposition professionnelle,
mais aucune dermatite n'a été observée dans le groupe des témoins (Motolese et al.,
1993).

Etudes de
génotoxicité et
parameétres
connexes : in Vivo

Induction de micronoyaux

Résultats négatifs : Lymphocytes de travailleurs males (6-17/groupe) exposés a
0,000062 ou 0,00014 mg/m3 de trioxyde de diantimoine, comparativement a

23 hommes en santé non exposés (Cavallo et al., 2002).

Echange de chromatides sceurs :

Résultats négatifs : Lymphocytes de travailleurs males (6-17/groupe) exposés a
0,000062 ou 0,00014 mg/m* de trioxyde de diantimoine, comparativement a

23 hommes en santé non exposés (Cavallo et al., 2002).

Dommages oxydatifs a I'ADN :

Résultats positifs : Essai de Comet sur l'enzyme modifié formamidopyrimidine
glycosylase (Fpg) a l'aide de lymphocytes de travailleurs maéles (6-17/groupe)
exposés a 0,000062 ou 0,00014 mg/m’ de trioxyde de diantimoine, comparativement
a 23 hommes en santé non exposés (Cavallo et al., 2002).

Etudes et
parameétres
connexes : in vitr

Echange de chromatides sceurs :

Résultats positifs : Lymphocytes de donneurs non fumeurs en santé (nombre non
précisé), a des doses entre 0 et 1,5 pg/ml, cytotoxicité observée a 1,5 ng/mL (Gebel
etal., 1997).

Aberration chromosomique :

Résultats positifs: Lymphocytes circulants de deux donneurs (aucune autre
information disponible sur les donneurs) traités a 0, 10, 50 ou 100 pg/mL avec ou
sans S9, montrant une augmentation de la fréquence d'aberrations chromosomiques
chez un donneur a 100 pg/mL avec ou sans S9, et augmentation liée a la dose chez
un autre donneur a 50 et 100 pg/mL avec S9 (Elliott et al., 1998).

Etudes
épidémiologiques

Soixante-dix personnes a Newcastle, Royaume-Uni, ont bu, par accident, de la
limonade contaminée a 0,015 % au trioxyde de diantimoine et & 0,12 % au trioxyde
de bore (la quantité bue par chaque personne n'est pas précisée, mais un verre
contenait 43 mg de trioxyde de diantimoine). Cinquante-six personnes ont été
malades et ont dues étre hospitalisées, avec des symptomes de brilures d'estomac, de
coliques, de nausées et de vomissements. Ils se sont rétablis en quelques jours
(Dunn, 1928).

Plus de 150 enfants ont souffert d'empoisonnement aigu aprés avoir bu des boissons
qui contenaient 30 mg/L d'antimoine (le type de composé d'antimoine n'a pas été
précisé par Santé Canada, 1997). Les symptomes étaient des nausées, des
vomissements et la diarrhée (Werrin, 1963). Trois travailleurs d'une usine de
fabrication de baguettes de brasage (agés entre 28 et 33 ans), sans antécédents de
maladies cutanées, ont été exposés a des vapeurs de trioxyde de diantimoine et a la
poussiére de métal d'antimoine dans des conditions de chaleur, et ils ont développé
une dermatite. La concentration d'antimoine moyenne pondérée dans le temps
(MPT) (8 heures) d'un des travailleurs était de 0,39 mg/m3 (environ 0,47 mg/m3 de
trioxyde de diantimoine) (White Jr. et al., 1993).

Des femmes (nombre non précisé) exposées au travail a de la poussiére contenant du
trioxyde de diantimoine, de l'antimoine métallique et du pentasulfure d'antimoine
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(concentrations non précisées) sur une période de deux ans, entre 1962 et 1964,
présentaient un niveau d'antimoine dans le sang de 12 a 16 fois supérieur a celui des
témoins. Le groupe exposé avait une incidence plus élevée de perturbations sexuelles
diverses comparativement aux témoins (77,5 % par rapport a 56 % pour les
témoins). Les effets comprennent des perturbations du cycle menstruel, 'infection
des organes sexuels, l'incidence d'avortements spontanés tardifs et l'incidence de
naissances prématurées. Les bébés nés de femmes exposés avaient un poids corporel
normal a la naissance, mais plus bas apreés 3 a 12 mois (Belyaeva, 1967).

[études supplémentaires : Karajovic, 1957; Klucik et al., 1962; Stevenson, 1965;
McCallum, 1967; Potkonjak et Pavlovich, 1983]

Etudes de cohortes

Lors d'une étude de cohorte en Angleterre, 1420 travailleurs males qui ont travaillé
dans une usine d'antimoine entre 1961 et 1992 pendant au moins 3 mois ont été
exposés au travail a 60 % de composés d'antimoine (trioxyde de diantimoine,
antimoine métallique), & un maximum de 0,5 % d'arsenic (arsenic métallique,
trioxyde d'arsenic) et a des traces de plomb et d'hydrocarbures aromatiques
polycycliques. Les travailleurs sur le site ont été sous-divisés en quatre groupes
professionnels aux fins de la comparaison : les travailleurs de I'antimoine, les
travailleurs de maintenance, les travailleurs du sable de zircon et les autres
(employés de bureau et de gestion). Les travailleurs de I'antimoine et les travailleurs
de la maintenant qui ont travaillé pendant plus de 20 ans présentaient une
augmentation importante de mortalité due au cancer du poumon, comparativement
au taux de mortalité régional. Le tabagisme était un facteur de confusion potentiel,
car la proportion des fumeurs chez les travailleurs en 1961 était de 72 % (Jones,
1994).

Dans le cadre d'une autre étude de cohorte au Texas, 1 014 travailleurs males d'une
fonderie d'antimoine (dont 91,5 % étaient d'origine espagnole) employés entre 1937
et 1971 pendant un minimum de 3 mois et qui ont ét¢ expos€s au minerai
d'antimoine (trioxyde de diantimoine, trisulfure de diantimoine) contenant des traces
d'arsenic et de plomb. Douze échantillons d'air prélevés entre 1975 et 50 échantillons
prélevés en 1976 montraient des niveaux d'antimoine moyen entre 0,551 et 0,747
mg/m’ respectivement (correspondant a 0,660 et 0,894 mg/m’ de trioxyde de
diantimoine, respectivement). Les niveaux de contaminants d'arsenic en 1975 et en
1976 étaient de 0,002 et 0,005 mg/m’, respectivement. Une tendance positive
importante a la mortalité avec une augmentation de la durée de l'emploi a été
observée. Une augmentation importante de la mortalité due au cancer du poumon a
été observée, comparativement au taux de mortalit¢ due au cancer du poumon du
Texas pour une ethnie en particulier. De plus, une augmentation importante de la
mortalité due aux cancers du foie, du tractus biliaire et de la vessie a été observée,
comparativement au taux du Texas pour une ethnie en particulier et au taux des
Etats-Unis pour les hommes de race blanche. Le groupe exposé montrait aussi une
augmentation  importante de l'incidence de cardiopathie ischémique
comparativement aux taux mexicains-américains (Schnorr et al., 1995).

Dans une autre étude de cohorte, 28 travailleurs d'une fonderie de trisulfure de
diantimoine (agés de 25 a 61 ans) ont travaillé pendant 1 & 15 ans a convertir de la
stibine en trioxyde de diantimoine a tour de rdle. La concentration d'antimoine
variait entre 0,081 et 138 mg/m’ (correspondant 4 0,097 & 165 mg/m’ de trioxyde de
diantimoine) & divers endroits. Des rayons-x de la poitrine ont révélé 3 cas sur 3 de
pneumoconiose d'antimoine et 5 cas sur 13 de cas suspects. Quatorze sujets
montraient des fonctions pulmonaires anormales, mais aucune tendance constante
d'anomalies n'a été observée (Cooper et al., 1968).

Cent travailleurs males d'une fonderie de trisulfure produisant du trioxyde de
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diantimoine et du métal d'antimoine a Newcastle, au Royaume-Uni, ont été exposés
4 une moyenne de 0,63 a 6,3 mg/m’ de trioxyde de diantimoine (max. 43,9 mg/m°).
Deux hommes ont développé des 1ésions tuberculeuses et un homme a souffert de
pneumoconiose et de bronchite chronique avec obstruction respiratoire. Une
dermatite avec rougeurs (nombre non précisé), particulierement lorsque la
température était chaude, a aussi été recensée (McCallum, 1963).

Soixante-dix-huit travailleurs miniers d'une fonderie d'antimoine ayant travaillé entre
deux semaines et cing mois, ont été exposés a deux aires de travail présentant des
concentrations d'antimoine moyennes de 10,07 et 11,81 mg/m’, respectivement,
(niveaux de trioxyde de diantimoine approximatifs de 12,05 et 14,14 mg/m’,
respectivement) (les concentrations d'antimoine variaient de 0,40 a 70,7 mg/m’,
celles du trioxyde de diantimoine variaient de 0,483 84,6 mg/m’), et les
concentrations d'arsenic variaient 0,36 et 1,10 mg/m’, respectivement, avec des
traces de sélénium, de plomb et de cuivre. Les effets dans les deux zones de travail
sur les voies respiratoires comprenaient les suivants : 11 % de laryngites, 8 % de
pharyngites, 20 % de rhinites, 8,5 % de perforations septales, 1,5 % de sinusites
secondaires, 10 % de trachéites, 7 % de bronchites et 5,5 % de pneumonies, et les
effets sur les voies gastrointestinales comprenaient 3 % gastrites et 5,5 %
gastroentérites. Les autres effets comprenaient 20 % de dermatites, 4 % de
conjonctivites et 1 % de névrites. On a recensé chez certains travailleurs sévérement
exposés (nombre et concentration non précisés) une toxicité systémique avec des
symptomes comme des crampes abdominales, la diarrhée, des vomissements, des
étourdissements, une sensibilité et des picotements nerveux, des maux de tétes
séveres et la prostration (Renes, 1953).

iCLs,, concentration létale médiane; DLs, dose 1étale médiane; CMENO, oncentration minimale avec effet
nocif observé; CMEQO, concentration minimale avec effet observé; DMEO, dose minimale avec effet nocif
observé; CSEO, concentration sans effet observé.
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