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Juin 2016 
 

Le sulfonate de perfluorooctane (SPFO) dans l’eau potable 
  
 

Objet de la consultation 
 Le Comité fédéral-provincial-territorial sur l’eau potable (CEP) a évalué l’information 
disponible sur le sulfonate de perfluorooctane (SPFO) dans le but d’élaborer une recommandation 
pour la qualité de l’eau potable et un document technique pour le SPFO dans l’eau potable. La 
présente consultation vise à solliciter des commentaires sur la recommandation proposée, la 
démarche suivie pour l’élaborer et les coûts possibles de sa mise en œuvre, ainsi que pour  
déterminer la disponibilité d’autres données d’exposition. 
 Le présent document propose une concentration maximale acceptable (CMA) de 
0,0006 mg/L (0,6 µg/L) pour le SPFO dans l’eau potable, fondée sur les effets sur le foie chez les 
rats. Le document s’appuie sur les études et approches scientifiques présentement disponibles. Il 
incorpore une analyse détaillée du mode d’action en vue d’établir une recommandation proposée 
pour le SPFO. Il renferme des renseignements relatifs à l’exposition ainsi que des méthodes 
d’analyse et des techniques de traitement qui pourraient être efficaces pour l’enlèvement du SPFO 
aux échelles municipale et résidentielle. 
 Le CEP a demandé que le document soit rendu public aux fins de consultation. Les 
commentaires, avec justification pertinente le cas échéant, sont les bienvenus. Ils peuvent être 
envoyés au Secrétariat du CEP par courrier électronique (water_eau@hc-sc.gc.ca) ou au besoin 
par la poste au Secrétariat du CEP, Bureau de la qualité de l’eau et de l’air, Santé Canada, 3e 
étage, 269, avenue Laurier Ouest, IA 4903D, Ottawa (Ontario) K1A 0K9. Les commentaires 
doivent nous parvenir avant le 2 septembre 2016.  
 Les commentaires reçus dans le cadre de la consultation seront transmis, avec le nom et 
l’affiliation de leurs auteurs, aux membres concernés du CEP. Les personnes qui ne veulent pas 
que leur nom et leur affiliation soient communiqués aux membres du CEP doivent joindre à leurs 
commentaires une déclaration à cet égard. 
 Il est à noter que le présent document technique sera révisé après l’analyse des 
commentaires reçus et qu’une recommandation pour l’eau potable sera établie s’il y a lieu. Ce 
document devrait donc être considéré strictement comme une ébauche pour commentaires. 
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Sulfonate de perfluorooctane 
 

Partie I : Vue d’ensemble et application 
 

1.0 Recommandation proposée 
 Une concentration maximale acceptable (CMA) de 0,0006 mg/L (0,6 µg/L) est proposée 
pour le sulfonate de perfluorooctane  dans l’eau potable.  

 

2.0 Sommaire 
Le SPFO est un composé artificiel qui ne se trouve pas naturellement dans 

l’environnement.  Il n’est plus fabriqué, importé, vendu, offert à la vente ou utilisé au Canada, 
mais se trouve encore dans l’environnement en raison de sa nature extrêmement persistante. Le 
SPFO était utilisé pour rendre des surfaces et des applications en papier – comme les moquettes et 
les tapis, les tissus et le rembourrage – hydrofuges, antisalissantes ou imperméables aux graisses. 
Il était également utilisé dans des applications chimiques spécialisées, notamment dans les 
mousses extinctrices, les fluides hydrauliques et les détachants pour tapis.  
 Ce document technique passe en revue et évalue tous les risques connus pour la santé qui 
sont associés à la présence de SPFO dans l’eau potable. Il tient compte des études et approches 
disponibles, ainsi que des limites des méthodes d’analyse et des techniques de traitement. D’après 
cet examen, la recommandation proposée pour le SPFO dans l’eau potable est une concentration 
maximale acceptable de 0,0006 mg/L (0,6 µg/L).  
 À sa réunion de l’automne 2015, le Comité fédéral-provincial-territorial sur l’eau potable 
a examiné le document technique sur le SPFO dans l’eau potable et en a approuvé sa publication 
aux fins de consultation publique.  

 
2.1 Effets sur la santé 

La cancérogénicité du SPFO n’a pas été évaluée par le Centre international de recherche 
sur le cancer (CIRC). Des effets cancérogènes ont été observés chez des humains après avoir été 
exposés au SPFO, mais aucun lien clair n’a pu être établi en raison de différentes limites des 
études. Des tumeurs ont été observées dans le foie, la thyroïde et les glandes mammaires de rats 
après une exposition à long terme au SPFO. Les effets non cancérogènes qui surviennent au plus 
faible niveau d’exposition au SPFO chez les animaux comprennent des effets sur le système 
immunitaire, sur le foie et sur la thyroïde, ainsi que des changements dans les taux sériques de 
lipides.  

Les effets cancérogènes et non cancérogènes ont tous deux été pris en considération dans 
l’établissement de la CMA proposée pour le SPFO dans l’eau potable. L’approche basée sur les 
effets non cancer, fondée sur la base des effets sur le foie chez le rat, a servi à calculer une CMA 
proposée qui protège la santé humaine à la fois des effets cancérogènes et non cancérogènes. 
 
2.2 Exposition 

Les Canadiens peuvent être exposés au SPFO dans les aliments, les produits de 
consommation, la poussière et l’eau potable. L’exposition est principalement liée aux aliments et 
aux produits de consommation, mais la proportion provenant de l’eau potable peut être plus 
élevée pour les individus résidant dans des régions où l’eau potable est contaminée. Bien que la 
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présence de SPFO ne soit pas régulièrement surveillée dans les usines de traitement de l’eau 
potable au Canada, une analyse a été effectuée à quelques endroits. Lorsque le SPFO est détecté 
dans l’eau potable, sa concentration est habituellement inférieure à 1 ng/L. 
 
2.3 Analyse et traitement 

À ce jour, l’U.S. Environmental Protection Agency n’a approuvé aucune méthode pour 
l’analyse du SPFO dans l’eau potable. Il existe certaines méthodes permettant de mesurer les 
niveaux de SPFO présents dans l’eau potable à des niveaux bien inférieurs à la CMA proposée. 
Elles nécessitent cependant des procédures rigoureuses de contrôle de la qualité pour donner des 
résultats justes. 
 Le choix et l’efficacité d’une stratégie pour l’enlèvement du SPFO sont déterminés par 
plusieurs facteurs, tels que la composition chimique de l’eau brute, la concentration de SPFO 
et/ou d’autres substances perfluoroalkylées ainsi que les procédés de traitement déjà en place. Le 
traitement conventionnel n’est pas efficace pour enlever leu SPFO. D’autres méthodes de 
traitement se montrent prometteuses,  mais les études à pleine échelle sont limitées. La méthode 
d’adsorption sur du charbon actif en grains (CAG) peut permettre d’obtenir des concentrations de 
SPFO inférieures à la CMA proposée. Cependant, l’opération appropriée du système est 
essentielle pour faire en sorte que le rendement du CAG ne soit pas entravé par la présence de 
matière organique naturelle dans l’eau brute. Les techniques de filtration sur membrane (osmose 
inverse et nanofiltration) et d'échange d’anions pourraient aussi s’avérer efficaces. Bien qu’il 
n’existe aucun dispositif de traitement à résidentiel certifié pour éliminer le SPFO, les mêmes 
techniques de traitement devraient être efficaces à l’échelle résidentielle. 
 
 

3.0 Application de la recommandation  
 Remarque : Des conseils spécifiques concernant l’application des recommandations pour 
l’eau potable devraient être obtenus auprès de l’autorité appropriée en matière d’eau potable 
dans le secteur de compétence concerné. 
  
3.1  Surveillance 

On retrouve habituellement le SPFO dans les eaux souterraines et de surface contaminées 
par des rejets d’installations industrielles, des rejets issus d’usines de traitement des eaux usées 
domestiques et industrielles, des eaux pluviales d’orage ou de l’application de sols modifiés par 
des biosolides.  ainsi que les sources d’eaux souterraines et d’eaux de surface qui sont ou auraient 
pu être touchées par des mousses à formation de pellicule aqueuse (AFFF) (c.à-d. des mousses 
extinctrices). Comme d’autres contaminants des eaux souterraines, le SPFO peut atteindre les 
puits d’eau potable par la migration d’un panache d’eau souterraine contaminée. Il peut également 
atteindre les eaux souterraines à partir des émissions atmosphériques provenant d’installations 
industrielles. Les substances perfluoroalkyliques volatiles liées aux particules peuvent être 
transportées par les vents à partir de lieux d’élimination et déposées sur le sol ou dans les eaux de 
surface, ce qui explique la présence de ces produits chimiques anthropiques dans les 
emplacements éloignés et dans les eaux non contaminées par une source ponctuelle. Le SPFO 
migre très lentement du sol vers les eaux souterraines, et pourrait ne pas être détecté dans la 
source d’eau pendant des années. 
 Les services publics devraient caractériser leur source d’eau pour évaluer les 
concentrations de SPFO. Dans les sources d’eau dans lesquelles on retrouve un niveau de SPFO 
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supérieur à la CMA proposée, il conviendrait d’effectuer une surveillance trimestrielle pour l’eau 
de surface, ou une surveillance semestrielle pour l’eau souterraine.  

La fréquence de surveillance de l’eau traitée dépend de la technique de traitement utilisée 
par le service public. Les services publics qui utilisent un système à base de CAG pour éliminer le 
SPFO voudront probablement renforcer la surveillance de l’eau traitée en vue d’évaluer le 
rendement du système de CAG et de déterminer le moment propice pour la régénération. Un 
service public peut envisager de diminuer sa surveillance lorsqu’il dispose de données indiquant 
que la source d’eau est exempte de SPFO. Néanmoins, si l’on soupçonne que la contamination 
provient d’une mousse AFFF, le service public pourrait envisager de surveiller la présence 
d’autres acides perfluoroalkyliques (APFA; c.-à-d. les composés à chaîne plus courte tels que 
l’acide perfluorobutanoïque et le sulfonate de perfluorobutane). Il est probable que ces autres 
APFA soient aussi présents sur des sites affectés par des mousses AFFF et sont généralement plus 
mobiles. Par conséquent, ils peuvent servir de signe avant-coureur d’une contamination de la 
source d’eau souterraine par l’APFO et le SPFO. Les services publics devraient savoir que 
l’ozone ou d’autres processus d’oxydation avancée peuvent oxyder les produits chimiques 
polyfluorés précurseurs qui se trouvent dans l’eau brute, ce qui pourrait augmenter la 
concentration de SPFO dans l’eau traitée. 

 
 



Sulfonate de perfluorooctane Pour consultation publique  

 5 

Partie II. Science et considérations techniques 
4.0  Propriétés, utilisation et sources dans l’environnement 

Le sulfonate de perfluorooctane (SPFO) est un composé anthropique avec une longueur de 
chaîne de huit carbones perfluorés. Le SPFO, ses sels et ses précurseurs font partie d’une plus 
grande classe chimique de composés fluorés habituellement appelés acides perfluoroalkyliques 
(APFA). Le SPFO peut survenir sous plusieurs formes, y compris l’acide (C8HF17SO3; 
500,03 g/mol; numéro de registre CAS 1763-23-1), le sel de potassium (K+SPFO; 538,23 g/mol; 
numéro de registre CAS 2795-39-3), le sel d’ammonium (NH4+ SPFO; numéro de registre CAS 
29081-56-9), le sel de diéthanolamine (C8F17SO3NH; numéro de registre CAS 70225148), et le 
sel de lithium (Li+SPFO; 29457-72-5). Les synonymes principaux du SPFO sont 1-acide 
perfluorooctanesulfonique, acide heptadécafluoro-1-octanesulfonique, acide 
heptadécafluorooctane-1-sulfonique, sulfonate de perfluorooctane, acide sulfonique 
perfluorooctyle et acide 1-octanesulfonique (ATSDR, 2009).  

Le SPFO est soluble dans l’eau; on a signalé des valeurs de solubilité à 570 mg/L et à 
519 mg/L (à 20 oC) dans l’eau pure (OCDE, 2002; Brooke et coll., 2004) et à 370 mg/L dans 
l’eau douce (OCDE, 2002). La solubilité diminue lorsque la teneur en sel dans l’eau augmente 
(OCDE, 2002). La solubilité est fonction de la constante de dissociation acide (pKa) de la forme 
acide; la valeur pKa du SPFO a été estimée à -3,27 (aucune mesure directe du pKa n’a été 
relevée). On considère que le SPFO est un acide fort, ce qui suggère que la répartition dans 
l’environnement du SPFO sera dominée par la forme anionique (Brooke et coll., 2004).  

Le SPFO contient les groupes fonctionnels hydrophobes et hydrophiles; on s’attend donc à 
ce qu’il ait un comportement différent des produits chimiques hydrophobes classiques. En raison 
de ses propriétés tensioactives, le coefficient de partage octanol:eau (logKoe) ne peut pas être 
déterminé directement car plusieurs couches se forment dans l’octanol/eau. De plus, les 
paramètres habituellement estimés à partir du Koe (p. ex., Koc, Kd, facteur de bioconcentration) ne 
peuvent pas être calculés au moyen de cette méthode (OCDE, 2002), ni au moyen de modèles de 
relations quantitatives structure-activité (RQSA) classiques (Beach et coll., 2006).  

Le SPFO est essentiellement non volatil; sa pression de vapeur est de 3,27 × 10-9 atm à 
20 °C (OCDE, 2002; Brooke et coll., 2004; ATSDR, 2009). Sa constante de loi de Henry est 
estimée à environ 3,1 × 10-9 atm-m3/mol. Les tentatives de mesure du coefficient de partage air-
eau au moyen du sel de potassium ne révèlent aucune volatilisation mesurable; le coefficient de 
partage air-eau a donc été considéré comme étant de < 2 × 10-6, et d’être essentiellement de zéro 
(OCDE, 2002; Brooke et coll., 2004). Néanmoins, certaines des substances contenant du SPFO 
ont une pression de vapeur considérablement plus élevée et sont plus susceptibles d’être volatiles 
dans une certaine mesure. Cela peut permettre un transport plus large de précurseurs possibles du 
SPFO par l’air qu’il serait possible pour le SPFO même (Brooke et coll., 2004). 
 Le SPFO était principalement utilisé pour rendre hydrofuges, antisalissantes ou 
imperméables aux graisses des surfaces et des applications en papier – comme les moquettes et 
les tapis, les tissus et le rembourrage. Le SPFO était également utilisé pour des applications 
chimiques spécialisées, notamment les mousses extinctrices, les fluides hydrauliques, les 
détachants pour tapis, les surfactants de l’exploitation minière et des puits de pétrole, et d’autres 
formulations chimiques spécialisées (OCDE, 2002; Santé Canada, 2006). Le SPFO a été produit 
aux États-Unis jusqu’en 2002, lorsque la 3M Company a éliminé progressivement sa production 
(ATSDR, 2009). Malgré qu’il n’y ait pas de fabricants canadiens connus d’APFA, y compris le 
SPFO, presque 600 000 kg d’APFA ont été importés au Canada entre 1997 et 2000 (le SPFO 
représentait une très petite partie de ce total) (Santé Canada, 2006). En 2009, le SPFO et ses sels 
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ont été ajoutés à la liste canadienne de quasi-élimination compilée en vertu du paragraphe 65(2) 
de la LCPE (1999), conformément aux exigences du paragraphe 3(1) de la Loi (DORS/2009-15) 
(Gouvernement du Canada, 2009). Les règlements du Canada interdisent la fabrication, 
l’importation, la vente, la mise en vente et l’utilisation du SPFO ou des produits qui en 
contiennent, à moins que la substance y soit présente fortuitement. Il existe certaines exemptions 
pour des fluides hydrauliques utilisés dans le domaine de l’aviation sous certaines conditions, et 
certains produits utilisés dans le cadre de procédés photographiques ou photolithographiques 
(Gouvernement du Canada, 2008).  
 
4.1 Sources dans l’eau 

Une source d’APFA dans l’eau est le rejet de mousses à formation de pellicule aqueuse 
(AFFF) pour l’extinction des incendies. On a supposé que le rejet de ces mousses avait provoqué 
des concentrations accrues de SPFO dans l’eau à proximité de l’aéroport international de Toronto, 
d’après les tendances spatiales et temporelles d’APFA dans l’eau (Awad et coll., 2011). 
Toutefois, depuis 2013, la plupart des utilisations de mousses à formation de pellicule aqueuse 
contenant du SPFO à des concentrations supérieures à 0,5 ppm ont été interdites (Gouvernement 
du Canada, 2008). Des données à l’appui de la possibilité de contamination dans les environs des 
zones de formation des pompiers comprennent des mesures de concentrations élevées de SPFO 
dans l’eau souterraine près d’une base aérienne du Michigan (Moody et coll., 2003), à un terrain 
d’entraînement des pompiers en Australie (Baduel et coll., 2015), et dans des puits d’eau potable 
privés près d’un site industriel à Cologne, en Allemagne (Weiß et coll., 2012).  

Des concentrations élevées de SPFO mesurées dans l’eau de surface en aval des fabriques 
de composés fluorés ont également été utilisées comme des indications du potentiel de sources 
industrielles de SPFO dans l’eau (Hansen et coll., 2002). 
 Des études du bilan massique des APFA à des usines de traitement des eaux usées 
rapportent couramment des concentrations semblables ou plus élevées de SPFO dans l’effluent 
par rapport aux affluents bruts, ce qui suggère que la dégradation d’autres composés organiques 
fluorés (p. ex. fluoropolymères) en SPFO peut se produire pendant le traitement des eaux usées 
(Clarke et Smith, 2011). Cela indique également que les usines de traitement des eaux usées 
conventionnelles ne réussissent pas à éliminer efficacement les APFA (Ahrens, 2011).  
 Malgré que des mesures soient en place en Amérique du Nord et en Europe pour limiter la 
production ou l’utilisation du SPFO, ainsi que les risques d’exposition importante à cette 
substance, l’utilisation omniprésente des APFA dans l’environnement bâti cause encore son 
transfert aux biosolides (boues) (Clarke et Smith, 2011). L’utilisation de biosolides en tant 
qu’engrais peut donc représenter une source de contamination des sols et de l’eau par SPFO 
(Clarke et Smith, 2011). La contamination de l’eau potable a été signalée après l’utilisation 
répandue de conditionneur de sol mélangé à des déchets industriels contenant des APFA 
(p. ex. 8 600 ng de SPFO/g p.s.) dans la ville d’Arnsberg, dans la région de la Rhénanie du 
NordWestphalie, en Allemagne (Hölzer et coll., 2008). On a également détecté du SPFO dans 
l’eau de surface et l’eau de puits à Decatur, en Alabama, après que des biosolides d’une usine 
municipale de traitement des eaux usées (à laquelle des déchets d’installations locales de 
composés fluorés étaient reçus) ont été épandus sur les sols agricoles (Lindstrom et coll., 2011). 
 
4.2 Devenir dans l’environnement 

L’hydrosolubilité élevée du SPFO et la volatilité négligeable de ses espèces ionisées 
laissent croire que les espèces chimiques du SPFO se logeront principalement dans le milieu 
aquatique. Le SPFO est un acide fort et il est plus que probable qu’il forme des liaisons solides 
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dans le sol, les sédiments et les boues par mécanisme de chimisorption (3M Company, 2001; 
Brooke et coll., 2004; Beach et coll., 2006), avec une plus grande adsorption dans des conditions 
anaérobies que dans des conditions aérobies (Beach et coll., 2006). Le SPFO ne se répartit pas 
dans les lipides mais se lie plutôt à certaines protéines chez les animaux (Beach et coll., 2006). Le 
SPFO se bioaccumule dans les tissus des organismes vivants aquatiques et terrestres, y compris 
les humains. Les données pour le réseau trophique marin de l’est de l’Arctique canadien (de 1996 
à 2002) indiquent que le SPFO subit une bioamplification dans l’ensemble du réseau trophique et 
a un facteur d’amplification trophique de 3,1 (Butt et coll., 2010).  

Dans des conditions environnementales, le SPFO ne subit pas d’hydrolyse, de photolyse 
ou de biodégradation, et est considéré comme étant extrêmement persistant dans l’environnement 
(OCDE, 2002; Beach et coll., 2006; Santé Canada, 2011a). Les demi-vies estimées pour le SPFO 
(sous forme du sel de potassium) sont de > 41 ans dans l’eau (ATSDR, 2009) et de 114 jours dans 
l’atmosphère (Brooke et coll., 2004); la demi-vie indirecte du SPFO a été estimée (au moyen d’un 
modèle de photo-initiateur d’oxyde de fer) à ≥ 3,7 ans (OCDE, 2002; Beach et coll., 2006). 
Aucune étude n’a réussi à démontrer la biodégradation du SPFO dans des conditions aérobies ou 
anaérobies (Beach et coll., 2006), et le SPFO est considéré comme étant résistant à la dégradation 
microbienne (Santé Canada, 2006). De plus, la dégradation abiotique de certaines molécules de 
précurseurs du SPFO peut mener au SPFO sous forme du produit métabolite de stade final 
(Martin et coll., 2010). Les taux d’hydrolyse (variant de quelques jours à quelques semaines) pour 
les précurseurs du SPFO sont fournis dans les études de la 3M Company (Mendel, 1977; 
3M Company, 1996; Hatfield, 1999). 
 
 

5.0 Exposition 
Les Canadiens peuvent être exposés aux composés perfluorés par leur présence dans les 

aliments, les produits de consommation, la poussière et l’eau potable. Les sources importantes 
d’APFA devraient être les aliments et les produits de consommation, y compris les tapis traités 
par solution et les vêtements traités (Tittlemier et coll., 2007); toutefois, la proportion 
d’exposition provenant de l’eau potable peut être plus élevée chez les personnes vivant dans des 
régions où l’eau potable est contaminée.  
 D’après les rapports, la dose journalière totale estimée pour les APFA (estimations non 
fournies pour les APFA individuels) chez les Canadiens était de 410 ng/jour pour la population 
générale du Canada (Tittlemier et coll., 2007). L’ingestion d’eau potable contribuait seulement 
une petite quantité de l’exposition estimée globale (estimée à 0,3 ng/jour). Des données 
d’exposition sont disponibles, mais elles sont considérées comme étant insuffisantes pour justifier 
la modification du facteur d’attribution par défaut pour l’eau potable de 20 %. Vingt pour cent est 
le facteur d’attribution par défaut relatif à l’eau potable utilisé comme valeur seuil lorsque l’eau 
potable n’est pas une source d’exposition importante (Krishnan et Carrier, 2013); par conséquent, 
cette valeur s’applique au SPFO, même s’il est attendu que l’eau ne contribuera pas de manière 
significative à l’exposition au SPFO pour la population générale. 
 
5.1 Eau 

Le SPFO ne fait pas régulièrement l’objet de contrôle dans les usines de traitement de 
l’eau potable au Canada, mais l’analyse a été effectuée à quelques emplacements. Le SPFO n’a 
pas été détecté (limite de détection de la méthode [LDM]= 0,85 ng/L) dans l’eau brute ou traitée 
dans des échantillons obtenus en 2012 auprès de deux usines de traitement de l’eau potable à 
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Calgary (Alberta Environment and Water, 2013). Au Québec, des échantillons d’eau brute ou 
traitée ont été obtenus mensuellement entre avril 2007 et mars 2008 à partir de sept sites (un total 
de 84 échantillons chacun d’eau brute et d’eau traitée). Le SPFO a été détecté dans 52 % des 
échantillons traités (LDM de 0,3 à 0,6 ng/L), à une valeur médiane de 1,0 ng/L. Le taux de 
détection et les concentrations médianes étaient plus élevés dans l’eau traitée que dans l’eau brute, 
pour laquelle le taux de détection et la valeur médiane étaient de 40 % et de < 1 ng/L, 
respectivement (Ministère du Développement durable, de l’Environnement, de la Faune et des 
Parcs, 2012). La concentration de SPFO signalée dans cinq échantillons d’eau du robinet à 
Niagara-on-the-Lake, en Ontario était de 3,3 ng/L (Mak et coll., 2009). 

Dans le cadre d’une enquête nationale de nouveaux contaminants dans l’eau potable (y 
compris le SPFO) menée par Santé Canada, l’eau traitée et l’eau brute ont fait l’objet de 
surveillance pendant l’hiver et l’été à 35 endroits en 2009 et à 30 endroits en 2010. Pendant les 
quatre périodes d’échantillonnage, seul un échantillon contenait du SPFO à une concentration 
supérieure à la limite de détection de la méthode de 0,077 ng/L; la concentration de SPFO dans 
cet échantillon était de 0,082 ng/L, et l’échantillon a été obtenu à l’hiver 2009 (Santé Canada, 
2013a). 
 
5.2 Aliments 

Les aliments sont généralement considérés comme étant la source principale d’exposition 
au SPFO pour la majorité de la population canadienne, mais l’exposition par les aliments est 
encore bien inférieure à ce qui est considéré comme étant dangereux pour les humains. On a 
mesuré le SPFO dans une sélection d’échantillons d’aliments composites canadiens (échantillons 
provenant de l’Étude sur l’alimentation totale (EAT) canadienne menée en 2004 et échantillons 
supplémentaires recueillis entre 1992 et 2001) pour estimer l’absorption par l’alimentation 
(Tittlemier et coll., 2007). Le SPFO a été détecté dans sept aliments composites sur 54 (limite de 
détection moyenne : 0,5 ng/g). Les concentrations quantifiées variaient de 2,0 à 2,7 ng/g poids 
humide (p.h.) (dans les poissons marins et les poissons d’eau douce, le bœuf haché et le bifteck). 
Des concentrations inférieures à la limite de quantification (LQ) ont été signalées pour le maïs à 
éclater au micro-ondes, les viandes à sandwich et les viandes froides, ainsi que les poissons d’eau 
douce. Les valeurs ont été utilisées pour estimer l’exposition alimentaire quotidienne moyenne 
des Canadiens; il a été estimé que les aliments contribuaient 250 ng/jour de composés perfluorés, 
dont environ 110 ng étaient attribués au SPFO (Tittlemier et coll., 2007).  

Des aliments procurés au magasin et au restaurant couramment consommés par les 
Canadiens ont été recueillis à Whitehorse (territoire du Yukon, au Canada) en 1998, et analysés 
pour détecter la présence d’APFA (Ostertag et coll., 2009a). Le SPFO a été détecté dans 
seulement deux échantillons (fromage régulier et fromage fondu) et était quantifiable dans un 
échantillon (fromage fondu : 1,14 ng/g p.h.; Ostertag et coll., 2009a).  
 L’écosystème marin de l’est de l’Arctique canadien représente une source de nourriture 
pour la population locale. Dans cette région, on a indiqué que les concentrations de SPFO (en 
poids humide) variaient de 0,28 à 1,8 ng/g p.h. dans le zooplancton et les invertébrés, de 1,3 à 
1,4 ng/g p.h. dans le poisson, et de 2,4 à 122 ng/g dans les mammifères marins (baleines et 
pinnipèdes) (Butt et coll., 2010). Les concentrations d’APFA dans les aliments traditionnels des 
Inuits dans le Nord du Canada ont été mesurées afin d’estimer leur exposition alimentaire 
(Ostertag et coll., 2009b). Le SPFO a été détecté dans 39 % des 68 échantillons alimentaires 
traditionnels recueillis à Chesterfield Inlet, à Igloolik, à Pond Inlet et à Qiqiktarjuak au Nunavut, 
entre 1997 et 1999. Le SPFO a été détecté dans des aliments d’origine marine (de 0,1 à 7,6 ng/g 
chez le phoque annelé, l’ours polaire [viande], le béluga, le narval, le phoque barbu, le morse, 
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l’eider et le canard noir, ou le touladi) et les aliments d’origine terrestre (5,0 ng/g dans le foie de 
caribou cuit au four, et de 0,1 à 0,2 ng/g dans la moelle osseuse, le cœur, le sang, les reins, 
l’estomac, la langue ou la viande de caribou). Les concentrations de SPFO dans les autres 
échantillons (omble chevalier, algues, myes, lagopèdes, lièvre arctique, oie des neiges, baies) 
étaient inférieures à la limite de détection (˂ 0,1 à ˂ 0,5 ng/g) (Ostertag et coll., 2009b). 

Une étude australienne a quantifié les APFA dans les emballages d’aliments et le ruban 
scellant de polytétrafluoréthylène (PEFT). Le SPFO n’a pas été détecté dans aucun de ces 
échantillons, y compris dans les sacs de maïs à éclater au micro-ondes (Dolman et Pelzing, 2011). 
 
5.3 Air 

Dans le cadre d’une évaluation conçue pour estimer l’absorption quotidienne totale de 
composés perfluorés chez les Canadiens, l’absorption par inhalation du SPFO était considérée 
comme étant négligeable en raison de sa faible volatilité (Tittlemier et coll., 2007).  

Les concentrations d’APFA dans l’air extérieur ont été déterminées dans une étude 
canadienne menée en 2007 à Vancouver (Shoeib et coll., 2011). Les échantillons de SPFO ont été 
prélevés au moyen d’échantillonneurs passifs extérieurs mis en place dans des cours résidentielles 
pendant environ trois mois. Les concentrations de SPFO étaient inférieures à la limite de détection 
(< 0,02 pg/m3) dans tous les échantillons (n = 6) (Shoeib et coll., 2011). Dans une autre étude, le 
SPFO a été détecté dans quatre échantillons d’air sur huit (phase particulaire) prélevés au-dessus 
du lac Ontario, à des concentrations variant entre 2,5 et 8,1 pg/m3 (le SPFO est demeuré 
indétectable dans les échantillons de la phase gazeuse) (Boulanger et coll., 2005). On a également 
détecté du SPFO dans l’Arctique Canadien (Resolute Bay, au Nunavut), à une concentration 
moyenne de 5,9 pg/m3 dans les phases gazeuse et particulaire de l’air atmosphérique (échantillons 
prélevés en 2004) (Fromme et coll., 2009; Butt et coll., 2010).  
 Dans l’air intérieur, les concentrations de SPFO dépendent en grande partie des 
concentrations de SPFO dans les particules d’air; elles sont donc liées aux concentrations de 
SPFO dans la poussière intérieure, et fonction du nombre, du type et de l’âge des sources 
possibles (p. ex. tapis, meubles et peinture) (Fraser et coll., 2012). Jusqu’à maintenant, les 
données sur les concentrations de SPFO dans l’air intérieur sont restreintes à celles déclarées dans 
l’étude résidentielle susmentionnée (Shoeib et coll., 2011). Les auteurs ont recueilli le SPFO dans 
l’air intérieur au moyen d’échantillonneurs passifs mis en place pendant environ quatre semaines 
dans les chambres à coucher de 59 participants. Les concentrations de SPFO (disponibles pour 
39 maisons) étaient inférieures à la limite de détection (< 0,02 pg/m3) dans tous les échantillons 
(Shoeib et coll., 2011). 
 
5.4 Produits de consommation 

En raison de l’utilisation des produits contenant du SPFO, l’exposition humaine au SPFO 
découlerait probablement du contact avec certains produits de consommation, ou de leur 
utilisation (Santé Canada, 2006). Les estimations de la contribution de tapis traités par solution et 
des vêtements traités aux absorptions quotidiennes canadiennes de composés perfluorés étaient de 
120 ng/jour et de 12 ng/jour, respectivement (Tittlemier et coll., 2007). On a mesuré le SPFO 
dans différents produits de consommation, y compris la peinture, les plaquettes de circuits 
imprimés, les tapis, le cuir, les batteries de cuisine antiadhésives et les mousses extinctrices à 
formation de pellicule aqueuse (Herzke et coll., 2012). 
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5.5 Sol et poussières 
La contribution estimée de la poussière aux absorptions quotidiennes canadiennes de 

composés perfluorés était de 28 ng/jour (Tittlemier et coll., 2007). L’étude n’a pas estimé la 
contribution quotidienne totale du sol à l’exposition aux composés perfluorés. 

Les concentrations de SPFO dans la poussière de 67 résidences à Ottawa se situaient entre 
< 4,6 et 5,065 ng/g, avec une valeur médiane de 38 ng/g et une valeur moyenne de 444 ng/g 
(Kubwabo et coll., 2005). On a constaté une forte corrélation entre l’âge de la résidence et la 
partie recouverte du plancher et la concentration d’APFA dans la poussière – les maisons plus 
anciennes et celles où seulement une petite superficie du plancher était recouverte par du tapis 
étaient caractérisées par des plus faibles concentrations d’APFA (Kubwabo et coll., 2005). Dans 
le cadre d’une autre étude canadienne menée dans la ville de Vancouver, on a détecté du SPFO 
dans tous les échantillons de poussière domestique analysés pour ce composé (n = 132). Les 
concentrations de SPFO variaient de 1,5 à 4,661 ng/g (médiane : 71 ng/g; moyenne : 280 ng/g) 
(Shoeib et coll., 2011). 

Aucune étude rapportant des concentrations de fond de SPFO dans les sols n’a été relevée. 
Quelques données sont disponibles pour les sols à proximité d’installations industrielles de 
produits chimiques perfluorés (selon l’examen de l’ATSDR, 2009). 
 
5.6 Données de biosurveillance des êtres humains 
 Le cycle 1 (de 2007 à 2009) de l’Enquête canadienne sur les mesures de la santé (ECMS) 
indique que les concentrations de SPFO dans le plasma des mâles adultes (moyenne géométrique 
[MG] : 11,13 ng/mL; IC à 95 % : de 10,03 à 12,36, 95e centile : 31,31 ng/mL, n = 1 376) sont plus 
élevées que celles des femelles adultes (MG : 7,07 ng/mL; IC à 95 % : 6,30 à 7,93; 95e centile : 
20,05 ng/mL, n = 1 504) (Santé Canada, 2010). Cet effet a persisté pendant le deuxième cycle de 
l’étude (de 2009 à 2011), pendant lequel on a observé un déclin des concentrations dans le 
plasma, par rapport au premier cycle (hommes — MG : 8,3 ng/mL, IC à 95 % : de 7,4 à 9,3, 
95e centile : 19 ng/mL, n = 511; femmes — MG : 5,7 ng/mL, IC à 95 % : de 4,9 à 6,6; 95e 
centile : 19 ng/mL, n = 506) (Santé Canada, 2013b).  

Le SPFO était détectable dans tous les échantillons de sérum (n = 86) prélevés entre 2006 
et 2008 dans une étude d’enfants inuits qui fréquentaient des garderies au Nunavik (Turgeon 
O’Brien et coll., 2012). La moyenne géométrique de SPFO dans le sérum était de 3,369 ng/mL, 
avec des valeurs variant de 0,93 à 31 ng/mL. Une étude distincte de 621 adultes inuits de Nunavik 
a rapporté des concentrations sériques de SPFO variant de 0,480 à 470 ng/mL (MG : 
18,28 ng/mL; IC à 95 % : 17,19 à 19,44 ng/mL) (Dallaire et coll., 2009). D’autres études 
canadiennes ont signalé des concentrations semblables de SPFO dans le sérum, c’est-à-dire entre 
3,7 et 63,1 ng/mL (Tittlemier et coll., 2004; Kubwabo et coll., 2004). Des résultats semblables ont 
été obtenus ailleurs – la fourchette globale de concentrations moyennes de SPFO (chez les mâles 
et les femelles) se situait entre 1,7 et 73,2 ng/mL dans les échantillons de sérum prélevés dans 
10 pays (Kannan et coll., 2004). Les concentrations moyennes de SPFO dans le sérum ou le 
plasma humain relevées dans des échantillons prélevés à l’échelle mondiale (Amérique, Asie, 
Australie et Europe) au cours de la période de 1998 à 2007 variaient de 2,1 à 62 ng/mL (Ingelido 
et coll., 2010). Aux États-Unis, les données de l’enquête National Health and Nutrition 
Examination Survey (NHANES) pour la période 2007-2008 indiquent une concentration sérique 
médiane de SPFO de 13,6 ng/mL dans la population générale (≥ 12 ans); une tendance temporelle 
à la baisse a été observée pour la période de 1999 à 2008 par Kato et ses collègues (2011).  
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5.7 Exposition multi-voies par l’eau potable 
 Le processus d’évaluation de l’exposition par des voies multiples ne s’applique pas au 
SPFO, en raison du poids moléculaire élevé et de la faible volatilité du composé (Krishnan et 
Carrier, 2008); par conséquent, les contributions relatives de l’exposition au SPFO par inhalation 
et par voie cutanée pendant les douches et les bains n’ont pas été estimées. D’après le poids 
moléculaire élevé de 500,03 g/mol et les propriétés ioniques du SPFO à des niveaux de pH 
habituels dans l’eau potable, on s’attend à ce que la volatilité et la pénétration cutanée soient 
faibles. De plus, les coefficients de perméabilité dermique estimés dans les études in vitro 
prévoient que le SPFO soit imperméable à la peau dans des conditions normales (Fasano et coll., 
2005; Franko et coll., 2012). Par conséquent, l’exposition au SPFO par inhalation et par voie 
cutanée pendant les douches ou les bains devrait être négligeable. 
 
 

6.0 Méthodes d’analyse 
Jusqu’à maintenant, l’Environmental Protection Agency des États-Unis (U.S. EPA) n’a 

pas approuvé de méthodes d’analyse pour le SPFO dans l’eau potable. Il existe des méthodes qui 
peuvent servir à mesurer le SPFO dans l’eau potable à des concentrations bien inférieures à la 
CMA proposée. Toutefois, ces méthodes exigent de bonnes procédures de contrôle de la qualité 
pour obtenir des résultats exacts.  
 
6.1  Méthodes disponibles  

La méthode 537, version 1.1. de l'U.S. EPA, la méthode 25101 de l’Organisation 
internationale de normalisation (ISO, 2009), et la méthode ETS-8-154.3 de la 3M Company 
(3M Company, 2008) peuvent toutes être utilisées pour analyser le SPFO dans l’eau potable 
(3M Company, 2008; ISO, 2009; U.S. EPA, 2009). Toutes les méthodes utilisent une technique 
d’extraction en phase solide (EPS), suivie par une chromatographie liquide (CL) associée à une 
spectrométrie de masse en tandem (SM/SM) à ionisation par électronébulisation (ESI) exploitée 
en mode d’ionisation négative. Aux fins de quantification trace de SPFO dans l’eau potable, les 
conditions chromatographiques sont sélectionnées de sorte que tous les isomères (linéaires et 
ramifiés) soient co-élués ensemble.  

Dans la méthode de l'U.S. EPA, un échantillon d’eau est enrichi au moyen d’étalons 
internes marqués et passé dans une cartouche d’extraction en phase solide pour extraire les 
analytes cibles en plus de leurs étalons internes correspondants. Les composés sont élués de la 
cartouche d’EPS, concentrés puis injectés dans un système CL-SM/SM. La masse 
spectrométrique et les temps de rétention des analytes sont déterminés en comparaison aux 
normes internes. La limite de détection de la méthode (LDM) du SPFO est de 1,4 ng/L 
(0,0014 µg/L) et la plus faible concentration du seuil minimal de niveau à rapporter est de 
6,5 ng/L (0,0065 µg/L) (U.S. EPA, 2009a). Le SPFO a été inclus dans la troisième règle de 
surveillance des contaminants non réglementés (UCMR3), qui stipule que lors de l’utilisation de 
la version 1.1 de la méthode 537, le seuil minimal de niveau à rapporter de 40 ng/L (0,04 µg/L) 
pour le SPFO doit être atteint et déclaré par les services publics pendant la surveillance (U.S. 
EPA, 2012b).  
 Les résultats d’un essai interlaboratoires (Taniyasu et coll., 2013), mené en 2006, ont été 
utilisés pour établir si la méthode 25101 de l’ISO était fiable pour l’analyse du SPFO et de 
l’APFO dans les échantillons d’eau prélevés dans l’environnement, y compris dans l’eau potable. 
Les précisions intra-laboratoires et inter-laboratoires se situaient entre 3 et 4 % et entre 16 et 27 % 
respectivement pour le SPFO dans les échantillons d’eaux naturelles analysés. La récupération 
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des étalons internes pour le SPFO variait de 90 à 96 %. Ces résultats ont confirmé que cette 
méthode d’analyse est fiable et peut être utilisée pour l’analyse du SPFO dans les échantillons 
d’eaux naturelles. La méthode utilise une technique d’EPS avec CL-SM/SM, et s’applique pour la 
quantification des isomères linéaires et ramifiés du SPFO et de l’APFO. Les isomères ramifiés 
peuvent être séparés des isomères linéaires au moyen d’une colonne chromatographique précise 
dans des conditions optimisées. La méthode 25101 ISO s’est avérée convenable pour déterminer 
les concentrations de SPFO dans les échantillons non filtrés d’eau potable, d’eau souterraine et 
d’eau de surface avec des concentrations entre 2 et 10 000 ng/L (entre 0,002 et 10 µg/L) (ISO, 
2009).  
 La méthode (ETS8-154.3) a été élaborée et validée par la 3M Company pour l’analyse du 
SPFO dans les échantillons d’eau potable, d’eau souterraine et d’eau de surface. Les étapes 
d’analyse sont semblables à celle de la version 1.1 de la méthode 537 de l’Environmental 
Protection Agency. La limite de quantification de la méthode est de 25 ng/L (0,025 µg/L) pour le 
SPFO (3M Company, 2008). 
 
6.2  Défis de l’analyse 

En dépit du fait que des améliorations importantes ont été apportées aux méthodes 
d’analyse pour la détection de substances perfluoroalkyliques dans les échantillons d’eaux 
naturelles, il reste encore des défis, des incertitudes et des inconvénients. Les défis importants 
associés à la quantification trace de substances perfluoroalkyliques comprenaient les effets de la 
matrice et une contamination de fonds dans les échantillons-témoins soumis aux analyses. Afin de 
produire des données exactes, des procédures de contrôle de la qualité (CQ) (matrices enrichies, 
échantillons répétés, essais de récupération avec échantillons enrichis, vérifications de la 
récupération des analogues) sont essentielles. De plus, l’utilisation d’étalons internes marqués 
avec des isotopes est une pratique normalisée qui doit être utilisée pour l’analyse des substances 
perfluoroalkyliques. 
  
6.2.1  Les effets de matrice  

La méthode CL-SM/SM est une technique très sélective et précise, mais qui est sensible 
aux effets de matrice, une des incertitudes importantes dans la quantification trace du SPFO dans 
les échantillons d’eau prélevés dans l’environnement (Martin et coll., 2004; Yamashita et coll., 
2004; Taniyasu et coll., 2005; van Leeuwen et coll., 2006; Arsenault et coll., 2008). Les effets de 
matrice découlent des composantes coextraites de l’échantillon, qui influencent l’intensité du 
signal de l’analyte cible et réprime ou augmente le signal spectral. L’ampleur des interférences de 
matrice varie, selon la nature des échantillons. bien que les interférences de matrice soient 
négligeables pour l’eau potable et l’eau souterraine (ISO, 2009), la quantification du SPFO 
nécessite une extraction et des procédures de nettoyage efficaces. L’objectif de ces procédures est 
de séparer les composés dans l’échantillon selon leurs propriétés physiques et chimiques, de 
concentrer l’analyte cible et de purifier l’extrait avant la détermination instrumentale. La 
technique la plus souvent utilisée pour extraire les substances perfluoroalkyliques des échantillons 
d’eau potable comprend les cartouches d’extraction en phase solide avec différents matériaux 
d’emballage, comme une cartouche d’extraction en phase inversée (C18) (Loewen et coll., 2005; 
Wolf et Reagen, 2011; Zainuddin et coll., 2012), des cartouches hydrophobes/polaires mixtes 
(Oasis HLB) (Yamashita et coll., 2004; Taniyasu et coll., 2005; Villaverde-de-Saa et coll., 2015) 
et des cartouches à faible échange d’anions (Taniyasy et coll., 2005; 2013). Plusieurs études ont 
eu recours à une technique d’extraction liquide-liquide (ELL) pour extraire et concentrer les 
substances perfluoroalkyliques dans différentes matrices aqueuses dans l’environnement avant 



Sulfonate de perfluorooctane Pour consultation publique  

 13 

d’utiliser la méthode CL-SM/SM (Gonzales-Barreiro et coll., 2006; Szostek et coll., 2006; Backe 
et coll., 2013). Une étude en laboratoire (Gonzales-Barreiro et coll., 2006) a eu recours à 
l’extraction liquide-liquide (ELL) pour extraire sept substances perfluoroalkyliques (de C6 à C12) 
de l’eau du robinet. La récupération des substances perfluoroalkyliques avec une chaîne carbonée 
supérieure à C7 se trouvait dans la fourchette de 80 à 93 %. Les auteurs ont indiqué que la 
méthode était moins efficace pour extraire les substances perfluoroalkyliques à chaînes courtes 
par rapport à la technique d’extraction en phase solide (Gonzales-Barreiro et coll., 2006).  

Les procédures de nettoyage comprenaient une étape de lavage après l’enrichissement de 
l’échantillon sur la cartouche d’EPS et une étape de filtration pour retirer les solides de l’extrait 
final (Yamashita et coll., 2004; Larsen et Kaiser, 2007; van Leeuwen et Boer, 2007). Il faut 
prendre soin d’éviter la contamination de l’extrait ou les pertes de substances perfluoroalkyliques 
pendant les périodes de nettoyage. Avant l’EPS, un pré-traitement (filtration) de l’échantillon peut 
être nécessaire pour faciliter l’extraction ou retirer de la matrice un composant qui pourrait nuire 
aux analyses (van Leeuwen et Boer, 2007; Ding et coll., 2012). 

L’approche qui convient le mieux pour aider à la quantification des substances 
perfluoroalkyliques consiste à utiliser les étalons internes marqués avec des isotopes (dilution 
isotopique) Il est important que les étalons internes marqués avec des isotopes appropriés soient 
utilisés pour la quantification du composé à l’état natif correspondant. Les étalons internes 
marqués avec des isotopes auront le même temps de rétention que les analytes cibles (à 
l’exception de la séparation isomérique) et la surveillance de leurs signaux déterminera si le signal 
des analytes est réprimé ou augmenté. L’application des substances de remplacement ou des 
étalons internes marqués avec des isotopes tôt dans les étapes d’échantillonnage ou de préparation 
des échantillons compensera les inefficacités ou les pertes dans l’étape d’extraction et les autres 
étapes de préparation d’échantillon (Martin et coll., 2004; Villagrassa et coll., 2006; Larsen et 
Kaiser, 2007). Wolf et Reagen (2011) ont indiqué que l’ajout d’étalons internes marqués avec des 
isotopes avant le prélèvement des échantillons simplifiait les procédures de préparation des 
échantillons. Cette méthode s’est révélée exacte à 109 % et précise à 10 % en ce qui concerne le 
SPFO, selon les échantillons d’eau Milli-Q analysés en laboratoire (Wolf et Reagen, 2012). 
 Si des étalons internes marqués avec des isotopes ne sont pas disponibles, la quantification 
d’additions connues, qui consiste entre autres à ajouter des quantités connues d’un étalon dans 
l’échantillon, est une solution de rechange qui peut être utilisée lorsque les effets de matrice sont 
inévitables (Weremiuk et coll., 2006; Furdui et coll., 2007; van Leeuwen et coll., 2009).  

L’utilisation de la méthode SM/SM pour l’analyse du SPFO permet la détection d’ions 
produits (éléments de filiation). Alors que la transition m/z 80 (ion produit SO3

_) est l’ion produit 
le plus abondant utilisé pour la détermination du SPFO, la transition m/z 99 (ion produit FSO3

-) 
est également utilisée pour l’identification de SPFO (ISO, 2009; U.S. EPA, 2009a). 
 
6.2.2  La contamination de fond des blancs analytiques 

Une source connue de contamination de fonds est la présence de fluoropolymères, comme 
le polytétrafluoréthylène (PEFT) et les composés de perfluoroalkoxy dans différents 
consommables de laboratoire. Le perfluorooctanoate d’ammonium et le perfluorononanoate 
d’ammonium sont utilisés comme des agents technologiques des fluoropolymères et sont des 
composants communs dans les produits de laboratoire. Ces fluoropolymères peuvent mener à des 
concentrations de fond quantifiables dans les échantillons-témoins, surtout pendant la 
quantification des quantités traces dans les échantillons d’eau. Il faut éviter les contacts avec ces 
produits et ce matériel de laboratoire pendant l’analyse du SPFO (Martin et coll., 2004; 
Yamashita et coll., 2004; ISO, 2009). 
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Yamashita et coll. (2004) ont étudié les sources de contamination de fonds à différentes 
étapes d’analyse, y compris le prélèvement d’échantillons, l’extraction et le nettoyage 
d’échantillons avant l’analyse instrumentale. Il a été observé que les bouteilles en polypropylène 
utilisées pour le prélèvement et l’entreposage d’échantillons, ainsi que les différents types de 
cartouches d’extraction en phase solide et d’eau purifiée contenant des agents réactifs, étaient des 
sources de contamination des substances perfluoroalkyliques dans les échantillons-témoins 
soumis aux analyses. Taniyasu et coll. (2005) ainsi que Berger et coll. (2011) ont trouvé que les 
contenants en polypropylène ne convenaient pas à la collecte et à l’entreposage d’échantillons 
d’eau qui seront utilisés aux fins d’analyse des acides perfluorocarboxyliques (APFC) à chaîne 
longue, comme les acides perfluorononanoïque et perfluorododécanoïque, en raison de 
l’adsorption des composés sur la surface des contenants. Les auteurs ont recommandé l’utilisation 
de contenants en polyéthylène haute densité ou en verre. Toutefois, selon la méthode 25101 de 
l’ISO et la méthode 537 de l’Environmental Protection Agency, il est recommandé de ne pas 
utiliser de verre pour l’échantillonnage en raison de l’adsorption possible du SPFO sur les parois 
(ISO, 2009; U.S. EPA, 2009a). Les étapes d’entreposage et de préservation de l’échantillon avant 
l’analyse instrumentale devraient prévenir les changements dans la composition de la matrice 
d’échantillons et la concentration de l’analyte (van Leeuwen et coll., 2007). 

Les cartouches d’EPS peuvent également être une source de contamination et 
l’Environmental Protection Agency des États-Unis (2009a) recommande que les dispositifs d’EPS 
soient vérifiés avant l’analyse afin de garantir qu’il n’y a pas contamination de l’échantillon. 
Différentes études ont été menées sur l’injection directe des échantillons d’eau dans un système 
CL-SM/SM. La méthode évite l’utilisation de matériel supplémentaire et les processus de 
préparation des échantillons, ce qui peut limiter la contamination possible et les pertes du 
composé cible (Schultz et coll., 2006; Furdui et coll., 2008; Dickenson et Higgins, 2013).  

Les tubes de la CHLP, les filtres en nylon, les bouchons de fioles en Teflon ou 
fluoropolymères Viton, les sceaux des soupapes et les dégazeurs ont été relevés comme des 
sources possibles de contamination des échantillons-témoins instrumentaux en ce qui concerne 
l’APFO (Yamashita et coll., 2004; Taniyasu et coll., 2005; Schultz et coll., 2006; Larsen et 
Kaiser, 2007) et dans une moindre mesure, le SPFO (Yamashita et coll., 2004). La contamination 
de fond instrumentale peut être réduite en remplaçant ou en évitant les parties en fluoropolymère, 
comme un dégazeur (Arbuckle et coll., 2013) avec dégazage hors ligne des phases mobiles; en 
remplaçant les composants en fluoropolymère par des composants en acier inoxydable, et en 
utilisant des tubes en poly(étheréthercétone) (PEEK), en installant une colonne de protection en 
amont, en lavant de façon complète le système CL, ou en réduisant la durée d’équilibration de la 
colonne CL (Martin et coll., 2004; Yamashita et coll., 2004; Villagrassa et coll., 2006; Larsen et 
Kaiser, 2007; Nakayama et coll., 2007; Shoemaker et coll., 2009; Arbuckle et coll., 2013).  
 
6.3  Performance analytique 

La méthode d’analyse privilégiée pour la détection de SPFO dans les échantillons d’eaux 
naturelles, y compris l’eau potable, a recours à l’EPS suivi par la méthode CL-SM/SM avec 
ionisation par électronébulisation exploitée en mode d’ionisation négative (Martin et coll., 2004; 
Yamashita et coll., 2004; Villagrassa et coll., 2006; Larsen et coll., 2007; van Leeuwen et Boer, 
2007; Furdui et coll., 2008; Hansen et coll., 2010; Sun et coll., 2011; Wolf et Reagen, 2011; Post 
et coll., 2013; Villaverde-de-Saa, 2015). Des améliorations ont été apportées aux analyses 
récemment grâce à la disponibilité et à l’utilisation d’étalons de grande qualité et des étalons 
internes marqués avec des isotopes stables pour compenser les effets de la matrice et les 
inefficacités de la procédure d’extraction ou des autres étapes de préparation des échantillons 



Sulfonate de perfluorooctane Pour consultation publique  

 15 

(Yamashita et coll., 2004; Lowen et coll., 2005; Taniyasu et coll., 2005; Nakayama et coll., 2007; 
Zainuddin et coll., 2012; Villaverde-de-Saa et coll., 2015). Il y a actuellement plusieurs étalons de 
grande qualité analytique disponibles sur le marché, et la liste de ces étalons continue de 
s’allonger (van Leeuwen et coll., 2009, Berger et coll., 2011). 
 Au début des années 2000, la quantification des substances perfluoroalkyliques était 
biaisée par le manque de normes d’analyse appropriées, d’analogues marqués aux isotopes et de 
matériel de référence, et il y avait une variabilité analytique importante d’un laboratoire à un 
autre. Deux études interlaboratoires ont été menées pour analyser les substances 
perfluoroalkyliques, y compris le SPFO et l’APFO, dans les échantillons d’eaux naturelles; ces 
études ont relevé divers degrés d’exactitude. Dans la première étude (van Leeuwen et coll., 2006), 
menée en 2004-2005, des facteurs menant à une mauvaise entente entre les laboratoires 
participants ont été identifiés comme des faibles concentrations (inférieures à 20 ng/L) d’APFO et 
de SPFO dans les échantillons d’eau, l’utilisation d’étalons ayant un faible degré de pureté, et une 
contamination de fonds élevée dans les échantillons-témoins soumis aux analyses. L’écart-type 
relatif (ETR) relevé pour le SPFO dans l’étude était de 95 % (van Leeuwen et coll., 2006). Dans 
la deuxième étude interlaboratoire, le rendement des laboratoires participants s’est amélioré en 
raison de la minimisation des effets de la matrice, l’utilisation d’étalons partagés (fournis par une 
source unique) de plus grande qualité (pureté et composition isomérique), et l’utilisation d’étalons 
internes avec un marqueur de masse. La valeur de l’écart-type relatif déclaré pour cette étude était 
de 29 % pour le SPFO.  

Les méthodes qui utilisent l’EPS et l’injection directe suivies par un système 
CL/ESI/SM/SM ont été signalées dans la documentation pour l’identification d’APFA, y compris 
le SPFO, dans les échantillons d’eau (Yamashita et coll., 2004; 2005; Taniyasu et coll., 2005; 
2013; Furdui et coll., 2008; Hansen et coll., 2010; Berryman et coll., 2012; Zainuddin et coll., 
2012; Villaverde-de-Saa et coll., 2015). Les détails concernant les procédures de préparation 
préliminaire des cartouches d’EPS, les éluants, les procédures de nettoyage, les paramètres de 
quantification SM et les procédures de contrôle de la qualité propres à chaque méthode sont 
disponibles dans la référence citée. 
 Une étude a signalé une limite de détection (LD) (rapport signal/bruit = 3:1) de 0,2 ng/L et 
une limite de quantification (LQ) (rapport signal/bruit = 10:1) de 0,66 ng/L au moyen de l’EPS, et 
ensuite d’un système CL-SM/SM pour analyser le SPFO dans l’eau de surface. Un échantillon 
d’eau de 500 mL a été placé dans une cartouche Oasis Wax et une fraction cible a été éluée, puis 
séchée sous azote gazeux. Les échantillons ont ensuite été filtrés avant l’analyse. La valeur de 
récupération de 109±4 % pour le SPFO a été calculée par le calibrage des étalons internes 
marqués avec des isotopes (Sun et coll., 2011; Li et coll., 2011). 
  Villaverde-de-Saa et coll. (2015), qui a eu recours à l’EPS et ensuite à un système CL-
SM/SM, a développé une méthode pour la détermination de sept APFC (de C6 à C12) et de SPFO 
dans les échantillons d’eaux naturelles. Un échantillon d’eau de 1,0 litre, enrichi avec des étalons 
internes, a été placé dans une cartouche Oasis HLB. Une limite de détection de 0,04 ng/L et une 
limite de quantification de 0,12 ng/L pour le SPFO ont été déclarées pour cette méthode (la limite 
de détection et la limite de quantification ont été calculées comme correspondant à trois fois et à 
dix fois l’écart-type, respectivement). La valeur de récupération de 99±7 % pour le SPFO a été 
calculée par le calibrage des étalons internes marqués avec des isotopes.  
 Furdui et coll. (2008) ont étudié la concentration de substances perfluoroalkyliques dans 
des échantillons d’eau prélevés dans les Grands Lacs. L’analyse de neuf contaminants cibles, y 
compris le SPFO, a été effectuée en injectant directement les échantillons dans un système CL-
SM/SM. La quantification a été effectuée au moyen de la correction de l’étalon interne et de 
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l’ajout d’un étalon. Les résultats les plus exacts et précis sont obtenus grâce à une dilution 
isotopique. La méthode avait une limite de quantification (rapport signal/bruit = 10:1) de 0,5 ng/L 
pour le SPFO (Furdui et coll., 2008).  
 La province de Québec a déclaré les résultats de contrôles des substances 
perfluoroalkyliques à 16 emplacements, y compris sept usines de traitement de l’eau potable. Un 
total de 226 échantillons d’eau (84 échantillons d’eau brute, 84 échantillons d’eau traitée et 
58 échantillons d’eau de surface) ont été analysés. Des échantillons d’eau brute et d’eau traitée 
ont été prélevés mensuellement pendant une période d’un an. L’échantillonnage de l’eau de 
surface était limité tout au long de l’année. Les échantillons ont été analysés au moyen de 
cartouches C18 et d’un système CL-SM/SM en mode d’ionisation positive. Les limites de 
détection signalées variaient de 0,5 à 1,0 ng/L et de 0,3 à 0,6 ng/L pour l’eau non traitée (analyse 
d’un échantillon de 250 mL) et l’eau traitée (échantillon de 500 mL), respectivement. Afin de 
compenser et de corriger les variations instrumentales et les effets de la matrice, des étalons 
internes marqués avec des isotopes ont été ajoutés avant la chromatographie en phase liquide 
(Berryman et coll., 2012). La technique de photoionisation est moins précise que celle 
d’ionisation par électronébulisation, mais elle est aussi moins sensible aux effets de la matrice 
(Martin et coll., 2004). 
 Berger et coll. (2004) ont comparé différentes techniques de spectrométrie de masse (SM 
à temps de vol et à résolution élevée, SM en tandem à triple quadripôle, et SM avec piégeage 
ionique) associées à une chromatographie en phase liquide à haute performance (CPLHP) aux fins 
d’analyse des substances perfluoroalkyliques, y compris l’APFO. Les paramètres de l’instrument, 
par exemple la température du vaporisateur, l’énergie de collision, et la fragmentation de la 
tension du cône, ont été optimisés pour chaque technique de spectrométrie de masse. L’ionisation 
négative par électronébulisation a été sélectionnée comme mode d’ionisation pour tous les 
instruments. L’étude a indiqué que les méthodes de SM à temps de vol et à résolution élevée et de 
SM en tandem à triple quadripôle étaient plus précises que la méthode de SM avec piégeage 
ionique pour toutes les substances perfluoroalkyliques analysées. La méthode de SM avec 
piégeage ionique avait une limite de détection plus élevée et une plus petite plage linéaire, mais 
elle donnait les meilleurs résultats pour l’élucidation structurelle tentative et l’analyse qualitative 
d’isomères ramifiés de substances perfluoroalkyliques (Berger et coll., 2004; Jahnke et Berger, 
2009).  
 L’analyse des substances perfluoroalkyliques dans les échantillons d’eaux naturelles se 
fait principalement par une CL associée à un système SM ou SM/SM, mais d’autres techniques, 
comme la résonance magnétique nucléaire (RMN) 19F et la chromatographie en phase gazeuse 
(CG) associée à un système SM, ont également été explorées. L’analyse par RMN 19F est une 
méthode moins sensible et moins précise en raison de la détermination de la présence des groupes 
caractéristiques CF2 et CF3 dans l’échantillon. La chromatographie en phase gazeuse (CG) peut 
être utilisée pour détecter les substances perfluoroalkyliques neutres et volatiles ainsi que les 
alcools fluorotélomériques. Les APFA sont dérivatisés afin de pouvoir faire l’objet de l’analyse 
par CG. Toutefois, l’utilisation de techniques de dérivatisation est limitée pour l’analyse du SPFO 
en raison de l’instabilité de ses dérivés (Moody et coll., 2001; Villagrassa et coll., 2006).  

 
7.0 Techniques de traitement 

Les données disponibles et les valeurs pKa calculées (-3,27) indiquent que le SPFO est un 
acide fort qui se dissocie principalement pour former des anions chargés négativement à des 
valeurs de pH pertinentes sur le plan environnemental (Brooke et coll., 2004). En raison de la 
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nature hydrophobe et oléophobe de la chaîne d’alkyles fluorés et de la nature hydrophile du 
groupe sulfonique, les effets hydrophobes et électrostatiques influencent probablement 
l’adsorption du SPFO (Higgins et Luthy, 2006; Xiao et coll., 2011). En raison de la liaison 
carbone-fluor plus courte et de l’électronégativité élevée des atomes de fluor dans la structure du 
SPFO, Senevirathna et coll. (2010) ont suggéré qu’une adsorption plus élevée du SPFO pourrait 
survenir sur les résines échangeuses d’anions. La nature de la structure chimique du SPFO (p. ex. 
fortes liaisons carbone-fluor) fait en sorte que la substance est résistante à l’hydrolyse et à la 
biodégradation, ainsi qu’à la photolyse et à plusieurs processus de traitement chimiques (3M, 
1999; Lange et coll., 2006; ATSDR, 2009).  
 
7.1 Échelle municipale 

Dickenson et Higgins (2013) ont évalué la capacité d’un large éventail de techniques de 
traitement complet pour éliminer les substances perfluoroalkyliques, y compris le SPFO et 
l’APFO, de l’eau brute et de l’eau potable d’installations pour le recyclage d’eau. Les chaînes de 
traitement variaient, mais comprenaient généralement la coagulation, suivie par une séparation 
physique, l’aération, l’oxydation chimique, l’irradiation d’ultraviolets, et la désinfection. Peu 
importe la chaîne de traitement utilisée, la diminution des concentrations de SPFO et d’APFO 
était faible ou inexistante; les auteurs ont donc conclu que ces méthodes de traitement ne sont pas 
efficaces pour éliminer les substances perfluoroalkyliques. 

Les techniques d’adsorption sur le CAG et de filtration sur membrane semblent 
prometteuses pour éliminer le SPFO de l’eau potable, permettant d'atteindre des concentrations 
inférieures à 0,6 µg/L dans l’eau traitée (Tang et coll., 2006; Lampert et coll., 2007; Deng et coll., 
2010; Takagi et coll., 2011; Appleman et coll., 2014). Afin d’atteindre une concentration de 
SPFO inférieure à 0,6 µg/L, le système de CAG doit avoir été conçu spécialement à cette fin et 
bien exploité pour l’élimination du SPFO dans l’eau potable. La présence de matière organique 
naturelle (MON) dans l’eau à la source peut nuire au rendement du CAG en luttant directement 
pour les sites d’adsorption et en préchargeant (engorgement) les lits de charbon actif en grains. 
Par conséquent, l’efficacité du CAG pour éliminer le SPFO de l’eau potable semble dépendre sur 
la fréquence de régénération ou de remplacement du carbone (Kolstad, 2010; Takagi et coll., 
2011; Appleman et coll., 2014). Les études à l’échelle de banc d’essai concernant la filtration sur 
membrane – par exemple l’osmose inverse (OI) et la nanofiltration (NF) – ont démontré 
l’élimination efficace de toutes les substances perfluoroalkyliques à chaîne longue et courte, y 
compris le SPFO, de l’eau potable. Bien que le processus d’OI soit efficace, il est probable que ce 
soit une méthode de traitement coûteuse (Steinle-Darling et coll., 2008; Quinones et Snyder, 
2009; Appleman et coll., 2013; Flores et coll., 2013). Les résines échangeuses d’anions peuvent 
également être efficaces pour éliminer le SPFO. Toutefois, cette technologie n’a pas été évaluée 
de façon complète précisément pour l’élimination du SPFO dans l’eau potable.  

La sélection et l’efficacité de chaque stratégie de traitement reposent sur différents 
facteurs, y compris la composition chimique de l’eau à la source, la concentration de SPFO ou 
d’autres substances perfluoroalkyliques ainsi que les procédés de traitement préexistants. Si des 
substances perfluoroalkyliques à chaîne longue étaient détectées dans les sources d’eau potable, le 
service d’alimentation en eau pourrait envisager la mise en place de traitements comme le CAG. 
Toutefois, les services publics qui ont des substances perfluoroalkyliques à chaîne plus courte 
dans leur source d’eau brute pourraient plutôt choisir de mettre en place un processus d’osmose 
inverse. Les méthodes de traitement doivent être conçues précisément pour le retrait des 
substances perfluoroalkyliques et bien utilisées afin d’atteindre les objectifs d’élimination des 
contaminants dans l’eau potable (Dickenson et Higgins, 2013). 
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Dickenson et Higgins (2013) ainsi que Rahman et coll. (2014) ont résumé la capacité de 
différents procédés de traitement de l’eau potable et de chaînes de traitement pour éliminer le 
SPFO. 
 L’annexe A résume le pourcentage de SPFO éliminé dans les usines pleine échelle de 
traitement où les concentrations dans l’eau brute et l’eau traitée ont été déclarées (Rahman et 
coll., 2014). Les données montrent que les technologies de traitement utilisées par ces usines (à 
l’exception du CAG, de l’OI et de la NF) n’ont pas retiré une quantité notable de SPFO. Elles 
montrent également que dans certains cas, les concentrations dans l’eau traitée étaient plus 
élevées que dans l’eau brute, probablement en raison de la rupture des composés précurseurs pour 
former du SPFO pendant le traitement (Takagi et coll., 2008; Shivakoti et coll., 2010). Takagi et 
coll. (2011) ont également avancé que les concentrations plus élevées dans l’eau traitée pourraient 
également découler de la désorption à partir des filtres de CAG utilisés pendant de longues 
périodes de temps sans réactivation.  
 
7.1.1 Traitement conventionnel  

Les procédés conventionnels de traitement de l’eau potable comprennent habituellement la 
coagulation, la floculation, la sédimentation et la filtration, suivies par un processus de 
désinfection primaire et secondaire. Les coagulants courants utilisés dans l’eau potable 
comprennent le sulfate d’aluminium, l’hydroxyde ferrique, le chlorure ferrique, le chlorure de 
polyaluminium et les polymères qui agissent comme agents coagulants. Les milieux de filtration 
peuvent être composés de sable (un seul milieu); de sable et d’anthracite (milieu double), ou de 
sable, d’anthracite et de grenat (milieu multiple ou mixte de grenat). Le CAG peut également être 
utilisé comme milieu de filtration. 

Les techniques de traitement complet de l’eau potable conventionnelles se sont avérées 
inefficaces pour éliminer le SPFO des sources d’eau. Les échantillons prélevés auprès de 
plusieurs usines de traitement conventionnel à pleine échelle ont permis de déterminer qu’il n’y 
avait essentiellement aucune différence entre les concentrations de SPFO dans les influents des 
usines et celles dans l’eau après les étapes de coagulation, de sédimentation et de filtration sur 
sable (Loos et coll., 2007; Shivakoti et coll., 2009; Takagi et coll., 2011; Thompson et coll., 
2011). De même, Eschauzier et coll. (2012) ont déclaré que les filtrations lentes et rapides sur 
sable n’étaient pas efficaces pour éliminer l’APFO et le SPFO. Le fait que les traitements de l’eau 
conventionnels ne réussissent pas à éliminer le SPFO et l’APFO pourrait s’expliquer par les 
concentrations extrêmement faibles de ces substances dans l’eau et par leur hydrophilicité, qui fait 
en sorte qu’elles ne soient pas susceptibles à l’élimination par les procédés de traitement 
conventionnels (Rahman et coll., 2014). Ces résultats sont conformes à ceux des études à l’échelle 
de banc d’essai menées récemment sur l’élimination du SPFO dans l’eau (Deng et coll., 2011; 
Xiao et coll., 2013).  
 Des essais de floculation (Xiao et coll., 2013) ont donné un taux d’élimination de 3 % du 
SPFO, dans un échantillon où la concentration dans l’influent était de 0,1 µg/L (100 ng/L), avec 
une dose d’alun de 30 mg/L et un pH de 7,9. Une efficacité d’élimination inférieure à 10 % a été 
déclarée pour une fourchette de doses d’alun variant de 10 à 60 mg/L et des niveaux de pH variant 
de 6,5 à 8,0. Des taux d’élimination d’environ 25 % ont été observés au moyen d’une coagulation 
améliorée avec des doses d’alun supérieures à 60 mg/L et un pH variant de 4,5 à 6,5. En général, 
les efficacités d’élimination étaient inférieures à 35 % sous les conditions de coagulation 
examinées (doses d’alun entre 3 et 110 mg/L et un pH variant de 4,5 à 8,0). La coagulation par 
chlorure de fer a présenté des résultats semblables. Les auteurs ont indiqué que les taux 
d’élimination étaient plus élevés pour le SPFO que pour l’APFO dans les conditions de 
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coagulation conventionnelles et renforcées, possiblement parce que le SPFO a une taille 
moléculaire plus élevée, et un potentiel hydrophobe plus important.  
 
7.1.2 Adsorption 

Les adsorbants habituellement utilisés dans le traitement de l’eau potable comprennent le 
charbon actif, les résines, l’alumine activée, les zéolites, les argiles, les oxydes métalliques, les 
hydroxydes et les carbonates (AWWA, 2011; U.S. EPA, 2012a). Le charbon actif en grains 
(CAG) est utilisé dans un lit fixe, alors que le charbon actif en poudre (CAP) est habituellement 
ajouté directement à l’eau brute, ou mélangé à de l’eau pour former une boue liquide.  

Plusieurs études en laboratoire portant sur la cinématique d’adsorption du SPFO et de 
l’APFO ont indiqué que le CAP a permis d’atteindre l’équilibre de sorption en quatre heures alors 
que le CAG a mis 168 heures (Yu et coll., 2009). Ces études ont également déterminé que les 
pourcentages d’élimination des substances perfluoroalkyliques étaient généralement plus élevés 
pour le CAP que le CAG (60 à 90 % par rapport à 20 à 40 %, respectivement) pour un temps 
d’adsorption de 10 minutes (Hansen et coll., 2010). Ces résultats peuvent s’expliquer par la plus 
petite taille des particules du CAP, et une surface de contact précise plus grande par volume de 
carbone par rapport au CAG (Yu et coll., 2009; Hansen et coll., 2010). Si les substances 
perfluoroalkyliques se trouvent dans l’eau brute toute l’année, Rahman et coll. (2014) ont suggéré 
que l’adsorption sur CAG serait la méthode à privilégier pour le retrait des substances 
perfluoroalkyliques. En revanche, le CAP pourrait être plus indiqué pour l’assainissement à court 
terme en réponse à un déversement.  
 
7.1.2.1  CAG 

Les résultats des évaluations complètes de l’efficacité de l’adsorption sur CAG pour 
l’élimination du SPFO dans les sources d’eau potable sont mixtes. Plusieurs études complètes, 
conçues et menées précisément pour l’élimination des substances perfluoroalkyliques dans l’eau 
potable, ont permis d’observer l’élimination efficace du SPFO par CAG avec un long temps de 
contact en fût vide (TCFV) et un régime de régénération approprié (MDH, 2008a; Takagi et coll., 
2011; Appleman et coll., 2014). D’autres usines de traitement de l’eau ont relevé des 
concentrations semblables de SPFO dans l’eau brute et l’eau traitée, ce qui suggère que le 
traitement par CAG élimine seulement en partie ce contaminant, voire pas du tout. Ces usines de 
traitement n’étaient pas spécifiquement conçues pour le retrait de substances perfluoroalkyliques 
dans l’eau potable. Comme le traitement par CAG était en place pendant une période de temps 
variable, il est probable que le préchargement de matière organique naturelle avait détérioré le 
rendement du CAG, ce qui s’est traduit par des contrations semblables de SPFO dans l’influent et 
dans l’eau traitée (Shivakoti et coll., 2010; Takagi et coll., 2011; Eschauzier et coll., 2012, Flores 
et coll., 2013).  
 Un système de traitement complet par CAG avec un débit de 1,5 m3/minute a été 
expressément conçu pour éliminer les substances perfluoroalkyliques dans l’eau souterraine. Le 
système a utilisé deux contacteurs au CAG selon une configuration avance-retard avec un temps 
de contact en fût vide (TCFV) de 13 minutes chacun. Le réservoir principal a fonctionné pendant 
environ 18 mois et a traité environ 59 483 volumes de lit (VL) avant que la concentration de 
SPFO dépasse 0,05 µg/L. L’unité de CAG pouvait faire passer une concentration de SPFO variant 
de 0,53 à 1,38 µg/L dans l’influent à moins de 0,05 µg/L dans l’eau traitée à partir du réservoir 
secondaire, pour 72 775 VL (environ 22 mois). À ce stade, l’eau du réservoir principal a atteint 
une concentration de 0,11 µg/L de SPFO, le charbon du système a été remplacé par un milieu 
vierge et le réservoir a été placé à la position secondaire (Appleman et coll., 2014).  
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 Une enquête de surveillance menée au Royaume-Uni indiquait qu’une concentration de 
SPFO variant de 1,7 à 3,8 µg/L dans l’influent de l’eau souterraine contaminée a été réduite à 
moins de 0,2 µg/L au moyen du traitement CAG. Les cinq contacteurs au CAG ont été utilisés en 
mode d’étalement parallèle avec un TCFV de 110 minutes et une fréquence de régénération de 
12 mois. Une concentration de SPFO de 0,3 µg/L (fuite) a été relevée entre 8 000 et 9 000 VL. 
Toutefois, la concentration de fuite a été déclarée pour la période de temps avant l’augmentation 
de la fréquence de régénération (tous les 12 mois au lieu de tous les 24 mois) (Rumsby et coll., 
2009).  
 Le comportement et le devenir des substances perfluoroalkyliques, y compris le SPFO et 
l’APFO, ont été évaluées en analysant l’influent et l’eau traitée de plusieurs usines de traitement 
de l’eau potable qui incluaient le CAG dans la chaîne de traitement. Ces usines n’étaient pas 
expressément conçues pour l’élimination de substances perfluoroalkyliques dans l’eau potable. Le 
temps de rétention hydraulique des étapes de traitement individuelles a été pris en considération 
pour l’évaluation de l’efficacité de chacune de ces étapes (Shivakoti et coll., 2010; Takagi et coll., 
2011; Eschauzier et coll., 2012; Flores et coll., 2013). Les études ont trouvé que seule l’étape de 
CAG permettait d’éliminer les substances perfluoroalkyliques de l’eau potable. Un taux 
d’élimination du SPFO variant de 63 % à 97 % a été rapporté lorsqu’un procédé de traitement par 
CAG était inclus dans la chaîne de traitement (Shivakoti et coll., 2010; Flores et coll., 2013; 
Appleman et coll., 2014). Les paragraphes ci-après fournissent plus de détails sur certaines de ces 
études. 
 Une usine pleine échelle de traitement pleine échelle de 5 millions de gallons par jour 
(mgd), conçue pour éliminer les quantités traces (ng/L) de contaminants organiques dans l’eau de 
surface, consistait en la filtration par les berges, l’adoucissement, UV/H2O2, la filtration CAG 
bioactive et six contacteurs au CAG. Le système au CAG fonctionnait en mode parallèle avec un 
TCFV de 10,5 minutes. Les échantillons d’eau analysés avant et après le traitement par CAG 
démontraient une diminution de la concentration de SPFO dans l’influent de 2,3 ng/L à 0,25 ng/L 
(élimination de 89 %) (Appleman et coll., 2014).  
 Eschauzier et coll. (2012) ont étudié les concentrations de SPFO et d’APFO dans une 
chaîne de traitement de l’eau potable qui comprenait les processus de coagulation, de filtration 
rapide sur sable, de passage dans les dunes (l’eau passait lentement dans les dunes de sable), 
d’adoucissement, d’ozonisation et de traitement sur CAG. Seule l’étape du CAG était efficace 
pour l’élimination des substances perfluoroalkyliques. Le système a utilisé des contacteurs au 
CAG en deux étapes selon une configuration avance-retard. Parmi les 40 filtres, 20 étaient utilisés 
en mode parallèle à la première étape, et les 20 autres étaient utilisés comme filtration de 
deuxième étape. Chaque filtre CAG fonctionnait à un débit de 348 m3/heure et un TCFV de 
20 minutes, ce qui donnait un TCFV total de 40 minutes. Chaque filtre CAG vierge a été installé à 
titre de filtre de deuxième étape, et a été transféré à la première étape après 15 mois d’utilisation. 
Après un autre 15 mois, le charbon était réactivé et remis en service à titre de filtre de deuxième 
étape. Le système CAG a éliminé efficacement l’acide perfluorononanoïque (PFNA), le SPFO et 
l’acide de sulfonate de perfluorohexane (PFHxS). L’étape de CAG était capable de réduire une 
concentration moyenne de SPFO dans l’influent de 11 ng/L dans l’eau d’alimentation à la 
première étape du CAG à une concentration inférieure à la LQ de 0,23 ng/L (élimination 
d’environ 98 %) après le filtre CAG de deuxième étape (Eschauzier et coll. 2012). Flores et coll. 
(2013) ont signalé une élimination du SPFO de 64 % dans une usine de traitement de l’eau, où 
24 contacteurs au CAG étaient installés et régénérés environ une fois par année.  
 Takagi et coll. (2008, 2011) ont examiné le comportement, le devenir et l’efficacité 
d’élimination du SPFO et de l’APFO dans les procédés de traitement de l’eau potable de 
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différentes usines de traitement de l’eau potable qui incluaient le CAG dans la chaîne de 
traitement. L’efficacité d’élimination du SPFO et de l’APFO était inférieure à 50 % dans de 
nombreuses usines de traitement de l’eau. Un taux d’élimination négatif observé dans certaines 
usines pourrait possiblement s’expliquer par la désorption de filtres CAG, utilisés pendant de 
longues périodes de temps sans réactivation. Les taux d’élimination négatifs pourraient aussi être 
attribuables à la formation de SPFO et d’APFO à la suite de la dégradation des composés 
précurseurs qui se trouvent dans l’eau brute (Takagi et coll., 2011). Toutefois, le SPFO a été 
éliminé efficacement pendant huit mois dans une usine de traitement de l’eau de 1,5 million de 
litres par jour après le remplacement du charbon actif dans l’unité de CAG. La chaîne de 
traitement comprenait la coagulation/sédimentation, la filtration rapide sur sable et deux 
contacteurs au CAG (charbon actif fabriqué à partir de charbon et d’écorce de noix de coco) en 
mode parallèle. Les deux contacteurs au CAG pouvaient faire passer des concentrations de SPFO 
variant de 2,3 à 3,9 ng/L à une concentration inférieure à la LQ de 0,5 ng/L pendant la période 
d’étude de huit mois. 
 Les essais RSSCT (« Rapid Small-Scale Column Test ») sont des essais courants à 
l’échelle de banc d’essai utilisés pour évaluer le CAG. Au moyen de l’essai RSSCT, Appleman et 
coll. (2013) ont comparé l’efficacité de trois différents types de CAG pour l’élimination de 
plusieurs substances perfluoroalkyliques, y compris le SPFO et l’APFO. Les expériences de la 
colonne ont été effectuées avec un TCFV de 0,38 minute au moyen d’eau désionisée et d’eau de 
surface (carbone organique dissous [COD] de 1,7 mg/L), auxquelles on avait ajouté 1,0 µg/L de 
chaque substance perfluoroalkylique. Les tests ont été réalisés pour un total de 125 000 VL 
(environ 33 jours). Le rendement du charbon variait selon le type de charbon et la composition 
chimique de l’eau; le CAG était plus efficace à éliminer les substances perfluoroalkyliques dans 
l’eau désionisée. Parmi les trois carbones, le F300 a donné les meilleurs résultats. Dans les 
expériences menées avec de l’eau désionisée, la concentration de SPFO dans l’eau filtrée était 
inférieure à 0,02 µg/L (moins de 2 % de C0 dans l’influent), après 98 000 VL. Toutefois, la 
concentration dans l’eau filtrée a atteint 0,2 µg/L (20 % de C0) après 11 000 VL (trois jours) dans 
l’eau de surface enrichie. Les essais RSSCT ne conviennent pas à l’évaluation des effets du 
préchargement ou de l’engorgement des colonnes CAG par COD, mais la pénétration rapide 
observée dans l’eau naturelle enrichie a démontré que la présence de COD nuit au rendement du 
CAG en ce qui concerne l’élimination des substances perfluoroalkyliques en luttant directement 
pour les sites d’adsorption (Appleman et coll., 2013).  

L’efficacité de l’élimination du SPFO par adsorption sur CAG est affectée par la matière 
organique naturelle (MON) dans l’eau à la source, qui lutte pour le site d’adsorption sur charbon 
et qui s’adsorbera aux matières de façon irréversible, réduisant ainsi la capacité du charbon 
d’éliminer le composé cible. Lorsque la capacité d’adsorption sur CAG est épuisée, le charbon 
doit être retiré du contacteur et remplacé par du nouveau charbon ou du charbon réactivé. Le 
CAG est utilisé dans un réacteur en lit fixe, pour remplacer le milieu de filtration existant (p. ex. 
du sable) dans un filtre conventionnel, comme couche dans un filtre rapide à milieux multiples, ou 
dans un contacteur distinct. Le réacteur peut être situé au début de la chaîne de traitement dans un 
mode à double couche ou dans un mode avec remplacement du sable, ou plus loin dans la chaîne 
de traitement en tant que contacteur de deuxième étape. Le taux d’épuisement du CAG variera 
considérablement pour la même source d’eau selon la configuration de CAG utilisée. Un milieu à 
deux couches (CAG et sable) est utilisé lorsque la réduction de la turbidité et l’adsorption et 
l’élimination des contaminants sont regroupées dans un processus à une seule unité. Le filtre à 
deux couches (habituellement situé après la sédimentation) sera probablement exposé à de plus 
fortes concentrations de COD, et ce filtre sera épuisé plus rapidement. Un contacteur au CAG 
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situé à la fin d’une chaîne de traitement aura sans doute un préchargement ou un engorgement 
plus lent, car les étapes de traitement avant l’arrivée de l’eau au contacteur au CAG réduiront les 
concentrations de COD dans l’influent. Cette stratégie de traitement aidera à utiliser entièrement 
toute la capacité de traitement sur CAG et réduira les coûts d’exploitation (p. ex. les coûts de 
remplacement du charbon) (Crittenden et coll., 2012). 
 Une surveillance étroite de la fuite de SPFO (objectif du traitement) est nécessaire pour 
l’exploitation efficace de l’unité de CAG. Les études ont indiqué que le SPFO était efficacement 
éliminé de l’eau potable lorsqu’il y avait une régénération fréquente ou lorsque le remplacement 
du CAG était effectué (p. ex. Wilhelm et coll., 2008; Rumsby et coll., 2009; Takagi et coll., 
2011). Takagi et coll. (2011) ont observé que le SPFO et l’APFO n’étaient pas éliminés 
efficacement lorsque le CAG était régénéré sur des périodes supérieures à un an, et ont suggéré de 
régénérer le charbon deux ou trois fois par année. Une étude à une usine de traitement pleine 
échelle sur CAG à 2 500 gpm, au moyen de deux contacteurs au CAG fonctionnant en série a 
observé une fuite d’APFO et de SPFO après 286 jours et 550 jours, respectivement. Avec le 
remplacement du CAG au moment le plus tôt de la fuite d’APFO, le système a réussi à traiter 
1,9 million de gallons d’eau pendant 23 mois (MDH, 2008a; Kolstad, 2010).  
 Eschauzier et coll. (2012) ont observé que les efficacités d’élimination des substances 
perfluoroalkyliques par CAG augmentaient plus la longueur de la chaîne de carbone augmentait, 
et que les composés de sulfonate étaient éliminés pendant une plus longue période de temps que 
les composés de carboxylate. Les substances perfluoroalkyliques à chaîne plus courte (surtout 
l’acide perfluorobutanoïque [PFBA] et le sulfonate de perfluorobutane [PFBS]) n’étaient pas 
éliminés par le CAG. Ces résultats concordaient à ceux d’expériences de lot antérieures qui 
démontraient que la sorption des substances perfluoroalkyliques sur du charbon actif diminuait 
lorsque la longueur de la chaîne de carbone diminuait, et que les perfluorosulfonates avaient une 
plus forte adsorption que les perfluorocarboxylates lorsque la longueur de la chaîne de carbone 
était la même (Ochoa-Herrera et Sierra-Alvarez, 2008; Hansen et coll., 2010; Dudley et coll., 
2012; Appleman et coll., 2014). Il a été déterminé que les isomères ramifiés de SPFO et d’APFO 
étaient moins adsorbés au CAG que les isomères ramifiés. La désorption de substances 
perfluoroalkyliques à chaîne plus courte en raison de la concurrence pour des sites de sorption 
avec des substances perfluoroalkyliques à chaîne plus longue ou de la MON (p. ex. COD) peut se 
traduire par des concentrations plus élevées de substances perfluoroalkyliques à chaîne plus 
courte dans l’eau traitée (Eschauzier et coll., 2012).  
 
7.1.2.2  CAP 

Aucune donnée complète n’a été déclarée concernant le retrait de SPFO au moyen de 
charbon actif en poudre. La plupart des études publiées sur l’efficacité du charbon actif en poudre 
ont été menées à l’échelle de banc d’essai. Les concentrations de SPFO dans certaines de ces 
études menées à l’échelle de banc d’essai étaient d’un ordre de grandeur supérieur à la 
concentration observée dans les eaux naturelles. Toutefois, les tendances observées pour le CAP 
en ce qui concerne l’adsorption préférentielle (selon la longueur de la chaîne) et la réaction 
compétitive avec la matière organique naturelle (MON) étaient semblables à celles consignées 
pour le CAG (Hansen et coll., 2010; Dudley et coll., 2012).  
 Dudley et coll. (2012) ont évalué l’absorbabilité de dix substances perfluoroalkyliques 
ayant différentes longueurs de chaîne de carbone (de C4 à C10) sur différents types de CAP 
disponibles sur le marché (noix de coco, lignite, bois et houille bitumineuse) et du CAP superfin 
obtenu par le concassage humide du CAP acheté sur le marché. Les substances de sulfonate se 
sont avérées plus adsorbables que les substances carboxylates, et la cinétique de la sorption était 
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plus rapide avec le charbon actif en poudre superfin par rapport au charbon actif en poudre 
régulier. L’efficacité d’élimination des acides perfluoroalkylique augmentait lorsque la longueur 
de la chaîne de carbone augmentait (p. ex. élimination négligeable des composés C4 mais 
élimination supérieure à 90 % des composés C7 à C10). On a déterminé que la présence de MON 
diminuait l’efficacité de l’élimination des substances perfluoroalkyliques par le CAP dans les 
études de lots. Les auteurs ont également conclu qu’il ne serait peut-être pas possible d’éliminer 
de façon importante les substances perfluoroalkyliques à des doses pratiques de CAP (Dudley et 
coll., 2012). 
 Yu et coll. (2009) ont étudié la cinétique et les isothermes de sorption du SPFO et de 
l’APFO après traitement sur CAP ou CAG, ou par résines échangeuses d’anions. Les résines 
échangeuses d’anions avaient la capacité de sorption la plus élevée pour l’APFO alors que le CAP 
était l’adsorbant de choix pour le SPFO. Dans le cadre d’un autre essai en laboratoire, on a relevé 
des taux d’élimination de 97 % et de 24 % du SPFO par CAP et CAG, respectivement, selon une 
concentration initiale de 1,4 µg/L dans l’eau souterraine. L’étude a également permis d’observer 
que la sorption du SPFO sur le CAP était plus rapide que sur le CAG, ce qui suggère que la 
cinétique de la sorption serait influencée par la taille du charbon actif (Hansen et coll., 2010). 
 
7.1.3  Filtration sur membrane 

Il y a quatre principaux types de procédés de filtration sur membrane en ce qui concerne le 
traitement de l’eau potable : microfiltration (MF), ultrafiltration (UF), nanofiltration (NF) et 
osmose inverse (OI). Les membranes à faible pression, comme la MF et l’UF, ne sont pas 
capables de rejeter les substances perfluoroalkyliques comme la taille de leurs pores est plus 
grande que le diamètre effectif des molécules des substances perfluoroalkyliques (~1 nm) (Tsai et 
coll., 2010; Rahman et coll., 2014). Des études menées à l’échelle de banc d’essai ont déterminé 
que le seuil de rétention des molécules (SRM) des membranes de la nanofiltration ou de l’osmose 
inverse est probablement le facteur le plus important pour l’élimination des substances 
perfluoroalkyliques pour ces technologies. En général, les membranes de nanofiltration ont un 
plus faible rejet (95 %) que l’osmose inverse (rejet supérieur à 99 %), ce qui concorde avec le fait 
que les membranes de nanofiltration ont des pores plus grands (Tang et coll., 2006, 2007; Steinle-
Darling et Reinhard, 2008; Lipp et coll., 2010; Appleman et coll., 2013; Rahman et coll., 2014).  
 Les renseignements scientifiques disponibles sur l’élimination du SPFO et de l’APFO des 
approvisionnements en eau potable par filtration sur membrane sont limités à une seule usine de 
traitement pleine échelle par osmose inverse (Flores et coll., 2013) et plusieurs installations de 
réutilisation indirecte à titre d’eau potable (Quinones et Snyder, 2009; Appleman et coll., 2014). 
En raison de l’emplacement physique de ces installations de réutilisation indirecte à titre d’eau 
potable, elles ont été estimées comme étant des principaux contributeurs potentiels à l’eau brute 
des usines d’eau potable dans les études effectuées (Quinones et Snyder, 2009). 

Un traitement conventionnel complet a été déclaré comme étant inefficace pour 
l’élimination du SPFO dans l’eau de surface, mais un taux d’élimination supérieur à 99 % a été 
obtenu pour cette substance lorsque l’osmose inverse a été mise en application après la chaîne de 
traitement conventionnel (Flores et coll., 2013). Des échantillons ont été prélevés pour évaluer 
l’efficacité de chaque étape de la chaîne de traitement, en tenant compte du temps de rétention 
hydraulique de chaque étape. L’eau d’alimentation du système d’OI était filtrée par le procédé de 
traitement conventionnel et mélangée à des eaux souterraines non contaminées. La concentration 
de SPFO dans l’eau d’alimentation variait de 61 à 86 ng/L et le système d’OI a réussi à réduire 
ces concentrations à une concentration moyenne de 0,7 ng/L (Flores et coll., 2013). 
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 Deux installations de réutilisation indirecte à titre d’eau potable avec des unités d’OI dans 
leurs chaînes de traitement ont pu réduire la concentration de SPFO à une quantité inférieure à 
0,25 ng/L dans l’eau traitée par OI. Les deux systèmes d’OI avaient un taux de débit de 12 gallons 
par pied carré par jour (gfd) (20 L/m2/h) et un taux de récupération de l’eau se situant entre 80 et 
85 %. Les concentrations de SPFO dans l’eau d’alimentation des unités d’OI variaient de 3 à 
18 ng/L (Dickenson et Higgins, 2013; Appleman et coll., 2014). Une étude de plusieurs services 
publics et d’installations de réutilisation indirecte à titre d’eau potable a révélé que les 
concentrations de SPFO dans l’eau traitée étaient comparables à celles relevées dans les 
échantillons d’eau brute dans presque tous les cas. Toutefois, l’élimination a seulement été 
observée dans une installation de réutilisation d’eau potable prévue lorsqu’un traitement de 
membrane intégré composé de MF et d’OI a été utilisé. Le système de membrane pouvait faire 
passer la concentration de SPFO dans l’eau d’alimentation de 41 ng/L à moins de 1 ng/L dans 
l’eau traitée (Quinones et Snyder, 2009). 
 Des expériences à l’échelle de banc d’essai ont évalué le comportement de rejet de 
membranes de NF encrassées et non pour l’élimination des substances perfluoroalkyliques, y 
compris le SPFO (Appleman et coll., 2013). L’étude a permis d’établir qu’une membrane plane 
composite de NF à couche mince en polyamide pouvait éliminer de 93 à 99 % de tous les 
composés évalués. Un taux d’élimination supérieur à 99 % d’une concentration moyenne de 
SPFO dans l’eau d’arrivée de 866 ng/L (LOQ de 10 ng/L) a été observé dans toutes les 
expériences où on a utilisé des membranes vierges et de l’eau désionisée enrichie, des membranes 
vierges et de l’eau souterraine enrichie, et des membranes encrassées et de l’eau souterraine 
enrichie. La couche d’encrassement de la membrane de NF n’a démontré aucun effet négatif sur 
le rejet de SPFO (Appleman et coll., 2013). Une autre étude à petite échelle a été menée sur une 
membrane d’OI (SRM de 100 Da) et trois membranes de NF (fourchette de SRM variant de 200 à 
360 Da) pour le retrait de SPFO dans l’eau. La membrane d’OI a atteint un taux d’élimination de 
99,9 % du SPFO de la concentration dans l’eau d’alimentation de 2 100 ng/L avec une 
concentration de SPFO dans le perméat variant de 2 à 3 ng/L. Le système d’OI fonctionnait à un 
taux de débit de 30 à 40 L/m2/h sous une pression de huit bars (116 psi). Toutes les membranes de 
NF mises à l’essai ont réussi à éliminer de 99,8 à 100 % d’une concentration moyenne de SPFO 
dans l’eau d’arrivée de 3 000 ng/L, avec un taux de débit allant jusqu’à 70 L/m2/h et une pression 
d’utilisation variant de 4 à 7 bar (de 58 à 101 psi) (Lipp et coll., 2010). 
 Bien qu’il y ait très peu de données sur un système d’OI complet et seulement des 
renseignements à l’échelle de banc d’essai pour le traitement par NF, les deux technologies sont 
estimées efficaces pour éliminer le SPFO dans l’eau potable (Appleman et coll., 2013; 2014). Les 
résultats de l’étude sur la NF sont prometteurs, comme la NF est un processus moins énergivore 
que l’OI. La mise à l’essai de la membrane de NF sélectionnée pour l’élimination du SPFO à 
l’échelle pilote et à l’échelle réelle est une étape importante pour les installations lorsqu’elles 
envisagent ce procédé de traitement. Comme l’exclusion selon la taille est un mécanisme 
important pour le rejet des substances perfluoroalkyliques par les membranes de NF, il faut 
s’assurer de sélectionner des membranes avec un SRM plus petit que la taille du SPFO.  
 Les points à considérer pour le traitement par OI comprennent l’élimination de l’eau de 
rejet ainsi que la possible augmentation de la corrosivité de l’eau traitée. L’osmose inverse rejette 
une portion considérable de l’eau d’arrivée sous forme de saumure riche en contaminants, et les 
rejets concentrés doivent être éliminés de manière adéquate. Le retrait des contaminants peut 
causer un déséquilibre des minéraux, lequel peut entraîner une augmentation de la corrosivité de 
l’eau traitée. Dans la plupart des cas, il faut recourir à des mesures de réduction de la corrosivité 
après le traitement. 
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7.1.4 Échange d’ions 
Les acides perfluoroalkyliques sont à l’état anionique à des valeurs de pH ambiantes; par 

conséquent, on s’attendrait à ce qu’ils soient réceptifs à l’élimination par des résines échangeuses 
d’anions (Senevirathna et coll., 2010). Deux principaux mécanismes, les interactions hydrophobes 
et électrostatiques, ont été proposés pour l’élimination des acides perfluoroakyliques par des 
résines échangeuses d’anions (Carter et coll., 2010; Deng et coll., 2010; Xiao et coll., 2012). 
 Appleman et coll. (2014) ont présenté les résultats de la seule application pleine échelle 
connue d’échange d’ions pour le retrait de substances perfluoroalkylique. Toutefois, ce système 
n’était pas expressément conçu pour le retrait de substances perfluoroalkyliques dans l’eau 
potable. Une usine pleine échelle de 350 gpm ayant recours à l’échange d’ions a réussi à faire 
passer des concentrations de SPFO variant de 2,6 à 4,5 ng/L dans l’eau souterraine à une 
concentration inférieure à la limite de détection de 0,25 ng/L. Une résine échangeuse d’anions 
fortement basique imbibée d’un oxyde de fer utilisé pour l’élimination de l’arsenic a été évaluée 
pour l’élimination de SPFO après que la résine avait été utilisée pendant cinq et neuf mois. La 
résine échangeuse d’anions fortement basique très poreuse a éliminé plus de 75 % de l’APFO, a 
éliminé partiellement l’acide perfluoroheptanoïque (PFHpA) (46 %), et a grandement éliminé le 
SPFO (> 92 %) et le perfluorohexanesulfonate (PFHxS) (97 %). On n’a relevé qu’une faible 
élimination, voire aucune, chez les composés à chaîne de carbone plus courte, comme le PFBA et 
l’acide perfluorohexanoïque (PFHxA). Les résultats ont également révélé que les acides 
perfluorosulfoniques réagissaient davantage à l’élimination par résine échangeuse d’anions que 
les acides perfluorocarboxyliques (Appleman et coll., 2014). 
 Les résines échangeuses démontrent une certaine sélectivité pour différents ions, selon la 
concentration d’ions dans la solution et le type de résine sélectionné. Des évaluations à l’échelle 
laboratoire de différents types de résines (p. ex. résines échangeuses d’ions, résines non-
échangeuses d’ions) pour le retrait de substances perfluoroalkyliques dans l’eau ont été recensées 
dans les publications (Lampert et coll., 2007; Carter et coll., 2010; Deng et coll., 2010; 
Senevirathna et coll., 2011; Xiao et coll., 2012; Chularueangaksorn et coll., 2013). Des essais 
cinétiques de lot menés avec une concentration initiale élevée de SPFO (mg/L) ont démontré une 
élimination de plus de 99 % du SPFO au cours d’une période de 25 heures de contact au moyen 
d’une résine échangeuse d’anions commerciale; toutefois, une autre résine échangeuse d’anions a 
seulement éliminé 32 % de la substance. L’étude a également relevé que les anions de SPFO 
étaient plus susceptibles à l’élimination par le procédé d’échange d’ions que les anions d’APFO 
(Lampert et coll., 2007). Dans des essais en laboratoire, les résines échangeuses d’anions ont 
démontré une capacité élevée pour l’élimination de SPFO dans l’eau (Senevirathna et coll., 2010; 
Chularueangaksorn et coll., 2013; 2014). Des colonnes à lit fixe de laboratoire avec un TCFV de 
1,3 minute ont été évaluées pour l’élimination du SPFO au moyen de cinq résines échangeuses 
d’anions commerciales et de CAG. L’objectif de fuite a été fixé à un taux d’efficacité 
d’élimination de 90 % et les essais ont été menés pendant 122 jours. La plupart des résines 
échangeuses d’anions ont démontré une plus grande capacité que le CAG. Une résine pouvait 
faire passer la concentration de SPFO dans l’influent de 5 µg/L à 0,05 µg/L (élimination de 
99 %); elle a atteint une durée d’exécution de 56 000 VL (52 jours) et a démontré une capacité 
d’adsorption de 455 mg/g. Le CAG a atteint la concentration de fuite de 0,5 µg/L plus rapidement 
(40 jours) que les résines échangeuses d’anions (Chularueangaksorn et coll., 2014). Senevirathna 
et coll. (2010) ont étudié le comportement de sorption du SPFO sur deux polymères échangeurs 
d’ions, trois polymères non-échangeurs d’ions et le CAG. Les essais cinétiques ont démontré que 
les polymères échangeurs d’ions et le CAG pouvaient atteindre une concentration à l’équilibre 
après quatre heures d’exécution, alors que les polymères non-échangeurs d’ions avaient besoin de 
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10 à 90 heures. À une concentration à l’équilibre de 1 µg/L de SPFO, la capacité de sorption du 
matériel mis à l’essai diminuait selon l’ordre suivant : polymère échangeur d’ions > polymère non 
échangeur d’ions > CAG. Toutefois, pour la concentration à l’équilibre la plus faible de 0,1 µg/L, 
les polymères non-échangeurs d’ions ont donné de meilleurs résultats que les polymères 
échangeurs d’ions et le CAG (Senevirathna et coll., 2010). 
 Les résines échangeuses d’anions (sous forme de chlorure) avec une différente matrice 
polymère et une différente porosité ont également été étudiées pour l’élimination du SPFO dans 
l’eau (Deng et coll., 2010). L’étude a été menée avec une concentration initiale de SPFO élevée 
(mg/L). Les expériences ont démontré que la matrice polymère était un facteur critique inflençant 
le taux de sorption du SPFO. Les résines macroporeuses et les résines polyacryliques de type gel 
ont démontré une sorption plus rapide et une plus grande capacité que les résines polystyrènes 
macroporeuses, et encore plus que les résines polystyrènes de type gel. Comme la matrice 
polyacrylique est plus hydrophile que la matrice polystyrène, le SPFO se propageait facilement 
dans les pores de résines polyacryliques. Les résines macroporeuses et les résines polyacryliques 
de type gel ont démontré un profil cinétique semblable et ont atteint une concentration à 
l’équilibre après 48 heures. Toutefois, les résines macroporeuses et les résines polystyrènes de 
type gel ont pris plus de 168 heures pour atteindre un équilibre de sorption. Alors que la porosité 
des résines polyacryliques avait peu d’influence sur la cinétique de sorption et la capacité, les 
résines polystyrènes macroporeuses ont démontré une sorption plus rapide et une capacité plus 
élevée que les résines polystyrènes de type gel. La faible sorption du SPFO sur les résines 
polystyrènes de type gel a démontré un effet d’exclusion de la taille. Comme la quantité de SPFO 
qui s’est adsorbée aux deux résines polyacriliques était plus importante que les anions de chlorure 
libérés à partir des résines, les auteurs ont conclu qu’une interaction autre que l’échange d’anions 
était aussi en cause dans le procédé (Deng et coll., 2010). Alors que les résultats ont révélé que les 
résines anioniques avaient une plus grande capacité pour le SPFO que les résines non 
échangeuses d’ions (Deng et coll., 2010; Senevirathna et coll., 2010; Chularueangaksorn et coll., 
2013, 2014), il a également été observé que les résines non ioniques modérément polaires 
donnaient de meilleurs résultats que les résines non ioniques et non polaires en ce qui concerne 
l’élimination du SPFO de l’eau (Xiao et coll., 2012). 
 Les études indiquent que le procédé d’échange d’ions est une technologie prometteuse 
(Dickenson et Higgins, 2013) pour éliminer les acides perfluoroakyliques, y compris le SPFO, de 
l’eau potable. Toutefois, il faut des études supplémentaires concernant la sélectivité des résines, 
les limitations cinétiques, l’incidence du COD, les taux de régénération et la présence d’ions en 
compétition, comme le sulfate et le nitrate, par rapport à l’efficacité d’élimination (Dickenson et 
Higgins, 2013; Rahman et coll., 2013).  
 
7.1.5 Oxydation, irradiation d’ultraviolets et processus d’oxydation avancée 

Des processus d’oxydation avancée (AOP) ont été élaborés pour l’élimination de 
contaminants qui résistent à des procédés de traitement par oxydation chimique plus typiques. Ils 
comprennent l’utilisation de combinaisons pertinentes de rayons ultraviolets (UV), d’oxydants 
chimiques et de catalyseurs (p. ex. ozone, peroxyde d’hydrogène, dioxyde de titane) pour produire 
des radicaux hautement réactifs, comme des radicaux hydroxyles, qui sont des oxydants puissants 
qui réagissent rapidement et de façon non sélective avec les contaminants organiques. 
 Rahman et coll. (2014) ont résumé des études qui ont démontré que les composés des 
substances perfluoroalkyliques, comme le SPFO, résisteront probablement à l’oxydation, même 
par ozone moléculaire et radicaux hydroxyles. En raison de la faible réactivité du SPFO avec 
l’ozone et d’autres processus d’oxydation avancée, les processus d’oxydation à base de chlorure 
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ne permettront probablement pas d’oxyder le SPFO dans des conditions habituelles d’eau potable. 
La résistance du SPFO à l’oxydation s’explique par l’effet de blindage des atomes de fluor et la 
force des liaisons carbone-fluor (3M Company, 1999; ATSDR, 2009). Ces conclusions ont été 
confirmées par des études de usines de traitement à pleine échelle (Quinones et Snyder, 2009; 
Shivakoti et coll., 2010; Takagi et coll., 2011; Eschauzier et coll., 2012; Flores et coll., 2013) 
décrites ci-après. 
 Dans le cadre d’une étude de plusieurs services publics, Quinones et Snyder (2009) ont 
observé que le SPFO résistait à la chloration, à la chloramination et à l’ozonisation, même en 
combinaison avec d’autres processus de traitement comme la coagulation ou la floculation, la 
filtration à travers un lit épais et l’irradiation d’ultraviolets. Dans des usines de traitement de l’eau 
potable au Japon, on a relevé des concentrations semblables de SPFO dans les échantillons d’eau 
traités par un processus d’ozonisation que dans les échantillons d’eau brute (Shivakoti et coll., 
2010; Takagi et coll., 2011). À des doses d’ozone dans la fourchette de 0,37 à 0,85 mg/L et à un 
temps de contact aussi long que 120 minutes, le processus d’ozonisation était inefficace pour 
dégrader les concentrations de SPFO à quatre usines (Takagi et coll., 2011). Thompson et coll. 
(2011) ont observé qu’une dose d’ozone de 5 mg/L et un temps de contact de 15 minutes dans 
l’eau recyclée n’étaient pas efficaces à réduire les concentrations de SPFO dans la fourchette de 
0,9 à 1,4 ng/L. 
 Dans une usine de traitement de l’eau à pleine échelle de 5 mgd qui a appliqué une dose 
UV de 500 MJ/cm2 en combinaison avec 4 mg/L de H2O2, aucune dégradation de 11 ng/L de 
SPFO dans l’eau de surface n’a été observée (Appleman et coll., 2014). Une seule installation a 
signalé une diminution partielle (environ 35 %) de la concentration de SPFO dans l’influent, dans 
la fourchette de 18 à 27 ng/L. L’installation a utilisé deux réacteurs UV qui pouvaient chacun 
traiter 3 mgd d’eau souterraine avec une dose UV de 80 mJ/cm2 et un facteur de transmission des 
ultraviolets de 95 % (Appleman et coll., 2014). Malgré qu’on ait observé une élimination partielle 
du SPFO dans cette usine de traitement de l’eau, l’oxydation et les autres processus d’oxydation 
avancée semblent être inefficaces pour l’élimination du SPFO dans l’eau potable (Appleman et 
coll., 2014). Toutefois, l’ozone ou d’autres processus d’oxydation avancée pourraient oxydiser les 
produits chimiques polyfluorés précurseurs qui peuvent se trouver dans l’eau brute, ce qui peut 
entraîner une concentration accrue de SPFO et d’APFO dans l’eau traitée (Rahman et coll., 2014). 
  
7.1.6 Aération/strippage à l’air 

L’élimination des composés au moyen du stripage à l’air est basée sur le partage à 
l’équilibre des substances chimiques entre l’air et l’eau, qui est déterminé par la surface de contact 
entre l’air et l’eau, ainsi que la température, la pression de vapeur, la force ionique et le pH de 
l’eau. Dickenson et Higgins (2013) ont évalué 23 substances perfluoroalkyliques (y compris le 
SPFO et l’APFO) dans l’eau brute et l’eau potable traitée, et à différentes étapes de la chaîne de 
traitement. Ils ont trouvé que l’aération était inefficace pour éliminer le SPFO et l’APFO (taux 
d’élimination de 10 %). 
 
7.1.7 Filtration par les berges (traitement par l’aquifère du sol) 

La filtration par les berges est une méthode de traitement de l’eau potable où l’eau de 
surface s’écoule dans le sable en subsurface et dans les couches en gravier des berges ou du lit 
d’une rivière vers des puits d’extraction; les contaminants sont éliminés par les processus de 
filtration, de sorption, de dilution et de biodégradation. 
 Une étude effectuée à un service d’alimentation en eau potable ayant recours à la filtration 
par les berges avec un temps de séjour hydraulique d’environ 10 jours a permis d’observer un 
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taux d’élimination d’environ 20 % pour le SPFO, une élimination variable de certaines substances 
perfluoroalkyliques, et une augmentation des concentrations d’autres substances 
perfluoroalkyliques (Appleman et coll., 2014). Les auteurs ont avancé que cette variation 
s’expliquait possiblement par la variabilité des concentrations dans l’eau d’arrivée provenant des 
effluents d’eaux usées qui avaient une incidence sur les sources d’eau potable, ou par la 
décomposition des composés précurseurs dans les berges de la rivière. Dickenson et Higgins 
(2013) ont conclu qu’il n’était pas probable que la filtration par les berges puisse éliminer 
considérablement les substances perfluoroalkyliques.  
 
7.1.8  Nouvelles techniques 
 D’autres technologies de traitement possibles pour l’élimination du SPFO et de l’APFO 
sont prometteuses, mais font encore activement l’objet de recherches. Elles n’ont pas encore 
toutes fait l’objet d’évaluations sur l’eau potable dans le cadre d’essais en laboratoire, d’essais 
pilotes, ou d’études à pleines échelles, mais ont été mentionnées dans des récapitulations d’études 
à petite échelle de l’élimination de certaines substances perfluoroalkyliques de l’eau potable et 
des eaux usées (Vecitis et coll., 2009; Eschauzier et coll., 2012).  

Des nanomatériaux sont en cours d’élaboration à des fins de traitement de l’eau potable, y 
compris pour l’échange d’ions, les procédés de sorption et d’oxydation, et la réduction abiotique 
(p. ex. fer nano-zéro-valent) (Boyd et coll., 2013). Différents nanomatériaux et nanotechnologies 
sont prometteurs pour l’élimination du SPFO, y compris les nanotubes de carbone (CNT), les 
polymères à empreinte moléculaire (PEM) à base de chitosane, les membranes nanofibreuses 
électrofilées, et la photocatalyse assistée du dioxyde de titane (TiO2) (Yu et coll., 2008; Deng et 
coll., 2012; Dai et coll., 2013). Les nanotubes de carbone sont des molécules de carbone 
composées de réseaux de carbone qui peuvent prendre la forme de tubes. Le chitosane est un 
polysaccharide naturel basé sur les coquilles des crustacés. Il peut être préparé en tant que 
nanoparticule ou électrofilé en nanofibres (Sonia et Sharma, 2011; Zhao et coll., 2011; Boyd et 
coll., 2013). Les empreintes moléculaires sont une technique où des sites précis des composés 
cibles sont construits sur un polymère de sorte que des adsorbats précis soient reconnus pendant le 
processus de sorption. Les membranes nanofibreuses électrofilées sont préparées par 
l’électrofilage de nanofibres de polymère ou de matériaux composites polymères pour créer des 
membranes de fibres non tissées avec des diamètres variant de plusieurs centaines à des dizaines 
de nanomètres (Greiner et Wendorff, 2007; Dai et coll., 2013; Boyd et coll., 2013). 
 Deng et coll. (2012) ont démontré l’efficacité des nanotubes de carbone pour l’élimination 
des contaminants perfluorés, y compris le SPFO, des milieux aquatiques lorsque les interactions 
hydrophobes jouent un rôle dans la sorption des contaminants perfluorés aux nanotubes de 
carbone. La sorption des contaminants perfluorés a augmenté avec l’augmentation de la longueur 
de la chaîne carbone-fluor avec le même groupe fonctionnel. Yu et coll. (2008) ont étudié un 
polymère à empreinte moléculaire (PEM) à base de chitosane pour la sorption du SPFO et ont 
conclu que le sorbant PEM avait une capacité de sorption et une sélectivité élevée en ce qui 
concerne le SPFO, et que ce polymère pourrait être utilisé pour l’élimination du SPFO dans l’eau 
et les eaux usées. L’interaction électrostatique a joué un rôle important dans le procédé 
d’adsorption.  
 Dai et coll. (2013) ont étudié la morphologie, la structure et les propriétés 
physicochimiques de membranes nanofibreuses électrofilées remplies de nanotubes de carbone 
multiparois pour la sorption du SPFO. Les auteurs ont conclu que ces membranes semblaient 
prometteuses à titre de sorbants pour l’élimination du SPFO dans des solutions aqueuses. La 
cinétique de sorption et les résultats isothermes montraient des taux de sorption plus rapides et 
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une capacité de sorption plus élevée sur les membranes nanofibreuses électrofilées remplies de 
nanotubes de carbone multiparois que sur les membranes nanofibreuses électrofilées pures en ce 
qui concerne l’élimination du SPFO. Les auteurs ont également conclu qu’il serait possible 
d’optimiser davantage les membranes nanofibreuses électrofilées remplies de nanotubes de 
carbone multiparois pour augmenter leurs capacités de sorption tout en empêchant la libération de 
nanotubes de carbone multiparois dans l’eau (Dai et coll., 2013). 
 
7.2 Échelle résidentielle 
 Il n’est généralement pas recommandé d’utiliser les dispositifs de traitement de l’eau 
potable pour un traitement additionnel des eaux déjà traitées par une municipalité. Dans les cas où 
l’eau potable d’une résidence provient d’un puits privé, un dispositif résidentiel privé de 
traitement de l’eau potable peut être une option pour diminuer les concentrations de SPFO dans 
l’eau potable.  
 À l’échelle résidentielle, même s’il n’existe aucun dispositif de traitement certifié pour 
réduire les concentrations de SPFO dans l’eau potable, les données disponibles suggèrent que les 
dispositifs résidentiels de charbon actif et d’osmose inverse peuvent permettre d’atteindre des 
concentrations de SPFO dans l’eau traitée de 0,2 µg/L et des concentrations inférieures à 
0,05 µg/L, respectivement. De plus, les dispositifs de traitement faisant appel à l’échange d’ions 
peuvent être efficaces pour réduire le SPFO. 
 Le ministère de la santé du Minnesota (Minnesota Department of Health [MDH], 2008b) a 
mené une étude sur l’efficacité des dispositifs de traitement de l’eau au point d’utilisation pour 
éliminer l’APFO, le SPFO et le PFBA; cette étude a démontré que l’OI et les filtres de charbon 
actif pouvaient réduire les concentrations de SPFO qu’on retrouve habituellement dans l’eau 
potable. Des essais d’évaluation en laboratoire et des évaluations sur le terrain de dispositifs 
installés dans les réseaux municipaux d’alimentation en eau ont été effectués. Pour les essais en 
laboratoire, les eaux de départ avaient une concentration de SPFO de 3,0 µg/L; l’objectif de 
rendement visé était une diminution à 0,2 µg/L. Dans le cadre des essais sur le terrain, on a 
surveillé quatre dispositifs à charbon actif, et sept dispositifs à OI installés au point d’utilisation à 
deux puits municipaux, en plus de prélever des échantillons. Un des puits avait une concentration 
de 0,6 µg/L d’APFO, de 0,9 µg/L de SPFO, et de 1,4 µg/L de PFBA, alors que le deuxième puits 
contenait seulement du PFBA (1,5 µg/L). Tous les dispositifs d’OI étaient munis d’un pré-filtre 
(avant la membrane d’OI) à charbon actif et un filtre de polissage à charbon actif (après la 
membrane d’OI). Les résultats ont indiqué que les dispositifs à charbon actif et d’OI étaient 
efficaces pour éliminer le SPFO à une quantité inférieure à la limite de quantification de 0,2 µg/L 
et inférieure à la limite de détection de 0,05 µg/L, respectivement. D’après ces résultats, on 
s’attend à ce que le charbon actif et l’OI soient efficaces à diminuer les concentrations de SPFO 
dans l’eau potable à des concentrations inférieures à la CMA proposée de 0,6 µg/L. 
 Santé Canada ne recommande pas de marques particulières de dispositifs de traitement de 
l’eau potable, mais conseille vivement aux consommateurs de n’utiliser que les dispositifs 
certifiés par un organisme de certification accrédité comme étant conformes aux normes 
appropriées de la NSF International (NSF) et de l’American National Standards Institute (ANSI). 
Ces normes visent à préserver la qualité de l’eau potable en aidant à assurer l’innocuité des 
matériaux et l’efficacité des produits qui entrent en contact avec elle. Les organismes de 
certification garantissent qu’un produit est conforme aux normes en vigueur et doivent être 
accrédités par le Conseil canadien des normes (CCN). Au Canada, les organisations suivantes ont 
été accréditées par le CCN pour pouvoir certifier que les dispositifs et les matières respectent les 
normes de la NSF/ANSI (CCN, 2015) : 
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• Groupe CSA (www.csagroup.org); 
• NSF International (www.nsf.org); 
• Water Quality Association (www.wqa.org); 
• UL LLC (www.ul.com); 
• Bureau de normalisation du Québec (www.bnq.qc.ca); 
• International Association of Plumbing & Mechanical Officials (www.iapmo.org). 
 On peut obtenir une liste à jour des organismes de certification accrédités auprès du 
Conseil canadien des normes (www.scc.ca). 
 Les systèmes de filtration sur charbon actif peuvent être installés au robinet (point 
d’utilisation) ou à l’emplacement où l’eau entre dans la résidence (point d’entrée [PE]). Les 
systèmes d’osmose inverse (OI) sont conçus pour être installés au point d’utilisation, car de 
grandes quantités d’eau d’arrivée sont nécessaires pour obtenir le volume requis d’eau traitée, ce 
qui n’est pas pratique en général pour des systèmes de traitement résidentiels destinés au point 
d’entrée. Les systèmes d’OI doivent être installés au point d’utilisation seulement, car l’eau traitée 
peut être corrosive pour la plomberie. Il est possible que les consommateurs doivent prétraiter 
l’eau influente pour réduire l’encrassement de la membrane et en prolonger l’utilisation. 
 Des techniques d’échange d’ions au moyen de résines anioniques peuvent aussi être 
employées pour l’élimination résidentielle de SPFO. Les dispositifs d’échange d’ions à usage 
résidentiel sont habituellement conçus et construits par des fournisseurs de systèmes de traitement 
de l’eau potable. Santé Canada recommande fortement aux propriétaires de résidence de s’assurer 
que leur système est construit au moyen de matériaux certifiés conformes à la norme 61 de 
NSF/ANSI (NSF/ANSI, 2014). Si on utilise un système d’échange d’ions, l’eau doit passer à 
travers un filtre au CAG pour être débarrassée du chlore et des chloramines (s’il y a connexion à 
une source d’eau traitée) qu’elle peut contenir avant d’atteindre la résine. 
 Avant d’installer un dispositif de traitement, il est important de faire analyser l’eau pour 
en établir les propriétés chimiques, ainsi que détecter la présence et la concentration de SPFO. 
Tant l’eau pénétrant dans le dispositif de traitement que l’eau traitée devraient faire l’objet 
d’analyses régulières par un laboratoire certifié visant à vérifier l’efficacité du dispositif en 
question. La capacité d’élimination des dispositifs peut diminuer au fil de leur utilisation et du 
temps, et il faut les maintenir ou les remplacer au besoin.  
 
 
8.0 Cinétique et métabolisme 

Le SPFO est considéré comme n’étant pas chimiquement réactif, et n’est pas métabolisé. 
L’absorption orale du SPFO est rapide et complète (Kemper, 2003; Hundley et coll., 2006; Lau et 
coll., 2007). Une fois absorbé, le SPFO est principalement restreint au plasma et aux fluides 
extracellulaires (Chang et coll., 2012), et excrété dans l’urine.  

 
8.1  Absorption 
 Le SPFO est absorbé rapidement et presque complètement dans le tractus gastro-intestinal. 
Chez les rats, les études ont estimé systématiquement les taux d’absorption par voie orale du 
SPFO à plus de 95 % après une seule dose (de 4,2 à 20 mg/kg) par gavage (Johnson et Ober, 
1979; 1999; Cui et coll., 2010).  
 Aucune étude contrôlée portant sur la disponibilité orale du SPFO n’a été menée chez les 
humains, mais des preuves d’absorption orale de l’APFO ont été relevées dans le cadre d’études 
menées chez des personnes vivant dans des régions où l’eau potable est contaminée (Emmett et 
coll., 2006; Hölzer et coll., 2008; le SPFO n’a pas été examiné dans ces études). Emmett et coll. 
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(2006) ont constaté une corrélation entre le nombre de verres d’eau du robinet bus par jour et les 
concentrations d’APFO dans le sang, ce qui indique qu’il s’agit de la voie d’exposition principale. 
Hölzer et coll. (2008) ont relevé une corrélation entre les litres d’eau potable consommés par jour 
et les taux sériques d’APFO. Aucun lien n’a été signalé entre la consommation d’eau potable et 
les concentrations de SPFO dans les deux études, mais ces communautés étaient principalement 
exposées à l’APFO.  
 Aucune étude par inhalation ou par voie cutanée n’a signalé des données sur la cinétique 
du SPFO; toutefois, les propriétés physicochimiques de ce composé semblent indiquer que ces 
voies d’exposition ne sont pas importantes lorsqu’il y a du SPFO dans l’eau potable (voir la 
section 5.7).  
 
8.2  Distribution 
 Les concentrations de SPFO les plus élevées relevées chez les rats ont été mesurées dans 
le foie après une seule dose orale par gavage de 400 mg/kg (Benskin et coll., 2009) et deux 
semaines d’exposition alimentaire à 400 mg/kg p.c. par jour (De Silva et coll., 2009). Cela 
pourrait être dû à la liaison du SPFO aux protéines du foie du rat, y compris à la protéine de 
liaison d’acide gras dans le foie (L-FABP) (Luebeker et coll., 2002). De même, les concentrations 
les plus élevées de SPFO ont été relevées dans le foie et le sérum après l’injection intrapéritonéale 
de SPFO chez les rates femelles (1 ou 10 mg/kg p.c. par jour pendant deux semaines) (Austin et 
coll., 2003). Le SPFO s’est également accumulé principalement dans les foies des souris après 
une exposition alimentaire à 0,031 ou à 23 mg/kg p.c. par jour pendant d’un à cinq jours 
(Bogdanska et coll., 2011) ou après une seule dose orale de 1 ou de 20 mg/kg p.c. (Chang et coll., 
2012); les rapports entre le foie et le sang variaient entre 2 et 6 (Bogdanska et coll., 2011). Une 
des études menées sur les doses orales chez les souris a également permis de relever que du SPFO 
était demeuré dans les poumons (rapports entre les poumons et le sang variant de 1,5 à 2; 
Bogdanska et coll., 2011). Les rapports moyens de concentrations de SPFO entre le foie et le 
sérum chez les singes variaient de 0,9 à 2,7, après l’administration de bolus par voie orale de 0,03, 
de 0,15 ou de 0,75 mg/kg p.c. par jour pour 183 jours (Seacat et coll., 2002). Le pourcentage 
moyen de la dose de SPFO détectée dans les foies de ces singes variait de 4,4 ± 1,6 % à 8,7 ± 
1,0 %.  
 Peu de données ont été recueillies sur les tissus humains auxquels le SPFO est 
normalement réparti. Dans des tissus prélevés de cadavres humains aux États-Unis, le rapport 
moyen de la concentration foie-sérum était de 1,3, ce qui laisse supposer qu’il n’y a pas de liaison 
importante aux protéines du foie chez l’humain, comme celle mesurée chez le rat (Olsen et coll., 
2003a). Maestri et coll. (2006) ont mesuré un rapport entre les poumons et le sang de 1,5 à partir 
d’échantillons humains combinés. Selon les observations, le liquide céphalorachidien (Harada et 
coll., 2007) et la thyroïde (Pirali et coll., 2009) ne seraient pas des sites de répartition pertinents 
pour le SPFO.  
 Le SPFO, comme d’autres composés perfluoroalkyliques, se lie à l’albumine sérique, et 
dans une moindre mesure, aux globulines γ et α, à l’α-2-macroglobuline, à la transferrine et aux 
lipoprotéines β (ATSDR, 2009; Butenhoff et coll., 2012a). La liaison du SPFO aux fractions 
plasmatiques contenant de la lipoprotéine semble être limitée (≤ 9 %) chez l’humain, comme il a 
été observé dans le cadre d’un examen in vitro du plasma d’un donneur humain (Butenhoff et 
coll., 2012a). Il a également été démontré que le SPFO se lie de façon compétitive à la 
transthyrétine, une protéine de transport des hormones thyroïdiennes de l’humain, avec moins 
d’un dixième de l’affinité de T4 (Weiss et coll., 2009).  
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 Il a été démontré que le sexe et l’âge influençaient la répartition du SPFO chez les 
rongeurs et les humains. Des différences liées au sexe ont été observées dans les concentrations 
sériques maximales de SPFO mesurées chez les rats Sprague-Dawley (dose orale unique de 
2 mg/kg); en effet, la concentration était 2,5 fois plus élevée chez les femelles que chez les mâles. 
Toutefois, aucune différence n’a été relevée à une dose de 15 mg/kg. Chang et coll. (2012) ont 
également signalé une élimination un peu plus lente du SPFO chez les rates. Après une exposition 
alimentaire d’une durée de quatre à 14 semaines (0,5, 2,0, 5,0 et 20 ppm dans les aliments), les 
concentrations de SPFO ont augmenté proportionnellement aux doses cumulatives chez les deux 
sexes (Seacat et coll., 2003). Les concentrations moyennes dans le sérum des femelles étaient plus 
élevées d’environ 31 à 42 % que dans celui des mâles, alors que les concentrations dans le foie 
étaient égales. Liu et coll. (2011) ont signalé différentes répartitions du SPFO selon l’âge chez des 
souris auxquelles on a administré une seule dose subcutanée (50 mg/kg) au jour postnatal (JPN) 7, 
14, 21, 28 ou 35. Les concentrations de SPFO dans le foie ont augmenté selon l’âge d’exposition, 
alors que les concentrations de SPFO dans le cerveau ont diminué; en effet, les concentrations au 
JPN 7 étaient deux fois plus élevées que celles au JPN 35. En revanche, les concentrations de 
SPFO dans le sang ne variaient pas selon l’âge postnatal. Comme il a été décrit précédemment à 
la section 5.6, l’ECMS a relevé que l’âge et le sexe semblaient influencer les concentrations 
sériques de SPFO chez les humains. L’effet a également été observé dans des études menées aux 
États-Unis. On a rapporté que les concentrations sériques de SPFO étaient considérablement plus 
élevées chez les mâles que chez les femmes, peu importe l’âge, dans la population générale des 
États-Unis (données du NHANES pour 1999 à 2008). À mesure que l’âge augmentait, la 
concentration de SPFO augmentait chez les deux sexes; cette augmentation était plus prononcée 
chez les femmes que chez les hommes (Kato et coll., 2011). Il a été démontré que l’âge et le sexe 
influençaient les concentrations sanguines de SPFO (concentration sérique de SPFO plus faible 
chez les femmes que chez les hommes dans le groupe d’âge de 20 à 50 ans). Les saignements 
menstruaux, ainsi que la gestation et le transfert pendant la lactation, sont une explication 
plausible (Harada et coll., 2004; Ingelido et coll., 2010). L’analyse des données mère-enfant ont 
révélé que les concentrations de SPFO étaient en moyenne 42 % plus élevées chez les enfants que 
chez les mères, et que cette tendance se maintenait jusqu’au moins 19 ans. Les rapports 
enfant:mère pour le SPFO étaient plus élevés chez les garçons de 5 ans que chez les filles 
(Mondal et coll., 2012). 
 L’exposition au SPFO peut se faire par voie transplacentaire et par lactation. Les 
concentrations de SPFO chez les fœtus et les petits dans le sérum et le cerveau étaient plus 
élevées que les concentrations maternelles correspondantes dans les rats exposés à une 
concentration variant de 0,1 à 1,0 mg/kg p.c. par jour, à partir du jour de gestation 20 jusqu’au 
jour postnatal 21 (Chang et coll., 2009). Les concentrations sériques chez les rats nouveau-nés 
exposés in utero à une concentration entre 1 et 10 mg/kg p.c. par jour entre les jours de 
gestation 2 et 21 reflètent la dose administrée aux mères et étaient semblables à celles relevées 
dans la circulation maternelle au jour de gestation 21 (Lau et coll., 2003). Les concentrations 
sériques de SPFO chez les souriceaux auxquels on a administré un bolus quotidien par voie orale, 
à partir du jour de gestation 1 jusqu’au jour 17 (1, 5, 10, 15 ou 20 mg/kg/jour) étaient conformes 
aux données relevées pour les rats (Thibodeaux et coll., 2003). Chez les humains, il a été observé 
qu’il y avait une corrélation entre les concentrations de SPFO dans le sang du cordon et celles 
dans le sérum de la mère (Inoue et coll., 2004; Midasch et coll., 2007; Needham et coll., 2011; 
Gützkow et coll., 2012a); de plus, il a été remarqué que les concentrations sériques de SPFO de la 
mère diminuaient tout au long de la grossesse (Fei et coll., 2007). Le SPFO a été mesuré dans des 
échantillons de lait maternel prélevés à l’échelle mondiale (So et coll., 2006; Kärrman et coll., 
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2010; Roosens et coll., 2010; Kadar et coll., 2011; Sundström et coll., 2011). Une corrélation a été 
signalée entre les concentrations de SPFO dans le lait humain et le sérum maternel; les rapports 
moyens de concentrations entre le lait et le sérum maternels se situaient entre 0,01 et 0,03 (Liu et 
coll., 2011). Les concentrations de SPFO dans le lait maternel diminuaient lorsque le nombre de 
bébés allaités par la mère augmentait (Tao et coll., 2008; Kadar et coll., 2011). La plupart des 
études ont relevé une diminution du SPFO dans le lait maternel (Thomsen et coll., 2010) ou le 
sérum maternel (von Ehrenstein et coll., 2009; Monroy et coll., 2008) pendant la période de 
lactation; toutefois, Tao et coll. (2008) ont signalé une tendance à la hausse des concentrations de 
SPFO dans le lait pendant six mois de lactation.  
 
8.3 Métabolisme 
 Les données disponibles indiquent que le SPFO n’est pas métabolisé. D’après les données 
disponibles sur l’APFO, on ne s’attend pas à ce que le métabolisme joue un rôle dans 
l’élimination du SPFO (Kemper et Nabb, 2005; EFSA, 2008; ATSDR, 2009).  
 
 
8.4  Excrétion 
Des différences remarquables selon l’espèce ont été observées par rapport à la demi-vie 
d’élimination; le SPFO demeure dans les corps humains pendant une période de temps beaucoup 
plus importante que dans les autres espèces, y compris les primates non humains, les rats et les 
souris. Les différences liées à l’espèce et au sexe sont principalement attribuées à la cinétique 
d’élimination, où, à des doses plus élevées, la cinétique du SPFO chez les rongeurs et les primates 
ne suit pas un modèle à un compartiment ou un modèle de premier ordre simple (Andersen et 
coll., 2006). La valeur de demi-vie moyenne arithmétique pour l’élimination du SPFO chez les 
humains a été calculée à 5,4 ans (IC à 95 % = de 3,9 à 6,9 ans; fourchette = 2,4 à 21,7 ans) 
d’après des données obtenues à partir de travailleurs retraités (Olsen et coll., 2007); aucune demi-
vie ne pouvait être trouvée à partir des études menées sur la population générale. La demi-vie du 
SPFO chez les animaux varie selon les protocoles expérimentaux, y compris la durée pendant 
laquelle les animaux ont été suivis, mais se mesure en jours ou en semaines chez les rongeurs, et 
en mois chez les singes (voir le tableau 1). 
 Les excrétions urinaires et fécales sont les voies principales d’élimination du SPFO chez 
les rats (Cui et coll., 2010; Chang et coll., 2012) et les souris (Chang et coll., 2012); la plupart des 
données indiquent que l’urine est une voie d’excrétion plus importante que les matières fécales. 
Une exception était la mesure d’une excrétion légèrement plus élevée par la voie fécale que par la 
voie urinaire chez les rats dans les 48 heures après l’exposition à une seule dose orale de 
4,2 mg/kg p.c.; toutefois, l’excrétion était presque trois fois plus élevée dans l’urine dans les 
89 jours après une seule dose de 4,2 mg/kg p.c. par voie intraveineuse dans la même étude (Chang 
et coll., 2012). Le SPFO pourrait faire l’objet d’une recirculation entérohépatique importante 
avant l’excrétion biliaire et fécale (Harada et coll., 2007; Chang et coll., 2012). La pertinence de 
la clairance urinaire chez l’humain a été remise en question, comme la clairance rénale du SPFO 
était considérablement plus faible que chez les animaux (Harada et coll., 2005). 

Chez les humains, la perte de sang pendant les menstruations peut contribuer grandement 
à l’excrétion chez les femmes (Harada et coll., 2005). La lactation peut également être une voie 
d’excrétion importante chez les femmes (von Ehrenstein, 2009; Kim et coll., 2011a). 
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Tableau 1 : Estimations des demi-vies sériques chez les animaux de laboratoire 

Espèce Régime de dosage Demi-vie moyenne 
(jours) Référence 

Rats Dose orale unique de 2 mg/kg p.c.; suivi de 
24 heures 

3,10a (M) 

1,94 ± 0,13b (F) 
Chang et coll., 
2012 
 Dose orale unique de 4,2 mg/kg p.c.; suivi 

de 144 heures 
8,23a (M) 

Dose unique de 2 mg/kg p.c. par voie 
intraveineuse; suivi de 24 heures 

7,99 ± 4,94b (M) 
5,62a (F) 

Dose orale unique de 2 mg/kg p.c.; suivi de 
≥ 10 semaines 

38,31 ± 2,32b (M) 
62,30 ± 2,09b (F) 

Souris Dose orale unique de 1 mg/kg p.c.; suivi de 
20 semaines 

42,81c (M) 
37,80c (F) 

Chang et coll., 
2012 

Dose orale unique de 20 mg/kg p.c.; suivi 
de 20 semaines 

36,42c (M) 
30,45c (F) 

Singes Dose unique de 2 mg/kg p.c. par voie 
intraveineuse; suivi d’un maximum de 
161 jours 

132 ± 7b (M) 
110 ± 15b (F) 

Chang et coll., 
2012 

Dose orale de 0,15 ou de 0,75 mg/kg p.c. 
par jour pendant 182 jours 

~200c (M et F) Seacat et coll., 
2002 

Humain 26 anciens travailleurs, avec une moyenne 
de 31 années de travail et de 2,6 années de 
retraite; données sur l’exposition externe 
non fournies 

1971 (de 1 424 à 
2 517)d 

Olsen et coll., 
2007 

aAucune erreur standard n’a été calculée, comme la valeur était basée sur une taille d’échantillon 
d’un sujet. 
b± Erreur standard 
cLes auteurs n’ont pas fourni de valeur d’erreur standard.  
dIntervalle de confiance de 95 % 
 
8.5  Modèles pharmacocinétiques à base physiologique (PBPK) 
 Plusieurs modèles avec différentes complexités ont été élaborés pour décrire la cinétique 
du SPFO chez les animaux de laboratoire et les humains (Andersen et coll., 2006; Tan et coll., 
2008; Loccisano et coll., 2011; 2012a; 2012b; 2013). En raison de la nature non linéaire de la 
pharmacocinétique du SPFO, où une clairance plus rapide est observée à des doses élevées de 
bolus, des modèles physiologiques peuvent fournir des meilleurs moyens pour évaluer les voies 
croisées et la dosimétrie d’autres espèces aux fins d’évaluation des risques. 
 Le premier modèle élaboré pour le SPFO était un modèle pharmacocinétique 
compartimenté biologique pour les singes, qui comprenait une résorption rénale saturable de 
SPFO filtré (Andersen et coll., 2006). Des travaux subséquents pour améliorer le modèle 
comprenaient l’ajout d’un compartiment pour le foie et des caractéristiques temporelles pour la 
liaison de protéine et le volume de répartition pour correspondre aux donnée cinétiques 
concernant les doses élevées administrées aux singes et aux rats par voie orale et intraveineuse, 
ainsi qu’aux données cinétiques concernant l’urine et les selles (Tan et coll., 2008). Des modèles 
pharmacocinétiques physiologiques (modèles PBPK) pour le SPFO ont été développés pour les 
rats adultes (Loccisano et coll., 2012a), les singes (Loccisano et coll., 2011) et les humains 
(Loccisano et coll., 2011) à partir des modèles compartimentés; toutefois, la caractéristique pour 
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la liaison temporelle par rapport au volume de répartition a été enlevée. D’autres modèles de 
lactation et de grossesse ont été élaborés pour les rats (Loccisano et coll., 2012b) et les humains 
(Loccisano et coll., 2013). Aucun modèle n’a été élaboré pour les souris, et aucun modèle de 
grossesse et de lactation n’a été élaboré pour les singes. La structure de base du modèle PBPK 
était la même pour toutes les trois espèces; toutefois, des modifications temporelles à la 
physiologie ont été effectuées pour décrire la grossesse et la lactation, et on a ajouté une 
caractéristique temporelle pour le plasma et la fixation tissulaire. Les modèles comprenaient des 
compartiments tissulaires pour les intestins (pour les doses orales et alimentaires), pour la peau 
(modèles pour les humains et les singes seulement; pour les doses orales), le foie, les tissus 
adipeux, les reins, et les autres tissus du corps regroupés (et non séparés en compartiments 
abondamment et faiblement perfusés). L’excrétion biliaire et l’élimination fécale de la dose de 
bolus orale non absorbée ou l’exposition alimentaire ont été ajoutées au modèle du rat; de plus, la 
version du rat ne comprenait pas un compartiment adipeux (qui a été regroupé au reste du corps) 
ni un compartiment physiologique pour les intestins, qui été décrit comme un compartiment non 
physiologique. Le modèle PBPK suppose que seule la fraction sans plasma du SPFO est 
disponible pour absorption dans les tissus, les excrétions ou la résorption. L’élimination à partir 
du plasma est décrite comme une filtration glomérulaire de la fraction libre dans un compartiment 
de filtrat. Le SPFO filtré peut soit être éliminé dans l’urine ou résorbé dans les reins, où il peut 
retourner à la circulation systémique. Finalement, le modèle du SPFO pour le rat comprenait une 
liaison aux protéines dans le foie, qui était décrit comme étant saturable. La capacité des modèles 
à reproduire les données de dosage contrôlées pour les rats (exposition par l’alimentation, par 
gavage oral et par voie intraveineuse; Loccisano et coll., 2012a) et les singes (exposition par voie 
intraveineuse et par gavage oral; Loccisano et coll., 2011) était relativement bonne. Aucune 
donnée de dosage contrôlée n’était disponible pour les humains, mais des données de 
biosurveillance (pour habituellement une seule occasion) se situaient dans les fourchettes 
semblables de simulations du modèle (au moyen de concentrations d’eau mesurées pour la 
population biosurveillée, ainsi que des hypothèses sur les tendances d’ingestion; Loccisano et 
coll., 2011).  
 Les modèles de Loccisano pour les humains (2011), les singes (2011) et les rats (2012a) 
ont été pris en considération aux fins d’utilisation dans la présente évaluation (voir la section 10); 
de plus, un modèle pour les souris (dérivé du modèle pour les rats, mais qui n’a pas pu être validé) 
a été utilisé. Des détails supplémentaires sur les modèles utilisés pour cette évaluation, y compris 
les valeurs utilisées pour chacun des paramètres physiologiques et propres au composé chimique, 
sont décrits dans l’étude de Campbell et Clewell (2013). L’exposition a été décrite comme une 
absorption constante de SPFO chez les humains (consommation de 1,5 L d’eau par jour) et le 
modèle a pu atteindre des conditions d’état stable avant de déterminer la concentration prévue 
dans l’eau potable, conforme à la mesure de la dose interne. On a utilisé un adulte de 70 kg pour 
la simulation d’un humain.  
 Le modèle pharmacocinétique de Andersen et coll. (2006) a été modifié par Wambauh et 
ses collègues (2013) en ajoutant un compartiment pour les intestins pour l’absorption orale et en 
précisant une limite supérieure par rapport à la répartition dans les tissus. Les auteurs se sont 
servis du modèle pour traduire les régimes de doses pour les valeurs LOEL et NOEL ainsi que les 
valeurs de référence disponibles à partir de 13 études in vivo menées sur le SPFO en mesures de 
dose interne (surface sous la courbe, moyenne, et concentrations sériques maximales). Les 
données ont été modélisées pour les macaques de Buffon, les rats Sprague-Dawley et les souris 
CD-1. Les méthodes bayésiennes ont été utilisées pour modéliser les fourchettes de différents 
paramètres physiologiques. Wambaugh et coll. (2013) ont relevé une assez bonne concordance 
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entre les concentrations sériques prévues et mesurées (à la fin de l’étude), à l’exception de 
quelques valeurs aberrantes, et ont observé qu’aucune mesure de dose individuelle ne semblait 
être préférable pour tous les paramètres néfastes. Les paramètres des doses pour les points de 
départ (PDD) avaient tendance à être semblables (à l’exception des études immunitaires, qui 
avaient des PDD plus faibles que les autres paramètres), ce qui indique une uniformité entre les 
espèces et la plupart des effets néfastes. 
 L’exposition par inhalation et par voie cutanée découlant du contact avec l’eau potable ne 
faisait pas partie des voies d’exposition potentielles dans cet effet, comme leur contribution à 
l’exposition est considérée comme étant négligeable (voir la section 5.7). 
 
8.6  Extrapolation des animaux aux humains  

Les extrapolations de l’animal à l’humain sont habituellement traitées après la sélection de 
PDD possibles, mais on a pris en considération cette extrapolation plus tôt dans l’évaluation du 
SPFO, comme la grande variabilité entre les espèces peut avoir une incidence sur la sélection de 
PDD. Les grandes différences par rapport à la clairance du SPFO par les humains et les autres 
espèces doivent être prises en considération lorsqu’on utilise des études menées chez des animaux 
comme base pour les évaluations des risques pour la santé humaine. L’application d’approches 
par défaut pour l’extrapolation de l’animal à l’humain – comme l’utilisation d’un facteur 
d’incertitude interespèce de 10 ou d’une échelle allométrique – peut ne pas être suffisamment 
protectrice des humains, qui ont une exposition interne des tissus cibles plus longue. Pour cette 
raison, des approches propres au composé chimique qui peuvent tenir compte des différences 
pharmacocinétiques interespèces et du comportement non linéaire du SPFO ont été prises en 
considération pour l’évaluation des risques. Ces approches comprennent l’application de facteur 
d’ajustement propre aux substances chimiques (FASC) et des modèles PBPK. Une discussion et 
l’application de chacune de ces approches sont présentées ci-après, et des renseignements 
supplémentaires peuvent être consultés dans un rapport préparé pour Santé Canada par Summit 
Technology (2015).  
 
8.6.1 Calcul des FASC 

Un grand avantage de l’application de FASC par rapport à des facteurs d’incertitude ou 
d’échelle allométrique par défaut est que l’approche incorpore des données propres à l’espèce 
ainsi que des données propres au composé chimique. En dépit de cette force, cette approche se fie 
à des valeurs uniques représentatives des éléments pharmacocinétiques chez les espèces, et ne 
tient pas nécessairement compte des éléments pharmacocinétiques non linéaires.  
 Les lignes directrices du PISSC pour le calcul des FASC (PISSC, 2005) ont été appliquées 
pour déterminer la partie toxicocinétique du facteur d’incertitude interespèce (CAFI). Le PISSC 
recommande que le facteur d’incertitude interespèce par défaut de 10 soit divisé par des valeurs 
de 4,0 (100,6) pour la partie toxicocinétique (CAFI) et de 2,5 (100,4) pour la composante 
toxicodynamique (DAFI). La valeur par défaut CAFI de 4,0 est remplacée par toute valeur CAFI 
calculée selon des données propres aux produits chimiques (PISSC, 2005). Comme aucune 
donnée n’était disponible pour évaluer de manière quantitative les différences toxicodynamiques 
entre les espèces, aucune valeur DAFI n’a été calculée. 

Pour calculer la valeur CAFI (p. ex. pour refléter les différences toxicocinétiques 
interespèces), l’équation suivante a été utilisée : 

 

CAFI = CLanimaux 

CLhumains 
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où : 
• CAFI est la composante toxicocinétique du facteur d’incertitude interespèce; 
• CL est la clairance chez les animaux et les humains (p. ex. mL/kg p.c. par jour). 

 
Toutes les valeurs de clairance des animaux ont été obtenues à partir d’une étude par Chang et 

coll. (2012). Dans cette étude, des rats Sprague-Dawley, des souris CD-1 et des macaques de 
Buffon (de 3 à 5 par sexe) ont reçu une seule dose de 1 à 2 mg/kg p.c. (par voie orale pour les rats 
et les souris, et par voie intraveineuse pour les singes), et ont été suivis pendant ≥ 70 jours. La 
clairance était beaucoup plus élevée chez les rats mâles que chez les femelles (et diffère de la 
variabilité sexuelle de l’APFO, où les femelles avaient toujours une clairance plus élevée et une 
demi-vie plus faible que les mâles); par conséquent, les taux de clairance sont présentés 
séparément pour chaque sexe. Les taux de clairance pour les singes, les souris, les rats mâles et 
les rats femelles étaient de 1,38, de 4,72, de 22,24 et de 5,39 mL/j-kg, respectivement.  
La clairance n’a pas été mesurée directement chez les humains et doit être calculée selon les 
estimations de demi-vie, au moyen de l’équation suivante :  
 

CL = Ln 2 × Vd 
T½ 

 
où : 

• CL est la clairance chez les animaux et les humains (L/kg p.c. par jour). 
• ln 2 est le log naturel de 2; 
• Vd est le volume de répartition, qui correspond au volume théorique de sang dans lequel 

une quantité du produit chimique devrait être répartie uniformément pour produire la 
concentration sanguine observée; 

• T½ est la demi-vie d’un composé. 
 
 Une demi-vie de 1 971 jours (5,4 ans) a été calculée à partir des diminutions des 
concentrations sériques de 26 travailleurs précédemment exposés au SPFO au travail, avec une 
moyenne de 31 ans de travail et de 2,6 ans de retraite (Olsen et coll., 2007). Aucune valeur de 
demi-vie n’a pu être relevée pour l’exposition de la population générale exposée au SPFO dans 
l’environnement. Les volumes des valeurs de répartition du SPFO sont habituellement 
relativement constants parmi les espèces (Thompson et coll., 2010), et une valeur de 200 mL/kg 
p.c. a été utilisée pour représenter un composé chimique qui se répartit principalement de façon 
extracellulaire. La clairance obtenue pour les humains, au moyen de l’équation ci-dessus, est de 
0,07 mL/j-kg. À l’aide des rapports des valeurs de clairance pour les humains:animaux décrits 
cidessus, les valeurs CAFI calculées pour le SPFO pour les singes, les souris, les rats mâles et les 
rats femelles étaient de 19, de 67, de 318 et de 77, respectivement. La clairance a été sélectionnée 
comme le paramètre de dose pour le calcul des valeurs CAFI car les valeurs pour ces données 
étaient facilement disponibles pour la plupart des espèces, et pouvait être calculée à partir des 
données de demi-vie chez les humains. De plus, l’utilisation de la clairance comme paramètre de 
dose est une hypothèse raisonnable pour les produits chimiques ayant de longues demi-vies. Les 
analyses préliminaires laissent entendre que les concentrations de pointe pourraient mieux prévoir 
la toxicité pour certains paramètres nocifs (Haber et coll., 2013). Cette hypothèse n’a pas été 
étudiée davantage aux fins de la présente analyse, mais l’utilisation de la clairance est considérée 
comme étant une solution de rechange plus conservatrice que l’utilisation de concentrations de 
pointe en tant que paramètre de dose pour le calcul de la valeur CAFI. Finalement, on considère 
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habituellement que les rapports des niveaux de clairance sont un point de départ approprié pour le 
calcul de la valeur CAFI seulement si on suppose que la cinétique de premier ordre s’applique. 
Toutefois, comme la clairance urinaire du SPFO est complexe, cette hypothèse pourrait ne pas 
être indiquée. 
 
8.6.2 Modélisation pharmacocinétique physiologique 

Une approche typique pour la modélisation pharmacocinétique physiologique consiste à 
utiliser le modèle pour calculer des PDD pertinents aux humains, qui sont calculés en appliquant 
un modèle PBPK humain aux paramètres de doses internes (p. ex. concentrations de SPFO dans le 
plasma) qui ont été calculés ou mesurés dans les animaux. Avec suffisamment de modèles 
validés, cette approche est considérée comme étant la plus fiable pour effectuer des extrapolations 
de l’animal à l’humain. Toutefois, seule une confiance moyenne est accordée aux modèles pour 
les humains, les singes et les rats, car différents codes de modèle ont été utilisés pour différentes 
espèces, et l’adaptation du modèle à certaines séries de données n’était pas optimale. De plus, la 
compréhension limitée des raisons pour les différences observées entre les sexes par rapport à la 
clairance chez les rats signifie qu’il y a des faiblesses concernant la façon dont cette situation sera 
abordée dans le modèle. Finalement, un inconvénient important de l’utilisation de la démarche 
axée sur la modélisation pharmacocinétique physiologique est que les modèles humains n’ont pas 
été entièrement vérifiés. Les données humaines disponibles pour la vérification sont limitées aux 
études de biosurveillance qui permettent seulement des estimations approximatives des scénarios 
d’exposition, et pour lesquels les mesures des concentrations sériques étaient habituellement 
effectuées qu’une seule fois (des mesures ont été effectuées deux fois pour quelques populations). 
Loccisano et ses collègues n’ont pas élaboré de modèles PBPK pour les souris, mais les 
démarches axées sur la modélisation de Santé Canada au moyen d’études menées sur les souris 
ont permis d’adapter les modèles pour les rats au moyen des données sur les souris. Comme les 
données toxicocinétiques sont insuffisantes pour vérifier si le modèle des souris est approprié, la 
confiance dans ce modèle est faible. Par conséquent, il n’y a pas suffisamment de confiance pour 
utiliser des résultats précis découlant du modèle PBPK comme PDD pour les évaluations des 
risques.  
 Comme approche alternative à l’utilisation du modèle PBPK pour les calculs des PDD, les 
rapports des paramètres de doses prévus par le modèle PBPK ont été utilisés pour calculer les 
valeurs CAFI pour les doses pertinentes. On croit que cette approche donne des estimations plus 
fiables des valeurs CAFI que les calculs traditionnels décrits à la section 8.6.1, comme elle peut 
tenir compte de la cinétique non linéaire du SPFO et relever les différentes valeurs à l’état stable 
pour différentes concentrations de doses orales. En comparaison, les valeurs CAFI calculées ci-
dessus dépendent des doses précises et des régimes de doses utilisés dans les études 
pharmacocinétiques; des incertitudes surviennent par rapport aux valeurs obtenues de ces études, 
comme les animaux reçoivent seulement des doses uniques, et que les données humaines ne 
proviennent pas d’études à doses contrôlées. De plus, les valeurs CAFI basées sur la clairance sont 
des rapports entre de faibles doses chez les humains et des doses élevées chez les animaux, et par 
conséquent les expositions entre les espèces ne sont pas du même ordre; utiliser le modèle PBPK 
pour calculer les valeurs CAFI permet une comparaison plus appropriée des doses pour le même 
ordre d’importance.  
 Le paramètre de dose sélectionné pour les valeurs CAFI obtenues à partir du modèle PBPK 
correspondait à des concentrations de SPFO à l’état stable. La concentration à l’état stable a été 
sélectionnée comme elle est habituellement pertinente pour les produits chimiques ayant des 
longues demi-vies, et qu’il s’agit d’une hypothèse prudente. Alors que d’autres paramètres de 
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dose – y compris les concentrations de pointe (Haber et coll., 2013) – pourraient mieux permettre 
de prévoir la toxicité du SPFO pour certains paramètres relatifs aux effets néfastes, des travaux 
supplémentaires n’ont pas été effectués pour étudier davantage le paramètre de dose le plus 
indiqué. Le plasma a été sélectionné comme le tissu pertinent pour les concentrations à l’état 
stable, comme il s’agit d’un paramètre qui agit comme une approximation pertinente pour 
plusieurs différents organes, car le sang circule dans ces organes. Les concentrations à l’état stable 
dans le foie ont également été intégrées dans l’évaluation des comparaisons pour les valeurs CAFI 
basées sur le plasma, comme le foie a été relevé comme un organe principal pour la répartition du 
SPFO dans les études pharmacocinétiques, et qu’il s’agit également d’un organe cible potentiel 
pour la toxicité. Toutefois, il y a moins de confiance dans les valeurs basées sur le foie que celles 
du plasma, comme très peu de données pharmacocinétiques existent pour pouvoir effectuer des 
vérifications du modèle PBPK quant aux concentrations dans le foie. Les concentrations dans le 
foie ne pouvaient pas être vérifiées pour les humains, les souris et les singes. Une vérification 
minime pouvait être effectuée pour les rats, mais comme il y avait seulement des données pour un 
des deux moments de chaque étude, les comparaisons ne sont pas fiables. De plus, l’utilisation 
des concentrations dans le plasma comme approximation pour différents organes simplifie 
l’application des valeurs CAFI dans l’évaluation, qui est déjà complexe en raison de l’utilisation 
des valeurs CAFI qui sont propres aux espèces et à la dose.  

Au moyen des modèles PBPK de Loccisano décrits dans la section 8.5, les concentrations 
à l’état stable dans le plasma et le foie ont été calculées à différentes doses dans chacune des 
espèces. Les mêmes doses ont été utilisées pour chacune des espèces. Pour chaque dose exécutée 
sur le modèle PBPK, les rapports des concentrations de SPFO à l’état stable chez les humains par 
rapport aux autres espèces ont été calculés pour obtenir les valeurs CAFI propres à la dose et à 
l’espèce (Summit Toxicology, 2015). Les concentrations à l’état stable et les valeurs CAFI pour le 
plasma et le foie à des doses potentiellement pertinentes sont présentées dans le tableau 2. 
 
Tableau 2 : Paramètres de doses PBPK et valeurs CAFI calculées à partir du modèle PBPK à des 
doses pertinentes 

Mesure Espèce Dose orale (mg/kg p.c. par jour) 
0,001 0,01 0,1 1 

Prévisions de SPFO 
dans le plasma à 
l’état stable (µg/mL) 

Humain 5,40 53,0 360 530 
Singes 2,85 26,6 140 239 
Souris NCa NC 17,1 170 
Rats 0,349 3,69 36,9 368 

Prévisions de SPFO 
dans le foie à l’état 
stable (µg/mL) 

Humain 20,1 197 1 340 1 977 
Singes 10,6 98,8 521 894 
Souris NC NC NC NC 
Rats 4,45 20,7 195 1 935 

Valeurs CAFI 
calculées à partir des 
prévisions liées au 
plasma 

Singesb 2 2 3 2 
Sourisc NC NC 21 3 
Rats 16 14 10 1 

Valeurs CAFI 
calculées à partir des 
prévisions liées au 
foie 

Singesb 2 2 3 2 
Sourisc  NC NC NC NC 
Rats 5 10 7 1 

aNC = Cette valeur n’a pas pu être calculée en raison des limites du modèle PBPK. 
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bDes valeurs CAFI par défaut de 4 seront appliquées pour les singes en raison d’une confiance insuffisante dans les 
modèles pour appliquer une valeur plus faible que celle par défaut. 
cLes valeurs CAFI pour les rats seront appliquées en raison d’une faible confiance dans le modèle PBPK. 

 
Pour sélectionner la valeur CAFI appropriée pour chaque PDD, le PDD est arrondi à la 

baisse selon la valeur la plus proche dans la colonne des doses orales (c.-à-d. les valeurs dans le 
même ordre d’importance sont utilisées). Comme il a été mentionné ci-dessus, il y a un faible 
niveau de confiance à l’égard du modèle PBPK élaboré pour les souris. Jusqu’à ce qu’un modèle 
PBPK soit élaboré basé sur les données concernant les souris, il est recommandé d’utiliser les 
valeurs CAFI établies pour les rats pour les souris (Summit Toxicology, 2015).  
 
8.6.3 Approche recommandée pour l’extrapolation interespèce 

L’approche recommandée pour l’extrapolation interespèce est l’utilisation d’un modèle 
PBPK pour le calcul de la composante CAFI des FASC, au moyen des concentrations 
plasmatiques à l’état stable comme mesure de dose. L’utilisation de concentrations plasmatiques 
garantit la pertinence du paramètre de dose par rapport aux effets nocifs qui surviennent dans 
différents organes. Des paramètres de dose propres à l’organe sont normalement privilégiés par 
rapport aux valeurs basées sur le sang, lorsqu’ils sont disponibles; toutefois, utiliser les 
paramètres liés au plasma pour cette évaluation permet une uniformité dans l’application des 
valeurs CAFI par rapport à une grande variété de paramètres nocifs. Les valeurs CAFI ont été 
calculées pour les paramètres du foie aux fins de comparaison avec les valeurs du plasma; le 
comportement du SPFO dans le foie était semblable à celui dans le plasma, et les estimations liées 
aux valeurs CAFI étaient du même ordre dans les deux compartiments. Ces résultats indiquent que 
les valeurs plasmatiques sont des indicateurs appropriés à utiliser pour des effets hépatiques 
nocifs. Les valeurs basées sur le foie chez les rats étaient légèrement plus faibles que les valeurs 
basées sur le plasma; toutefois, plus de confiance est accordée aux valeurs basées sur le plasma 
car il y avait plus de données disponibles pour vérifier ce compartiment du modèle PBPK. Les 
valeurs CAFI propres à la dose et à l’espèce (pour les concentrations dans le plasma à l’état stable) 
dans le tableau 3 sont appliquées dans les sections 10.1 et 10.2. 
 Des valeurs CAFI calculées à l’aide du modèle PBPK ont été sélectionnées comme 
approche recommandée pour cette évaluation, mais plusieurs faiblesses ont été relevées. Tel qu’il 
est décrit ci-dessus, les valeurs CAFI sont basées sur le plasma plutôt que d’être propres à 
l’organe. Des concentrations à l’état stable ont également été sélectionnées à titre de paramètres 
de dose, comme hypothèse prudente pertinente à la nature du composé; des travaux détaillés n’ont 
pas été effectués pour déterminer si d’autres paramètres de dose (p. ex. des concentrations de 
pointe) seraient plus appropriés pour les différents paramètres liés aux effets néfastes. Un état 
stable n’a pas été atteint dans le modèle humain non plus, à des doses inférieures à 0,1 mg/kg p.c. 
par jour. De plus, aucun modèle PBPK n’a été élaboré précisément pour les souris; les modèles 
ont plutôt été dérivés de ceux développés pour les rats, sans avoir d’autres données 
pharmacocinétiques pour les souris aux fins de vérification. Il est donc recommandé d’appliquer 
les valeurs CAFI établies pour les rats pour les souris, comme il n’y a pas de données solides pour 
l’espèce. Les valeurs CAFI ont également été calculées à partir des rats mâles seulement, malgré 
les différences observées entre les sexes pour l’espèce.  
 En dépit de ces faiblesses, utiliser le modèle PBPK pour calculer la valeur CAFI était jugé 
comme étant d’une fiabilité égale ou supérieure à d’autres approches d’extrapolation interespèces 
potentielles. L’approche sélectionnée intègre de manière quantitative les différences 
pharmacocinétiques entre les espèces, d’une manière qui tient compte de la cinétique non linéaire 
du SPFO, ce qui ne peut pas être effectué au moyen de l’approche d’établissement des valeurs 
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CAFI par défaut. De plus, les valeurs CAFI calculées au moyen du modèle PBPK ne dépendent pas 
d’études pharmacocinétiques individuelles qui sont souvent des études à doses uniques qui ne 
permettent pas une comparaison facile entre les espèces. Une approche idéale pour tenir compte 
des différences entre les espèces serait d’utiliser les concentrations de SPFO dans le sang – soit en 
utilisant les modèles pharmacocinétiques pour estimer les concentrations, comme l’ont fait 
Wambaugh et coll. (2013), soit en utilisant les valeurs précisément mesurées dans les études 
individuelles – comme PDD pour l’évaluation. Toutefois, les modèles PBPK humains qui seraient 
utilisés pour l’extrapolation à partir de cette concentration sérique ne peuvent pas être entièrement 
vérifiés selon les données pharmacocinétiques humaines existantes, ce qui diminue le niveau de 
confort par rapport à l’utilisation de cette approche pour estimer des PDD précis. L’approche 
recommandée a été sélectionnée comme une façon de quantifier les différences interespèces tout 
en tenant compte de la cinétique non linéaire du SPFO, sans se fier sur des estimations précises 
calculées au moyen du modèle PBPK pour les PDD.  
 
 
9.0 Effets sur la santé 

De nombreuses études ont été menées pour étudier les effets du SPFO sur la santé. Le 
résumé des publications concernant les effets sur la santé du SPFO est basé sur un examen 
exhaustif mené par un conseiller (Sanexen Services environnementaux Inc., 2013) et comprend 
seulement les études directement pertinentes à l’établissement de la valeur basée sur la santé.  
 
9.1 Effets sur la santé humaine 
9.1.1  Toxicité aiguë 

Aucune donnée épidémiologique concernant la toxicité aiguë ou à court terme du SPFO 
n’a été relevée. 
 
9.1.2  Toxicité subchronique et chronique 

De nombreuses études épidémiologiques de qualité ont été effectuées. De grandes 
cohortes de travailleurs et de populations exposées à la substance dans l’environnement ont fait 
l’objet de suivis; on a observé des corrélations importantes entre l’exposition au SPFO et les taux 
de lipides, les fonctions hépatique et thyroïde, la santé reproductive (fécondité, âge de puberté, et 
qualité du sperme), ainsi que des effets immunologiques et des effets sur le développement (poids 
de naissance). En dépit du fait que toutes ces études ont des limites dans une certaine mesure, y 
compris par rapport à la conception de l’étude, et aux facteurs de biais et de confusion, le poids de 
la preuve en ce qui concerne les humains fournit un argument solide selon lequel le composé 
aurait des effets néfastes sur la santé. Cette information devrait appuyer le choix d’un paramètre 
de santé; toutefois, établir une dose d’exposition sécuritaire selon les études chez les humains 
demeure problématique en raison de la difficulté à caractériser une tendance dose-réponse au 
moyen des études actuelles. Leur utilisation dans la présente évaluation est importante pour 
vérifier la pertinence de l’extrapolation de l’animal à l’humain, et la surveillance des études 
futures aidera à déterminer l’exactitude des associations observées. 
 La plupart des études environnementales parmi les populations exposées aux APFA ont 
été menées dans la Mid-Ohio River Valley, dans le cadre de l’initiative C8 Science Project. Le C8 
Science Panel a été mis en place à la suite du règlement d’un recours collectif contre DuPont, et 
est composé d’épidémiologistes indépendants choisis conjointement par les avocats de la 
communauté et de DuPont. Le C8 Health Project est la plus grande étude d’une population 
exposée aux acides perfluoroalkyliques (APFA) dans l’eau potable, et comprend les résidents des 
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communautés d’Ohio et de la Virginie-Occidentale à proximité de l’établissement Washington 
Works de l’entreprise DuPont. L’enquête sur la santé a été menée en 2005-2006, sur environ 
69 000 individus, y compris des enfants et des adultes. Parmi les différents APFA, la communauté 
avait principalement été exposée à l’APFO – les concentrations sériques médianes de SPFO dans 
cette population étaient de 20,2 ng/mL par rapport à 17,5 ng/mL dans la population générale aux 
États-Unis pendant la même période (Frisbee et coll., 2009). Des études longitudinales et 
prospectives ont également été menées auprès de cette population après une période de suivi. 
Certaines données récentes du projet qui n’ont pas encore été publiées dans des publications 
évaluées par les pairs – ainsi que des conclusions du groupe d’experts et des renseignements 
supplémentaires sur les membres du groupe – sont disponibles sur le site Web du C8 Science 
Panel (www.c8sciencepanel.org/panel.html). 
 
9.1.2.1 Effets sur le foie 

Une certaine corrélation entre l’exposition au SPFO et une altération des enzymes 
hépatiques a été observée, mais aucune tendance claire n’a été définie. Une étude transversale n’a 
relevé aucun lien entre les concentrations sériques de SPFO (fourchette de 20 à 2 110 ng/mL) 
chez les employés de 3M à Cottage Grove (Minnesota) qui ont participé à l’examen de 
surveillance médicale (70 % d’entre eux étaient admissibles à l’étude) et les paramètres 
hépatiques (les données n’étaient pas présentées dans le rapport; Olsen et coll., 2003b). Dans une 
autre étude transversale, un faible lien linéaire a été observé entre les concentrations de SPFO et 
celles d’alanine aminotransférase (ALT) chez les participants du projet C8 (Gallo et coll., 2012). 
Toutefois, l’importance clinique de la faible magnitude de l’augmentation de l’ALT n’est pas 
connue. Une étude d’exposition professionnelle a comparé les enzymes hépatiques avant et après 
la démolition des installations de fabrication. Une association importante a été relevée entre le 
SPFO et une diminution des concentrations d’ALT chez les travailleurs ayant des concentrations 
de SPFO de base semblables à celle de la population générale. Aucun lien n’a été relevé entre le 
SPFO et la bilirubine totale, l’AP ou l’AST (Olsen et coll., 2012). Dans l’ensemble, on ne peut 
pas tirer de conclusion définitive sur la toxicité hépatique en raison des limites de l’étude et de la 
faible magnitude des modifications enzymatiques. 
 
9.1.2.2 Effet immunosuppresseur 

Les études dans les populations exposées à la substance dans l’environnement ont relevé 
des liens entre les concentrations de SPFO et la diminution des anticorps contre différentes 
maladies, mais l’influence de l’exposition au SPFO sur l’immunosuppression clinique (c.-à-d. 
l’incidence de maladies) semble être plus vague. Une étude chez les enfants a trouvé une relation 
inverse dans la réponse immunitaire après l’exposition aux APFA (Grandjean et coll., 2012; 
Grandjean et Budtz-Jørgensen, 2013), et les concentrations de SPFO dans le cordon maternel 
étaient corrélées négativement avec les concentrations d’anticorps contre la diphtérie à l’âge de 
cinq ans. De plus, on a observé que les enfants de cette population avaient des risques accrus de 
ne pas atteindre les niveaux protecteurs d’anticorps contre la diphtérie après la vaccination à sept 
ans (Grandjean et coll., 2012). La nature prospective de l’étude, la taille de l’échantillon, le faible 
risque de biais quant à la sélection des participants et les objectifs définis font en sorte que les 
résultats soient pertinents à la population étudiée; toutefois, la pertinence à d’autres populations 
est douteuse, comme l’exposition accrue à d’autres agents immunosuppresseurs qui existe dans 
cette région (îles Féroé) n’a pas été considérée dans l’étude. Une exposition accrue au SPFO a 
également été associée à une diminution des anticorps contre la rubéole chez les enfants selon une 
cohorte prospective d’enfants de femmes enceintes de la Norvège (2007-2008; Granum et coll., 
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2013). En revanche, l’exposition prénatale au SPFO n’a pas été associée à des hospitalisations 
pour des infections dans une cohorte danoise (1996-2002; Fei et coll., 2010a), ni à des épisodes 
du rhume, de la gastroentérite, d’eczéma ou d’asthme dans la cohorte norvégienne susmentionnée 
(Granum et coll., 2013). Dans une étude menée sur une cohorte taïwanaise, la concentration 
sérique médiane du SPFO était considérablement plus élevée chez les enfants asthmatiques (Dong 
et coll., 2013), et une corrélation positive a été établie entre l’exposition prénatale au SPFO et les 
niveaux d’IgE dans le sang du cordon, particulièrement chez les garçons; toutefois, il n’y avait 
aucune association avec les dermatites atopiques (Wang et coll., 2011b). Les niveaux d’IgE dans 
le sang du cordon, les allergies alimentaires, l’eczéma, la respiration sifflante ou les otites 
moyennes n’étaient pas associés aux concentrations maternelles de SPFO chez les nourrissons de 
sexe féminin dans une étude de cohorte prospective de femmes enceintes menée de 2002 à 2005 
au Japon (Okada et coll., 2012).  
 Des effets sur la réponse des anticorps ont été observés, mais des résultats contradictoires 
étaient courants dans l’ensemble de données, qui demeure relativement petit. L’uniformité était 
faible à l’échelle des études; on a relevé notamment des écarts entre les sexes, les 
immunoglobulines microbiennes précises, les infections, l’exposition de la mère par rapport à 
l’enfant, et l’âge des enfants. De plus, les risques de confusion résiduelle, de biais et de chance ne 
peuvent pas être éliminés. Ces défauts entravent l’établissement d’une conclusion quant au 
mécanisme de causalité et la nature de l’association demeure floue. 
 
9.1.2.3 Lipidémie 

Des associations importantes entre le SPFO, l’augmentation du cholestérol total, et la 
modification des autres paramètres lipidiques ont été signalées. Une étude transversale n’a relevé 
aucun lien entre les concentrations sériques de SPFO (fourchette de 20 à 2 110 ng/mL) chez les 
employés de 3M à Cottage Grove (Minnesota) qui ont participé à l’examen de surveillance 
médicale (70 % d’entre eux étaient admissibles à l’étude) et les paramètres lipidiques (les données 
n’étaient pas présentées dans le rapport; Olsen et coll., 2003b). Une interprétation prudente est 
nécessaire, car les données pour ces résultats n’ont pas été publiées. Une étude longitudinale 
menée chez des travailleurs qui ont pris part à la démolition d’installations de fabrication de 
substances perfluoroalkyliques n’a trouvé aucun lien évident entre les concentrations de SPFO et 
les lipides sériques, alors qu’un certain lien a été relevé entre le SPFO et un taux de cholestérol 
HDL accru (Olsen et coll., 2012). Les limites comprennent entre autres l’auto-déclaration des 
caractéristiques des employés, le faible taux de participation, la possibilité d’exposition à d’autres 
contaminants, et les temps de suivi relativement courts. En revanche, une étude transversale non 
publiée a relevé des taux de cholestérol HDL plus faibles chez les employés mâles ayant les 
concentrations sériques de SPFO les plus élevées. Une autre étude longitudinale menée sur 
560 adultes (en 2005-2006, avec un suivi effectué en 2010) a relevé une diminution des taux du 
cholestérol LDL et du cholestérol total lorsque les concentrations sériques de SPFO étaient moins 
élevées (aucun changement pour les taux HDL ou TG) (FitzSimon et coll., 2013). L’importance 
clinique est incertaine, en raison du faible nombre de participants passant des catégories de 
cholestérol élevé à normal, le mode d’action inconnu, et la faible magnitude des changements. 
Des études transversales effectuées dans le cadre du C8 Health Projet ont trouvé des tendances à 
la hausse pour le cholestérol total, le cholestérol LDL et les triglycérides, ainsi que pour le rapport 
entre le cholestérol total et le cholestérol HDL à une concentration de SPFO plus élevée 
(Steenland et coll., 2009; Frisbee et coll., 2010). Une étude transversale de la population générale 
des États-Unis a indiqué que les adultes dans le quartile le plus élevé pour les concentrations 
sériques de SPFO avaient des taux TC plus élevés que ceux dans le quartile le plus faible (aucun 
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lien pour le taux LDL sérique) (Nelson et coll., 2010). Dans une autre étude transversale menée 
auprès d’Inuits du Nunavik, une association négative a été observée entre les concentrations de 
SPFO dans le plasma et les triglycérides et le rapport entre le cholestérol total et le cholestérol 
HDL, alors qu’une association positive a été relevée avec les taux HDL (Château-Degat et coll., 
2010). L’importance clinique de très petites modifications des taux de cholestérol est floue. Une 
exposition accrue au SPFO a également entraîné une augmentation de l’acide urique dans deux 
études d’exposition professionnelle et une étude auprès de la population générale (examiné par 
Steenland et coll., 2010). En général, des liens ont été relevés entre le SPFO et des modifications 
des paramètres lipidiques; toutefois, les conclusions sont limitées par le manque d’uniformité à 
l’échelle des études, la conception des études, la possibilité de biais quant à la sélection des 
participants, et les découvertes accidentelles découlant du nombre élevé de tests effectués. 
 
9.1.2.4 Perturbation thyroïdale 

Des effets non uniformes sur les concentrations d’hormones thyroïdales ont été observés 
dans les populations exposées au SPFO. Une étude transversale n’a relevé aucun lien entre les 
concentrations sériques de SPFO (fourchette de 20 à 2 110 ng/mL) chez les employés de 3M à 
Cottage Grove (Minnesota) qui ont participé à l’examen de surveillance médicale (70 % d’entre 
eux étaient admissibles à l’étude) et les paramètres thyroïdiens (les données n’étaient pas 
présentées dans le rapport; Olsen et coll., 2003b). Une étude transversale de la population 
générale (C8 Health Project) a indiqué que le SPFO était associé à une augmentation des 
concentrations sériques de T4 total (TT4) et une diminution de l’absorption de T3 chez les deux 
sexes (Knox et coll., 2011a). L’association entre le SPFO, la concentration sérique de TT4 et 
l’absorption de T3 était plus forte chez les femmes, mais plus faible chez les hommes pour 
l’albumine sérique. Une autre étude transversale menée chez les enfants inscrits au C8 Health 
Project a relevé une association positive entre les concentrations sériques de SPFO et une 
augmentation des taux de TT4 (LopezEspinosa et coll., 2012). Les concentrations sériques de 
SPFO n’étaient pas associées à une prévalence de troubles thyroïdiens dans une analyse 
transversale de la population générale des États-Unis (Melzer et coll., 2010). Toutefois, il était 
plus probable que les hommes du quartile supérieur de concentration de SPFO signalent un 
trouble thyroïden (traité) actuel. Une étude transversale menée auprès de la population inuite du 
Nunavik a trouvé des associations négatives entre les taux sériques de SPFO et les taux sériques 
de TSH, T3 et de globulines fixant la thyroxine, et une association positive entre les taux sériques 
de SPFO et les concentrations sériques de T4 libres (Dallaire et coll., 2009). Une étude 
cas/témoins appariée n’a trouvé aucun lien entre l’exposition environnementale au SPFO et 
l’hypothyroïdie (concentrations de TSH et de T4 libres) chez des femmes enceintes à Edmonton, 
au Canada (Chan et coll., 2011). Une corrélation négative a été trouvée entre les concentrations de 
SPFO dans le sérum fœtal et maternel, et les taux de T3 dans la population générale en Corée du 
Sud (Kim et coll., 2011a). Aucun lien n’a été trouvé entre le SPFO et les taux de TSH dans une 
petite population de baudroies à New York (Bloom et coll., 2010).  
 Des liens ont été observés entre les concentrations sériques de SPFO et les taux de TT4, de 
T4 libres, de T3 et de TSH, mais aucune tendance claire pour les modifications à l’hormone 
thyroïdale liée à l’exposition au SPFO ne peut être établie car les résultats sont équivoques, il 
n’était pas possible de calculer l’exposition cumulative, les individus ayant des troubles 
thyroïdaux étaient exclus, ce qui a possible créé un biais au niveau des résultats, et la temporalité 
ne peut pas être établie avec la conception de l’étude transversale. 
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9.1.2.5 Effets sur les reins 
Un risque accru de maladie du rein chronique (diminution du taux de filtration 

glomérulaire estimé) a été signalé dans une étude transversale de la population générale des 
ÉtatsUnis (Shankar et coll., 2011). Il sera difficile d’établir la causalité pour les effets néfastes 
sur les reins, comme une modification de la fonction rénale pourrait entraîner une augmentation 
des concentrations sériques de SPFO. 

 
9.1.3  Cancérogénicité 

Certaines associations ont été observées entre le SPFO et le risque de cancer de la vessie, 
du sein, des organes reproducteurs mâles, et de l’ensemble des cancers; toutefois, les données 
n’appuient pas la cancérogénicité du SPFO. Dans le cadre d’une étude occupationnelle, il a été 
trouvé que des travailleurs exposés aux acides perfluoroalkyliques (n = 2 083) étaient plus à 
risque de mourir d’un cancer de la vessie, dans la ville de Decatur, en Alabama (Alexander et 
coll., 2003). Toutefois, les auteurs ont signalé qu’il était difficile de tirer des conclusions 
définitives comme il y avait seulement trois cas de cancer de la vessie et que les travailleurs 
étaient exposés à plusieurs composés simultanément (tous les trois cas étaient des travailleurs de 
production considérés comme ayant une forte exposition au SPFO, et qui avaient aussi travaillé à 
l’incinérateur de l’installation ou à la usine de traitement de l’eau). De plus, aucun ajustement n’a 
été effectué pour la race, la consommation de tabac et d’autres contaminants. L’exposition était 
basée sur les catégories d’emploi. Les personnes atteintes du cancer de vessie n’étaient pas celles 
ayant l’exposition la plus élevée. De plus, il y avait un risque de biais quant à la sélection des 
participants, ce qui diminuait la crédibilité des résultats. Dans une étude de suivi, aucun lien n’a 
été relevé entre l’exposition au SPFO et un risque accru de cancer de la vessie (Alexander and 
Olsen, 2007). Dans une analyse antérieure de la même cohorte, les risques d’épisodes de soins 
médicaux pour l’ensemble des cancers et les cancers des organes reproducteurs mâles étaient plus 
élevés chez le groupe d’employés ayant les expositions les plus élevées et les plus longues aux 
produits chimiques fluorés (Olsen et coll., 2001). Une étude prospective de cohorte a été menée 
auprès de la population générale du Danemark pour étudier un lien possible entre l’exposition au 
SPFO et le risque de cancer (Eriksen et coll., 2009). Aucune corrélation importante n’a été relevée 
entre les concentrations sériques de SPFO et l’incidence de cancer de la prostate, de la vessie, du 
pancréas et de foie à l’échelle de quartiles de SPFO sérique. Des preuves d’un lien entre le SPFO 
et le cancer du sein ont été trouvées dans une petite étude cas-témoin menée chez des femmes 
inuites du Groenland. Toutefois, compte tenu du fait qu’il y avait une augmentation du risque du 
cancer du sein en lien avec plusieurs produits chimiques, la confusion par d’autres composés ou 
groupes chimiques peut avoir joué un rôle dans l’association observée (Bonefeld-Jorgensen et 
coll., 2011).  
 Même si certaines indications d’un lien entre le SPFO et le risque du cancer ont été 
observées, les effets étaient équivoques, et aucune tendance évidente ne pouvait être relevée en 
raison des limitations des études (petit nombre de cas, facteur de confusion et biais quant à la 
sélection des participants).  
 
9.1.4 Toxicité pour le développement et la reproduction 

Des études épidémiologiques récentes ont observé des effets sur le poids de naissance, les 
étapes du développement, les hormones thyroïdales, le système immunitaire, la fécondité, et l’âge 
de puberté, ce qui indique que le fœtus, les nouveau-nés et les jeunes enfants peuvent être perçus 
comme des sous-populations vulnérables à l’exposition prénatale et en début de vie au SPFO 
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(Apelberg et coll., 2007; Stein et coll., 2009; Washino et coll., 2009; Andersen et coll., 2010; 
Hoffman et coll., 2010; Gump et coll., 2011; Stein and Savitz, 2011; Maisonet et coll., 2012). 
 
9.1.4.1 Toxicité pour le développement 

Des associations inverses entre l’exposition au SPFO en début de grossesse et le poids de 
naissance ont été signalées dans différentes études auprès d’une population générale. Une étude 
transversale menée par le C8 Science Panel a trouvé un lien entre les concentrations sériques de 
SPFO et un faible poids de naissance à des concentrations de SPFO au-delà de la valeur médiane 
(Stein et coll., 2009). Un poids de naissance plus faible et un poids plus élevé à 20 mois ont été 
observés chez les filles nées de mères ayant une concentration de SPFO prénatale plus élevée (les 
mères étaient sélectionnées au départ pour une étude cas-témoins hiérarchique de développement 
pubère chez des mères inscrites à l’étude Avon Longitudinal study of Parents and Children in 
Great Britain [ALSPAC]) (Maisonet et coll., 2012). Toutefois, les résultats étaient peu précis 
(–140 g, CI de 95 %: –238 à –42). De plus, l’analyse d’une étude de cohorte prospective au Japon 
(n = 230) a indiqué que le poids de naissance de femelles nouveau-nées présentait une corrélation 
négative avec l’exposition prénatale au SPFO après l’ajustement de plusieurs covariables 
(Washino et coll., 2009). Encore une fois, les résultats étaient peu précis en raison de la grande 
variabilité de l’ensemble de données (il a été estimé que le poids des nouveau-nés était inférieur 
de 269 g, avec un IC de 95 % variant de 73 à 466), d’un faible taux de participation (29 %) et de 
la possibilité d’erreurs de mesure (comme il a été suggéré par les auteurs). Des associations 
négatives faibles mais significatives ont été observées par rapport à la circonférence de la tête, à 
l’index pondéral, et au poids de naissance dans une étude transversale de la population générale à 
Baltimore, au Maryland (Apelberg et coll., 2007). En revanche, aucune association n’a été relevée 
entre les concentrations maternelles de SPFO et les indicateurs de croissance fœtale mesurés 
(poids placentaire, longueur à la naissance et circonférences de la tête et de l’abdomen) dans un 
échantillon aléatoire de femmes et de leurs enfants dans la cohorte de naissance nationale du 
Danemark. (Fei et coll., 2008b). D’autres études sur la population générale au Canada et au 
Danemark n’ont relevé aucun lien entre les concentrations sériques maternelles de SPFO et le 
poids de naissance (Fei et coll., 2007; Monroy et coll., 2008; Hamm et coll., 2010). Les acides 
perfluoroalkyliques (y compris le SPFO) n’étaient pas associés à l’IMC ni à la circonférence de la 
taille dans une étude de cohorte prospective ayant un suivi à long terme (20 ans) chez des femmes 
enceintes recrutées dans le cadre de la cohorte de naissance nationale du Danemark, ainsi que 
chez leurs enfants des deux sexes (Halldorsson et coll., 2012).  
 Les effets sur le développement provoqués par le SPFO sur la thyroïde et le comportement 
neurologique ont également été étudiés. Une corrélation négative entre les concentrations 
maternelles sériques de SPFO et les concentrations fœtale de T3 a été relevée dans une petite 
étude transversale de la Corée du Sud (mais aucun lien n’a été trouvé par rapport aux taux de TSH 
et de TT4, ni au poids de naissance) (Kim et coll., 2011a). Dans la population générale des 
ÉtatsUnis, il y avait un plus grand risque de déclaration parentale d’un diagnostic d’un trouble 
déficitaire de l’attention avec hyperactivité (TDAH) à des concentrations plus élevées de SPFO 
chez les enfants de 12 à 15 ans (Hoffman et coll., 2010). Dans une étude transversale menée dans 
le cadre du C8 Health Project, aucun lien n’a été trouvé entre le SPFO et la prévalence de parents 
qui ont signalé que leur médecin avait diagnostiqué leur enfant avec un TDAH ou qu’un 
enseignant leur avait dit que leur enfant avait un trouble d’apprentissage (Stein and Savitz, 2011). 
Aucune association n’a été trouvée entre les concentrations maternelles sériques de SPFO et les 
étapes de motricité ou de développement (motricité fine et globale, attention, cognition et 
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langage) chez les enfants âgés de 18 mois (Fei et coll., 2008a), ou les problèmes de comportement 
ou de coordination motrice chez les enfants âgés de sept ans (Fei and Olsen, 2011). 
 Des effets sur le développement ont été observés dans les études sur la population, mais 
les preuves qui soutiennent un lien entre l’exposition au SPFO en début de vie et la toxicité 
développementale sont équivoques car la plupart des études n’étaient pas conçues pour permettre 
une inférence causale. Les preuves les plus préoccupantes proviennent des études prospectives 
démontrant un risque accru de modification du poids de naissance en Grande-Bretagne et au 
Japon; toutefois, l’importance clinique de ces résultats n’est pas claire, et d’autres études de plus 
grande portée seraient nécessaires pour appuyer les résultats compte tenu de la faible précision de 
l’estimation ponctuelle, la taille relativement petite des études et les risques de confusion et de 
biais.  

 
9.1.4.2 Toxicité pour la reproduction 

Les résultats principaux des études de cohorte et des études cas-témoins laissent supposer 
un lien possible entre l’exposition au SPFO et une fécondité réduite ainsi qu’une puberté tardive; 
toutefois, la qualité des preuves est limitée et insuffisante pour définir la nature de la relation. 
 Un retard par rapport à l’âge médian de puberté chez les deux sexes a été associé aux 
concentrations de SPFO dans une étude transversale de personnes âgées de huit à dix-huit ans 
dans le cadre du C8 Health Project (Lopez-Espinosa et coll., 2011). Les auteurs ont mis en doute 
l’importance clinique des résultats car l’âge médian de la puberté dans cette étude était semblable 
à l’âge médian signalé pour la population générale des États-Unis (12,5 par rapport à 12,9 ans), et 
les mécanismes à l’origine de la puberté tardive ne sont pas clairs. Il a été trouvé que l’exposition 
in utero au SPFO était légèrement (mais non significativement) associée à des risques accrus de 
puberté précoce chez les filles participant à la cohorte de l’étude ALSPAC susmentionnée 
(Christensen et coll., 2011). Les auteurs ont mentionné que les résultats pouvaient être biaisés par 
la mauvaise classification de l’exposition et la sélection de participants. 
 Les observations concernant les effets de l’exposition au SPFO sur les paramètres associés 
aux spermatozoïdes sont contradictoires. Une étude transversale a permis d’observer que les 
concentrations sériques de SPFO étaient associées à un nombre moins élevé de spermatozoïdes 
normaux chez des jeunes hommes danois âgés de 18,2 à 25,2 ans (Joensen et coll., 2009). Une 
tendance vers des concentrations réduites de tous les paramètres associés aux spermatozoïdes 
(testostérone, androgènes libres, etc.) a également été relevée dans le quartile le plus élevé. 
Toutefois, il y avait un risque élevé de biais quant à la sélection et de découvertes accidentelles. 
Une association positive entre les concentrations sériques de SPFO et une faible proportion de 
spermatozoïdes normaux sur le plan morphologique chez les partenaires de grossesse a été relevée 
dans les groupes combinés de trois populations du Groenland, de la Pologne et de l’Ukraine (Toft 
et coll., 2012). Quelques associations positives entre la concentration des spermatozoïdes et le 
nombre total de spermatozoïdes ont été trouvées dans les analyses basées sur les pays individuels; 
toutefois, il n’y avait pas de dose-effet global, les résultats sont assujettis au sophisme écologique, 
et les auteurs ont mentionné qu’il était probable que les résultats étaient attribuables à des 
découvertes accidentelles. Dans une étude transversale menée chez des hommes de Durham, en 
Caroline du Nord, une corrélation positive a été trouvée entre les concentrations de SPFO dans le 
plasma et les taux LH sériques, mais il n’y avait aucune association avec une modification de la 
qualité du sperme (Raymer et coll., 2012). La concentration maternelle de SPFO à la trentième 
semaine de grossesse (exposition in utero) n’était pas associée à la qualité du sperme ni aux 
hormones reproductives sériques chez les enfants mâles de 19 à 21 ans dans une cohorte de 
femmes enceintes au Danemark (Vested et coll., 2013). En conclusion, aucune tendance évidente 
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d’associations entre les concentrations maternelles de SPFO et la qualité du sperme ne peut être 
établie en raison des incohérences des études, des limites de la conception, et du risque élevé de 
biais quant à la sélection de participants. 
 Un lien entre l’exposition au SPFO et une diminution de la fécondité a été observé; 
toutefois, les études n’étaient pas fiables et les résultats ne sont pas concluants. Une association a 
été trouvée entre une diminution de la fécondité (augmentation du délai de conception et 
menstruations irrégulières) et les concentrations de SPFO dans le plasma de 1 240 femmes 
primipares ou nullipares de la cohorte de naissance nationale du Danemark; toutefois, 
l’information pour plusieurs facteurs de confusion a été omise de l’analyse (qualité du sperme, 
fréquence des relations sexuelles, etc.) (Fei et coll., 2009). Une augmentation des risques relatifs 
de subfertilité (délai de conception supérieur à 12 mois) a également été signalée dans une étude 
cas-témoin menée chez des femmes primipares inscrites dans une étude de cohorte norvégienne 
de mères et d’enfants (aucune association chez les femmes nullipares) (Whitworth et coll., 2012). 
Le manque d’ajustement pour les facteurs de confusion crée un doute sur la validité de leur 
observation. Aucune association entre la concentration sérique de SPFO et le délai de conception 
ou la fécondité n’a été trouvée chez des femmes nullipares dans une étude de cohorte 
longitudinale au Danemark (Vestergaard et coll., 2012). Dans une étude cas-témoin italienne, les 
couples touchés par l’infertilité avaient tendance à avoir des concentrations de SPFO plus élevées 
et à avoir une expression génétique plus élevée de récepteurs nucléaires impliqués dans les 
métabolismes stéroïdien et xénobiotique; toutefois, le mécanisme d’action demeure incertain (La 
Rocca et coll., 2012).  

L’occurrence de prééclampsie auto-déclarée dans la région de la Mid-Ohio River Valley 
était associée à une exposition au SPFO au-delà de la valeur médiane; toutefois, les résultats 
étaient peu précis (Stein et coll., 2009). Une association inverse significative a été trouvée entre le 
SPFO et les concentrations d’estradiol dans le sérum chez les groupes de femmes en période de 
périménopause et en ménopause du C8 Health Project; toutefois, la conception de l’étude ne 
permet pas d’établir la temporalité (Knox et coll., 2011b).  
 Une étude de cohorte prospective a recruté 1 400 femmes enceintes (de façon aléatoire sur 
un total de 43 045 femmes) dans la cohorte de naissance nationale du Danemark (DNBC, 1988-
1989) et a mesuré la concentration de SPFO dans leur plasma (Fei et coll., 2010b). On a déclaré la 
durée de l’allaitement six et 18 mois après la naissance par entrevues téléphoniques. Les risques 
de l’allaitement pendant une plus courte période étaient plus élevés avec des concentrations 
croissantes de SPFO dans le plasma. Par exemple, les risques (rapport de risque rajusté) d’une 
durée d’allaitement plus courte (semaines) pour les femmes ayant une concentration de SPFO 
dans le plasma supérieure à 43,3 ng/mL étaient de 1,4 fois plus élevé (CI de 95 % variant de 1,2 à 
1,6) que ceux dont la concentration de SPFO dans le plasma variait de 6,4 à 26,6 ng/mL, après 
avoir ajusté pour l’âge maternel à l’accouchement, l’IMC avant la grossesse, le statut 
socioéconomique maternel, la consommation d’alcool et le tabagisme (la tendance pour une 
augmentation du risque avec une comparaison croissante au quatrième quartile était aussi 
importante). De plus, les risques (ratio d’incidence rajusté) de sevrage avant l’âge de six mois 
étaient 1,20 fois plus élevé (CI de 95 % variant de 1,1 à 1,4) pour chaque augmentation de 
10 ng/mL de la concentration de SPFO dans le plasma, lorsqu’on limitait le modèle aux femmes 
multipares (aucune différence significative chez les femmes primipares), après ajustements 
statistiques. Une association semblable a été observée avec le sevrage avant l’âge de trois mois. 
Toutefois, des études supplémentaires seraient nécessaires pour appuyer ces résultats, pour 
plusieurs raisons : les concentrations de SPFO dans le plasma ont été mesurées une seule fois, 
seulement 18 % des femmes admissibles ont participé à l’étude DNBC, il y avait un risque de 
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biais quant au souvenir du résultat (les mères pourraient ne pas avoir indiqué la bonne date de 
sevrage), et les auteurs n’ont pas exclu la possibilité qu’une causalité inverse puisse expliquer 
l’association (compte tenu du fait qu’il est plus probable que les femmes qui ont allaité plus 
longtemps allaitent plus longtemps leurs prochains bébés, et que le SPFO est excrété dans le lait 
maternel, ce qui diminue la concentration dans le plasma). 
 Des corrélations et des associations ont été observées entre le SPFO et une modification 
du poids de naissance, de la fécondité, de la fertilité, de la qualité du sperme, de la prééclampsie, 
ainsi qu’une durée d’allaitement plus courte et une modification des hormones thyroïdales. 
Toutefois, les preuves demeurent insuffisantes pour clarifier la nature de la relation en raison du 
manque d’uniformité à l’échelle des études, des limites importantes dans la conception de l’étude, 
et des risques de biais et de confusion. 
 
9.2  Effets sur les animaux de laboratoire  

La grande majorité des études sur les animaux ont indiqué que l’exposition au SPFO a été 
effectuée au moyen du SPFO sous forme de son sel de potassium (K+SPFO), à l’exception des 
études de Qazi et coll., où on a utilisé le sel de tétraéthylammonium (Qazi et coll., 2010b) ou le 
sel de tétrabutylammonium (Qazi et coll., 2009b, 2010a) du SPFO. Lorsque le sel précis utilisé 
dans une étude n’était pas indiqué, on a supposé qu’il s’agissait du sel de potassium, comme 
c’était le composé le plus couramment utilisé. La plupart des études n’ont pas indiqué si la dose 
administrée faisait référence au composé K+SPFO ou précisément à l’ion du SPFO; seule une 
étude (Peden-Adams et coll., 2008) a indiqué que les doses reflétaient la concentration d’ions du 
SPFO, séparément du sel de potassium. Les résumés mentionnés dans le présent document 
utilisent les concentrations et les doses indiquées par les auteurs. Cette approche est également 
utilisée pour les évaluations quantitatives; toutefois, comme l’ion du SPFO contribue à 93 % du 
poids moléculaire du K+SPFO et est seulement libéré du composé sur exposition, seules des 
différences quantitatives mineures pourraient découler de l’utilisation du K+SPFO et des doses de 
SPFO de façon interchangeable.  

 
9.2.1 Toxicité aiguë 
 Une valeur DL50 orale moyenne de 251 mg/kg p.c. a été calculée pour les rats CD mâles et 
femelles d’après l’administration d’une seule dose de SPFO (de 100 à 1 000 mg/kg p.c.) par 
gavage (5/sexe/groupe) (Dean et Jessup, 1978). Une CL50 par inhalation de 5 200 mg/m3 a été 
déterminée chez les rats Sprague-Dawley (5/sexe/groupe) exposés à la poussière du SPFO dans 
l’air (de 1 890 à 45 970 mg/m3) pendant une heure (Bio/Dynamics, 1979; Rusch, 1979). 
 Il a été démontré qu’une exposition orale unique des rongeurs (rats et souris) au SPFO à 
≥ 250 mg/kg p.c. causait des convulsions toniques lorsqu’un stimulus ultrasonique était appliqué 
aux animaux (Sato et coll., 2009). Le SPFO par lui-même n’a pas provoqué de symptômes 
neurotoxiques, de changements morphologiques ou de modifications physiologiques 
(concentration d’hormones). L’effet convulsif a été observé à des doses très élevées, mais était 
considéré comme une neurotoxicité provoquée par le SPFO car le même stimulus ultrasonique n’a 
pas provoqué de convulsions chez les animaux de contrôle ni chez les animaux traités par APFO.  
 Aucune irritation de la peau n’a été observée chez des lapins blancs néo-zélandais albinos 
exposés par voie cutanée au SPFO (Biesemeier et Harris, 1974). Une grave irritation 
ophtalmologique a été signalée chez les lapins (application occulaire de 0,1 mL, lavage après cinq 
ou trente secondes) (Riker Laboratories Inc., 1981). D’autres études ont signalé une irritation 
faible à modérée des yeux après l’exposition oculaire au SPFO (Biesemeier et Harris, 1974; Warf 
Institute Inc., 1975; Hazleton Laboratories America Inc., 1987; Hazleton Wisconsin Inc., 1994; 
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Corning Hazleton Inc., 1997). 
 Les études de toxicité aiguë sur les effets concernant le développement du 
neurocomportement sont abordées dans la section 9.2.5. 
 
9.2.2 Exposition de courte durée 
 Les études consignant la toxicité du SPFO après une exposition orale de courte durée ont 
établi quatre cibles principales, c’est-à-dire le système immunitaire, le foie, les lipides sériques et 
la thyroïde. Le système immunitaire semble être la cible la plus sensible; en effet, il a une LOAEL 
de 0,00166 mg/kg p.c. par jour et une NOAEL de 0,000166 mg/kg p.c. par jour chez les souris 
(Peden-Adams et coll., 2008). Les LOAEL les plus faibles pour les effets hépatiques, lipidiques et 
thyroïdaux étaient de 0,024 mg/kg p.c. par jour (Butenhoff et coll., 2012b), de 0,03 mg/kg p.c. par 
jour (Seacat et coll., 2002), et de 0,15 mg/kg p.c. par jour (Seacat et coll., 2002), respectivement. 
Cette section portera principalement sur ces effets clés observés aux plus faibles concentrations, et 
discutera seulement brièvement des autres types de modifications observées chez les animaux.  
 
9.2.2.1 Effets sur le système immunitaire 
 Les effets sur le système immunitaire observés aux concentrations les plus faibles tendent 
à indiquer que l’immunosuppression est l’effet le plus préoccupant. Les études conçues pour 
déterminer les effets du SPFO sur le système immunitaire ont mesuré la mortalité en raison d’une 
infection, les changements des niveaux d’immunoglobuline et de cytokine, les niveaux d’activité 
des cellules immunitaires ainsi que la prolifération et le phénotype des lymphocytes. Dans les 
études qui n’étaient pas conçues expressément pour étudier les effets immunologiques (c.-à-d. des 
essais biologiques à doses plus élevées), une diminution du nombre de globules blancs, des 
modifications du poids des organes et des changements histologiques dans la rate et le thymus 
étaient les effets néfastes plus généraux relevés par rapport au système immunitaire. Les différents 
effets sur le système immunitaire ont été déclarés seulement chez les souris et les rats; aucune 
étude d’immunotoxicité n’a été conçue pour d’autres espèces.  
 Le PISSC (2012) a présenté un continuum de la solidité de la preuve fourni pour différents 
types de données qui pourrait laisser supposer l’occurrence d’immunosuppression. Dans les 
études sur les animaux, les données sur la résistance de l’hôte et la fonction immunitaire (y 
compris la production d’anticorps et la fonction des cellules tueuses naturelles) fournissent le 
poids de la preuve le plus solide quant à l’immunotoxicité. Les données provenant des essais 
d’observation sur le système immunitaire (y compris la prolifération et le phénotype des 
lymphocytes, et les changements des niveaux de cytokine), ainsi que des preuves de modifications 
à l’hématologie et à l’histopathologie et au poids des organes, sont toutes classées comme offrant 
des preuves équivoques d’immunosuppression. Cette section discutera des effets dans l’ordre du 
poids de la preuve le plus solide au plus faible pour l’immunosuppression. Comme plusieurs 
études pour le SPFO fournissent des preuves d’une diminution de la résistance de l’hôte et de la 
fonction immunitaire, l’accent sera principalement mis sur ces études dans cette section.  
 Une seule étude a examiné les effets du SPFO sur la résistance de l’hôte (c.-à-d. le premier 
niveau du cadre du PISSC) aux infections. Dans cette étude, les souris B6C3F1 femelles étaient 
exposées au SPFO à des doses de 0, de 0,005 ou de 0,025 mg/kg p.c. par jour administrées par 
gavage pendant 21 jours, et étaient ensuite inoculées avec le virus de l’influenza de type A 
(Guruge et coll., 2009). Une mortalité accrue à la suite du virus de l’influenza de type A a été 
observée chez les souris exposées à 0,025 mg/kg p.c. par jour. Les souris B6C3F1 semblent être 
une souche de souris qui est sensible aux effets du SPFO, mais il a été démontré que les souris 
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femelles étaient moins sensibles que les mâles aux autres résultats immunitaires découlant de 
l’exposition au SPFO. 
 Le critère d’effet le plus sensible observé dans les études menées chez les animaux dans la 
catégorie du PISSC concernant les données de la fonction immunitaire était la répression de la 
réaction de l’antigène thymodépendant pour IgM, en utilisant les globules rouges de mouton 
comme antigène. La LOAEL la plus faible pour cet effet était de 0,00166 mg/kg p.c. par jour 
(NOAEL de 0,000166 mg/kg p.c. par jour; Peden-Adams et coll., 2008), et les diminutions 
semblaient avoir une dépendance évidente à la dose dans la plupart des études. L’effet a été 
observé aux concentrations les plus faibles chez les souris adultes dans trois études décrites 
ciaprès : 

• À ≥ 0,00166 mg/kg p.c. par jour chez les mâles et à ≥ 0,0166 mg/kg p.c. par jour chez les 
souris B6C3F1 femelles (n = 5/dose) exposées par gavage oral (doses de K+SPFO : 0, 
0,000166, 0,00166, 0,00331, 0,0166, 0,0331 ou 0,166 mg/kg p.c. par jour) pendant 
28 jours (Peden-Adams et coll., 2008). 

• À ≥ 0,083 mg/kg p.c. par jour chez les souris C57BL/6 mâles (n = 10/dose) exposées par 
gavage oral (à des doses de 0, de 0,00833, de 0,0833, de 0,417, de 0,833 et de 
2,083 mg/kg p.c. par jour) pendant 60 jours (Dong et coll., 2009). 

• À ≥ 0,083 mg/kg p.c. par jour chez les souris C57BL/6 mâles (n = 6/dose) exposées par 
gavage oral (à des doses de 0, de 0,00833, de 0,0167, de 0,0833, de 0,417 et de 
0,833 mg/kg p.c. par jour) pendant 60 jours (Dong et coll., 2011). 

 
 Des diminutions des anticorps IgM propres aux globules rouges de mouton ont également 
été observées à 5 mg/kg p.c. par jour (mais non à 1 mg/kg p.c. par jour) chez les souris B6C3F1 
mâles exposées au SPFO avant leur naissance, pendant les 17 premiers jours de gestation (Keil et 
coll., 2008). De plus, des diminutions des concentrations sériques d’IgM non spécifiques ont été 
observées à ≥ 5 mg/kg p.c. par jour chez les souris C57BL/6 mâles exposées à 5 ou à 20 mg/kg 
p.c. par jour pendant sept jours (Zheng et coll., 2011). 
 En revanche, une étude exposant des souris C57BL/6 mâles à 0,25 mg/kg p.c. par jour (au 
moyen du sel de tétraéthylammonium de SPFO; aucune autre dose n’a été utilisée dans l’étude) 
pendant 28 jours n’a pas révélé de changements aux niveaux sériques d’IgM contre les globules 
rouges de mouton ou le TNP–LPS, ni au nombre de cellules spléniques qui secrètent des anticorps 
IgM contre les globules rouges de mouton (Qazi et coll., 2010b). 
 Des changements provoqués par le SPFO aux niveaux sériques d’autres 
immunoglobulines – qui se situent également dans la catégorie des données sur la fonction 
immunitaire du PISSC – ont été observés à des niveaux d’exposition plus élevés. Contrairement 
aux taux d’anticorps IgM, les taux IgG et IgE avaient tendance à augmenter après l’exposition au 
SPFO. Chez les souris C57BL/6 mâles, une augmentation des taux IgE et IgG propres aux 
globules rouges de mouton a été observée à la dose la plus élevée (0,833 mg/kg p.c. par jour; voir 
la description plus détaillée de l’étude ci-dessus) (Dong et coll., 2011). Des augmentations du 
taux sérique IgG total non spécifique ont été observées à 5 mg/kg p.c. par jour – mais non à 
20 mg/kg p.c. par jour – chez les souris C57BL/6 mâles exposées au SPFO pendant sept jours 
(Zheng et coll., 2011). Une étude de rats mâles exposés à des concentrations variant de 0,14 à 
6,34 mg/kg p.c. par jour (Lefebvre et coll., 2008) a étudié les effets du SPFO sur différents sous-
types IgG; l’étude a relevé une tendance significative à l’égard d’une augmentation des taux 
sériques IgG2a et IgG2c totaux et une réponse secondaire de l’anticorps IgG thymodépendant (en 
se servant de l’hémocyanine de patelle [KLH] comme antigène). Le taux IgG1 sérique total était 
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plus faible chez les rats mâles exposés seulement aux deux doses les plus faibles (0,14 et 
1,33 mg/kg p.c. par jour).  
 Le dernier effet de la catégorie des données de la fonction immunitaire du PISSC 
concernait les modifications de l’activité des cellules tueuses naturelles (NK) spléniques; on a 
observé une modification de cette activité chez des souris dans les études décrites ci-dessus. Il y 
avait tendance à avoir une augmentation de l’activité à des faibles doses, et une diminution à des 
doses élevées. Une diminution de l’activité des cellules tueuses naturelles a été observée chez les 
souris B6C3F1 mâles exposées à des doses allant de 0,0166 à 0,166 mg/kg p.c. par jour (Peden-
Adams et coll., 2008). Dans l’étude de Dong et coll. (2009), des changements non monotones à 
l’activité ont été observés chez les souris C57BL/6 mâles; on a relevé des augmentations à 
0,083 mg/kg p.c. par jour, aucun effet à 0,417 mg/kg p.c. par jour, et des diminutions à 0,833 et à 
2,083 mg/kg p.c. par jour. L’activité des cellules tueuses naturelles spléniques était moins élevée 
chez les souris mâles exposées avant la naissance à ≥ 1 mg/kg p.c. par jour (Keil et coll., 2008) et 
chez les souris mâles adultes exposées à ≥ 20 mg/kg p.c. par jour pendant sept jours (Zheng et 
coll., 2009). Chez les souris femelles, aucun changement d’activité n’a été observé à des doses 
allant jusqu’à 0,166 mg/kg p.c. par jour (Peden-Adams et coll., 2008), mais une diminution de 
l’activité des cellules tueuses naturelles a été observée chez celles exposées avant la naissance à 
5 mg/kg p.c. par jour (Keil et coll., 2008).  
 Des effets immunologiques supplémentaires observés dans des études sur l’exposition au 
SPFO ont été décrits par le PISSC comme des types de données qui fournissent seulement des 
preuves équivoques d’immunosuppression. Bien que les données appuient la suppression 
immunitaire provoquée par le SPFO décrites ci-dessus, elles sont seulement présentées 
brièvement car elles ne sont pas suffisamment fiables pour être utilisées comme base pour 
l’établissement d’une recommandation sur la qualité de l’eau potable. Les effets observés étaient 
les suivants (les classifications du PISSC sont indiquées entre parenthèses) : 

• Modifications des sous-populations des cellules B et T, et présence de cellules antigènes 
dans la rate et le thymus des souris mâles et femelles, à la LOAEL la plus faible de 
0,00331 mg/kg p.c. par jour (Keil et coll., 2008; Peden-Adams et coll., 2008; Dong et 
coll., 2009; Qazi et coll., 2009b; Zheng et coll., 2009). Aucun effet sur le phénotype 
sanguin des lymphocytes n’a été observé chez les rats exposés à ≤ 7,58 mg/kg p.c. par jour 
(Lefebvre et coll., 2008) (essais observationnels sur le système immunitaire).  

• Modifications des concentrations de différentes cytokines dans les souris mâles et 
femelles, à une plus faible LOAEL de 0,0031 mg/kg p.c. par jour (Qazi et coll., 2010a; 
Dong et coll., 2011, 2012b; Fair et coll., 2011; Mollenhauer et coll., 2011; Zheng et coll., 
2011). Selon la description de Zheng et coll. (2011) et de Dong et coll. (2011) concernant 
la nature des effets, il semblerait que la substance crée une réaction excessive de Type 1 et 
une réaction insuffisante de Type 2 (c.-à-d. une prépondérance d’immunité humorale et 
une lacune de l’immunité à médiation cellulaire, ce qui peut diminuer la capacité à lutter 
contre les pathogènes intracellulaires et les cellules cancéreuses [Guruge et coll., 2009; 
Zheng et coll., 2011]) (essais observationnels sur le système immunitaire)  

• Diminution de la cellularité et prolifération des lymphocytes chez les souris mâles, à une 
LOAEL la plus faible de 0,417 mg/kg p.c. par jour (Dong et coll., 2009, 2012b; Qazi et 
coll., 2009b) (essais observationnels sur le système immunitaire).  

• Diminution du nombre de leucocytes chez les rats à ≥ 6 mg/kg p.c. par jour (Goldenthal et 
coll., 1978a) (données hématologiques).  

• Preuves d’une augmentation de l’apoptose dans la rate et le thymus, à ≥ 0,0833 mg/kg p.c. 
par jour chez les souris (Wang et coll., 2011b; Dong et coll., 2012a; Zhang et coll., 2013) 
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et à ≥ 3,21 mg/kg p.c. par jour chez les rats (Lefebvre et coll., 2008) (données 
histopathologiques).  

• Effets histologiques dans le thymus et la rate à ≥ 5 mg/kg p.c. par jour chez les souris 
(Qazi et coll., 2009b; Wang et coll., 2011b; Zhang et coll., 2013) et à ≥ 18 mg/kg p.c. par 
jour chez les rats (Goldenthal et coll., 1978a; Cui et coll., 2009) (données 
histopathologiques).  

• Diminution du poids absolu ou relatif du thymus et de la rate à ≥ 0,417 mg/kg p.c. par jour 
chez les souris mâles (Dong et coll., 2009, 2012a; Qazi et coll., 2009b; Zheng et coll., 
2009, 2011) et à 0,984 mg/kg p.c. par jour chez les rats mâles (Butenhoff et coll., 2012b) 
(données sur le poids des organes).  

• Augmentation de la corticostérone sérique chez les souris mâles à 0,25 mg/kg p.c. par jour 
(Qazi et coll., 2010b) et à ≥ 20 mg/kg p.c. par jour (Zheng et coll., 2009, 2011), mais pas à 
≤ 0,833 mg/kg p.c. par jour (Dong et coll., 2011) (données à l’appui, mais non classifiées 
par le PISSC).  

 
 La sensibilité aux effets immunologiques semble dépendre de plusieurs facteurs. 
L’influence des espèces sur les effets est difficile à déterminer, comme une seule étude chez les 
rats était précisément conçue pour mesurer les effets immunitaires (Lefebvre et coll., 2008); 
toutefois, la NOAEL dans l’étude était de plusieurs ordres de magnitude plus élevée que certaines 
des LOAEL des études menées sur des souris (PedenAdams et coll., 2008; Dong et coll., 2009, 
2011). Même au sein d’une même espèce, des différences de sensibilité peuvent survenir entre les 
souches – des effets sur les taux IgM propres aux globules rouges de mouton et sur l’activité des 
cellules tueuses naturelles spléniques ont été observés à des plus faibles concentrations chez les 
souris B6C3F1 (Peden-Adams et coll., 2008) que chez les souris C57BL/6 (Dong et coll., 2009, 
2011), même après une durée d’exposition plus courte (28 jours par rapport à 60 jours). De plus, 
ces effets ont été observés à des concentrations moins élevées chez les mâles que chez les 
femelles (Peden-Adams et coll., 2008). Toutefois, rien n’indique que les souris exposées avant la 
naissance sont plus sensibles aux effets immunologiques que les adultes, comme les modifications 
de la réponse IgM propre aux globules rouges de mouton et de l’activité des cellules tueuses 
naturelles spléniques n’ont pas été observées à ≤ 1 mg/kg p.c. par jour chez les souris mâles 
exposées in utero au SPFO pendant les 17 premiers jours de gestation (Keil et coll., 2008), alors 
que la LOAEL pour ces effets était de < 0,1 mg/kg p.c. par jour chez les souris adultes (Peden-
Adams et coll., 2008; Dong et coll., 2009, 2011).  
 
9.2.2.2 Effets hépatiques 
 Les effets hépatiques qui sont survenus aux concentrations les plus faibles dans les études 
à court terme étaient des augmentations du poids du foie. Des modifications histologiques dans le 
foie et des augmentations des enzymes sériques qui indiquent des effets hépatiques néfastes ont 
également été observés à des concentrations plus élevées.  
 Une augmentation du poids du foie (absolu ou relatif) a été observée dans des études de 
différentes durées; les plus faibles LOAEL étaient : 

• 0,0833 mg/kg p.c. par jour chez des souris C57Bl/6 (10/dose) exposées par gavage 
pendant 60 jours à 0,00833, à 0,0833, à 0,417, à 0,833 et à 2,083 mg/kg p.c. par jour 
(Dong et coll., 2009). L’effet a également été observé à des doses plus élevées dans 
plusieurs autres études menées chez les souris (Thibodeaux et coll., 2003; Yahia et coll., 
2008; Era et coll., 2009; Qazi et coll., 2009b, 2010a, 2010b; Zheng et coll., 2009, 2011; 
Dong et coll., 2011, 2012a; Wan et coll., 2011; Wang et coll., 2011b; Zhang et coll., 
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2013). En revanche, aucune augmentation du poids du foie n’a été observée chez des 
souris exposées à une dose allant jusqu’à 0,166 mg/kg p.c. par jour pendant 28 jours (Fair 
et coll., 2011), à 10 mg/kg p.c. par jour pendant sept jours (Wan et coll., 2011); ou à 
10,5 mg/kg p.c. par jour pendant quatre jours (Abbott et coll., 2009); 

• à 0,15 mg/kg p.c. par jour chez les rats femelles Sprague-Dawley et à 1,33 mg/kg p.c. par 
jour chez les rats mâles Sprague-Dawley (15/groupe) avec une exposition à 2, à 20, à 50 
ou à 100 ppm de SPFO dans les aliments (0,14, 1,33, 3,21 et 6,34 mg/kg p.c. par jour chez 
les mâles et 0,15, 1,43, 3,73 et 7,58 mg/kg p.c. par jour chez les femelles) pendant 28 jours 
(Lefebvre et coll., 2008). L’effet a également été observé à des doses plus élevées dans 
plusieurs autres études menées chez des rats (Goldenthal et coll., 1978a; NOTOX, 1999; 
Seacat et coll., 2003; Thibodeaux et coll., 2003; Cui et coll., 2009; Yu et coll., 2009a; 
Elcombe et coll., 2012a); 

• 0,75 mg/kg p.c. par jour chez les singes (n = 6) avec une exposition à 0,03, à 0,15, et à 
0,75 mg/kg p.c. par jour par administration d’un bolus par voie orale (Seacat et coll., 
2002). 

 
 Une augmentation du poids du foie des fœtus a également été observée dans des études sur 
le développement; cet effet est décrit dans la section 9.2.5. 
 Des augmentations des effets histologiques ont été observées dans des études à court 
terme. L’étude dans laquelle des effets ont été observés aux plus faibles concentrations (Seacat et 
coll., 2003) a été menée chez des rats euthanasiés tôt à 4 et à 14 semaines dans le cadre d’une 
étude alimentaire de deux ans (Butenhoff et coll., 2012b; les effets histologiques au niveau du foie 
relevés au cours de cette étude sont résumés à la section 9.2.3). Les LOAEL dans l’étude de 
quatre semaines étaient de 0,37 mg/kg p.c. par jour chez les mâles et de 1,77 mg/kg p.c. par jour 
chez les femelles; dans l’étude de 14 semaines, les valeurs étaient de 0,34 mg/kg p.c. par jour 
chez les mâles et de 1,56 mg/kg p.c. par jour chez les femelles. On a observé une hypertrophie 
hépatique et une vacuolisation cytoplasmique dans les groupes à ces doses. Des effets semblables 
ont été observés à des doses plus élevées dans d’autres études menées sur des rats (Elcombe et 
coll., 2012a; Goldenthal et coll., 1978a; NOTOX, 1999; Cui et coll., 2009), et sur des singes 
(Seacat et coll., 2002). D’autres effets hépatiques macroscopiques et histologiques observés à des 
doses plus élevées comprenaient : 

• foie brun chez les rats mâles exposés à 3,2 mg/kg p.c. par jour (Christian et coll., 1999); 
• altération des tissus adipeux chez les rats mâles exposés à ≥ 5 mg/kg p.c. par jour (Kim et 

coll., 2011b); 
• nécrose focale ou en flocon à ≥ 5 mg/kg p.c. par jour et une hémorragie focale, une 

transsudation érythrocytaire, une dégénération hépatocytaire focale accompagnée par une 
infiltration cellulaire inflammatoire à 20 mg/kg p.c. par jour chez des rats mâles (Cui et 
coll., 2009).  

 
 Plusieurs études ont relevé une augmentation des enzymes sériques, qui sont des 
indicateurs possibles d’effets néfastes sur le foie. Le taux d’ALT était plus élevé chez les rats 
mâles exposés à 1,33 mg/kg p.c. par jour pendant 14 semaines dans l’alimentation (Seacat et coll., 
2003). Une augmentation des taux d’AST et d’ALT a également été observée chez les rats 
exposés à 6 mg/kg p.c. par jour (Goldenthal et coll., 1978a). À l’inverse, aucune augmentation 
importante des taux sériques d’ALT ou d’AST n’a été observée chez des rats exposés à une dose 
allant jusqu’à 9,65 mg/kg p.c. par jour pendant sept jours (Elcombe et coll., 2012a). Une 
diminution de la bilirubine sérique et une augmentation des acides biliaires sériques ont 
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également été observées chez les singes mâles exposés à 0,75 mg/kg p.c. par jour (Seacat et coll., 
2002). On a aussi observé une augmentation de la phosphatase alcaline sérique chez les souris 
mâles exposées à 0,005 % de SPFO dans l’alimentation (environ 6,5 mg/kg p.c. par jour, d’après 
l’hypothèse par défaut de Santé Canada selon laquelle 1 ppm dans l’alimentation correspond à 
0,13 mg/kg p.c. par jour chez les souris [Santé Canada, 1994]) (Qazi et coll., 2010a). Une légère 
diminution de la phosphatase alcaline sérique a été observée chez les singes mâles exposés à 
0,5 mg/kg p.c. par jour (mais non à 1,5 ou à 4,5 mg/kg p.c. par jour) pendant 90 jours (Goldenthal 
et coll., 1978b). 
 
9.2.2.3 Effets sur les lipides sériques 
 Une diminution du cholestérol total et du cholestérol HDL étaient les effets sur les lipides 
sériques observés aux concentrations les plus faibles dans les études à court terme; les différentes 
mesures de lipides sériques étaient plus faibles chez les singes, les souris et les rats dans la grande 
majorité des études qui ont examiné ces paramètres. Une diminution du taux LDL et des 
triglycérides a également été mesurée dans différentes études. La LOAEL la plus faible pour ce 
paramètre était de 0,03 mg/kg p.c. par jour. 
 La LOAEL de 0,03 mg/kg p.c. par jour pour ce paramètre a été observée dans une étude 
de plus longue durée (26 semaines) menée chez des macaques de Buffon mâles et femelles (de 
quatre à six animaux par groupe) auxquels on a administré du SPFO (0, 0,03, 0,15 ou 0,75 mg/kg 
p.c. par jour) par intubation orale du SPFO dans une capsule (Seacat et coll., 2002). Les 
concentrations sériques de cholestérol et de triglycérides ont été mesurées avant le traitement et à 
plusieurs moments pendant le traitement (jours 37, 62, 91, 153 et 182); les taux de cholestérol 
HDL ont seulement été analysés aux jours 153 et 182. Les changements qui ont été considérés 
comme étant uniformes ainsi que statistiquement et biologiquement significatifs par les auteurs 
étaient une diminution du cholestérol total et du cholestérol HDL chez les deux sexes à 
0,75 mg/kg p.c. par jour (à 0,03 et à 0,75 mg/kg p.c. par jour chez les mâles, et à 0,15 et à 
0,75 mg/kg p.c. par jour chez les femelles). À différents moments après le traitement à la plus 
faible dose (0,03 mg/kg p.c. par jour), on a observé des diminutions statistiquement significatives 
des niveaux de cholestérol par rapport aux contrôles chez les singes mâles et femelles, et des 
diminutions des taux de cholestérol HDL chez les singes mâles, avec aucune relation claire par 
rapport à la dose ou au temps. Des taux de cholestérol HDL moins élevés (femelles) ont été 
observés à des doses de 0,15 mg/kg p.c. par jour. Selon leurs analyses statistiques, les chercheurs 
ont conclu que la NOAEL dans cette étude était de 0,15 mg/kg p.c. par jour (LOAEL de 
0,75 mg/kg p.c. par jour) (Seacat et coll., 2002).  
 Toutefois, l’Autorité européenne de sécurité des aliments (EFSA) et Santé Canada ont 
proposé différentes interprétations des résultats de Seacat et coll. (2002). L’EFSA (2008) a estimé 
que les modifications des taux de cholestérol HDL observées à cette dose étaient liées au 
traitement, et a donc conclu qu’il était justifié de considérer la dose de 0,03 mg/kg p.c. par jour 
comme une NOAEL (LOAEL de 0,15 mg/kg p.c. par jour). Santé Canada (2013c) a considéré que 
l’approche statistique utilisée dans l’étude d’origine (Seacat et coll., 2002) était inadéquate pour 
interpréter les mesures effectuées tout au long de l’étude et a plutôt utilisé des modèles linéaires 
mixtes pour évaluer les effets de la dose sur ces paramètres (TG, HDL et cholestérol). D’après ces 
modèles, Santé Canada a évalué l’effet de la dose et des jours sur chaque paramètre et a trouvé un 
effet important (p = 0,0003 à p < 0,0001) de la dose sur le cholestérol et le taux HDL chez les 
deux sexes. Il n’y avait pas d’effet lié à la dose par rapport au paramètre TG chez les mâles et les 
femelles, mais lorsqu’une valeur aberrante pour le paramètre TG chez les mâles a été supprimée, 
une importance globale entre les groupes de dose a été observée (p = 0,0213). Des différences 
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entre les jours étaient généralement observées dans tous les paramètres chez les mâles et les 
femelles. Les résultats de l’essai d’estimation en paires de Dunnett, qui compare les groupes de 
traitement au groupe de contrôle, indiquent une différence statistiquement significative à 
≥ 0,03 mg/kg p.c. par jour pour le taux HDL chez les mâles, à ≥ 0,15 mg/kg p.c. par jour pour une 
diminution du cholestérol (femelles) et à 0,75 mg/kg p.c. par jour pour une diminution du 
cholestérol chez les mâles (pour le TG, seul le groupe le plus faible était différent du groupe de 
contrôle lorsque le point de donnée extérieur était supprimé). L’interaction temps-dose était 
importante pour le cholestérol chez les femelles (Santé Canada, 2013c). D’après cette analyse 
statistique, la LOAEL devrait être de 0,03 mg/kg p.c. par jour pour la réduction des taux HDL 
chez les mâles (aucune NOAEL) et de 0,15 mg/kg p.c. par jour pour la réduction du cholestérol 
total (NOAEL : 0,03 mg/kg p.c. par jour). 
 L’autre étude concernant le SPFO menée chez les singes (Goldenthal et coll., 1978b) a 
également relevé une diminution importante du cholestérol sérique, à 4,5 mg/kg p.c. par jour 
après 90 jours d’exposition. Dans un groupe à plus faible dose (1,5 mg/kg p.c. par jour), un des 
singes femelles (c.-à-d. la moitié des femelles dans le groupe de la dose) avait un très faible taux 
de cholestérol sérique.  
 Des diminutions des paramètres sériques de lipides ont également été observées chez 
d’autres espèces. La LOAEL chez les souris était de 0,166 mg/kg p.c. par jour pour le cholestérol 
total chez les animaux exposés pendant 28 jours, avec une NOAEL de 0,0331 mg/kg p.c. par jour 
(Fair et coll., 2011). Une diminution des triglycérides a été observée à ≥ 5 mg/kg p.c. par jour 
chez les souris mères exposées au SPFO aux jours de gestation 1 à 17 (Thibodeaux et coll., 2003). 
On a également relevé une diminution du cholestérol total et des triglycérides chez les souris 
exposées à 0,005 % de SPFO dans l’alimentation (un seul groupe de traitement; environ 
6,5 mg/kg p.c. par jour, au moyen de l’hypothèse par défaut de Santé Canada selon laquelle 
1 ppm dans l’alimentation correspond à 0,13 mg/kg p.c. par jour chez les souris [Santé Canada, 
1994]) (Qazi et coll., 2010a).  
 Chez les rats, la LOAEL la plus faible de 0,4 mg/kg p.c. par jour a été observée chez les 
mères exposées à la substance à partir de 42 jours avant l’accouplement, jusqu’au jour de 
gestation 20 (pour les rates qui ont eu une césarienne) ou jusqu’au jour de lactation 4 (pour les 
rates qui ont accouché par voie naturelle; Luebker et coll., 2005b). À cette dose, il y avait une 
diminution du cholestérol sérique total; les triglycérides sériques ont seulement diminué à 
≥ 1,6 mg/kg p.c. par jour. Ces effets ont été appuyés par une diminution du cholestérol sérique 
(Seacat et coll., 2003; Thibodeaux et coll., 2003; Elcombe et coll., 2012a) et des triglycérides 
(Thibodeaux et coll., 2003; Elcombe et coll., 2012a) chez les rats exposés à des doses plus élevées 
de SPFO. 
 Une diminution des triglycérides et du cholestérol dans le foie a également été observée à 
la dose la plus faible à laquelle ce paramètre a été étudié (1,6 mg/kg p.c. par jour chez les rates 
mères dans le cadre d’une étude sur le développement; Luebker et coll., 2005b). 
 
9.2.2.4 Effets sur la thyroïde 
 Une LOAEL de 0,15 mg/kg p.c. par jour pour des concentrations d’hormones thyroïdales 
modifiées a été observées chez les macaques de Buffon mâles et femelles (de quatre à six 
animaux par groupe) auxquels on a administré du SPFO potassique (0, 0,03, 0,15 ou 0,75 mg/kg 
p.c. par jour) pendant 26 semaines par intubation orale du SPFO dans une capsule (Seacat et coll., 
2002). Les concentrations sériques de TSH ainsi que de T3 et de T4 libres et totaux ont été 
mesurées avant le traitement et à différents moments pendant celui-ci (jours 37, 62, 91 et 182). 
Les modifications des hormones thyroïdales estimées comme étant uniformes et statistiquement et 
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biologiquement significatives par les auteurs étaient une augmentation des hormones TSH et une 
diminution des hormones TT3 chez les mâles et les femelles à 0,75 mg/kg p.c. par jour. À des 
doses de 0,15 mg/kg p.c. par jour, les modifications observées comprenaient des taux accrus de 
TSH (mâles) et des plus faibles concentrations de T3 (mâles et femelles). Des modifications des 
taux de T4 ont également été observées, mais n’étaient pas uniformes (y compris des 
incohérences par rapport au sens). D’après l’analyse statistique des auteurs, ils ont indiqué que la 
LOAEL pour les modifications des hormones thyroïdales était de 0,75 mg/kg p.c. par jour 
(NOAEL = 0,15 mg/kg p.c. par jour).  
 Toutefois, comme il a été décrit pour les effets liés aux lipides sériques, Santé Canada et 
l’EFSA ont réinterprété les résultats de Seacat et coll. (2002). L’EFSA a estimé que les 
modifications des hormones thyroïdales observées à 15 mg/kg p.c. par jour étaient liées au 
traitement, et a donc conclu qu’il était justifié de considérer la dose de 0,03 mg/kg p.c. par jour 
comme une NOAEL (LOAEL de 0,15 mg/kg p.c. par jour) (EFSA, 2008). La réanalyse de Santé 
Canada (2013c) était semblable à celle décrite pour les paramètres sériques de lipides 
(section 9.2.2.3). Les résultats de l’essai d’estimation en paires de Dunnett, qui compare les 
groupes de traitement au groupe de contrôle, indiquent une différence statistiquement 
significative à ≥ 0,15 mg/kg p.c. par jour par rapport à une diminution de TT3 (les deux sexes) et 
de TT4 (femelles seulement). L’interaction temps-dose était significative pour le T3, le T4 et le 
TSH chez les mâles et pour le T4 chez les femelles (Santé Canada, 2013c). D’après cette analyse 
statistique, la LOAEL est considérée comme étant de 0,15 mg/kg p.c. par jour pour une 
diminution de TT3 et de TT4 (NOAEL : 0,03 mg/kg p.c. par jour). 
 La LOAEL pour les changements au niveau des hormones thyroïdales chez les rats était 
semblable à celle des singes. Dans le cadre d’une étude sur le développement (Wang et coll., 
2011a), des effets ont été observés chez les rates mères exposées à partir du jour de gestation 1 
jusqu’au jour postnatal 14 à 3,2 ppm de SPFO dans l’alimentation (0,16 mg/kg p.c. par jour, selon 
l’hypothèse par défaut de Santé Canada selon laquelle 1 ppm dans l’alimentation correspond à 
0,05 mg/kg p.c. par jour chez les rats [Santé Canada, 1994], une hypothèse qui n’est pas 
nécessairement pertinente chez les rates gravides). La LOAEL concernait les diminutions de T4 
liées à la dose; on a seulement observé la réduction de T3 à une dose plus élevée. Dans d’autres 
études menées chez des rats d’une durée de cinq à 91 jours, des diminutions de T4 et de T3 ont 
été observées, l’effet étant particulièrement prononcé pour le T4 (Yu et coll., 2009a, 2011; 
Luebker et coll., 2005b; Thibodeaux et coll., 2003). Les effets ont été principalement mesurés sur 
les quantités totales d’hormones; certaines études ont également mesuré les effets sur les 
concentrations d’hormones T4 et T3 libres. Aucun effet sur le taux TSH n’a été relevé pendant les 
études sur les rats.  
 Quelques études sur les souris ont mesuré les changements aux hormones thyroïdales. Une 
diminution en fonction de la dose mais transitoire du taux de T4 total considérée comme étant 
significative a été observée à 20 mg/kg p.c. par jour chez les mères exposées à la substance 
pendant les 17 premiers jours de gestation (Thibodeaux et coll., 2003), mais aucun effet n’a été 
observé par rapport aux taux T3 ou T4 sériques chez les souris exposées à des doses allant jusqu’à 
0,166 mg/kg p.c. par jour pendant 28 jours (Fair et coll., 2011).  
 Des modifications aux concentrations d’hormones thyroïdales ont été observées chez les 
petits des rats et des souris exposés in utero au SPFO; ces effets sont décrits à la section 9.2.5. 
 Aucun changement à l’index de prolifération des cellules folliculaires de la glande 
thyroïde n’a été observé chez les rats Sprague-Dawley mâles exposés au K+SPFO (20 ou 100 ppm 
dans l’alimentation) pendant sept jours (1,9 ou 9,6 mg/kg p.c. par jour), après avoir été mesuré à 
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différents moments (une journée après l’arrêt de l’exposition ou après des périodes de 
récupération de 28, de 56 ou de 84 jours) (Elcombe et coll., 2012a).  
 
9.2.2.5 Autres effets à court terme 
 Une grande variété d’autres effets à court terme ont été observés pour le SPFO. Ces effets 
sont décrits ci-après, mais seulement brièvement, comme ils sont survenus à des concentrations 
plus élevées que les effets immunitaires, hépatiques, lipidiques sériques ou thyroïdaux. 
 Une diminution du poids corporel (ou un gain de poids corporel) était une observation 
courante dans une grande variété d’études. L’effet a été observé chez les rats à ≥ 0,4 mg/kg p.c. 
par jour (Goldenthal et coll., 1978a; Gortner, 1980; Wetzel, 1983; Christian et coll., 1999; 
NOTOX, 1999; Grasty et coll., 2003; Thibodeaux et coll., 2003; Luebker et coll., 2005a; 
Butenhoff et coll., 2009; Cui et coll., 2009; Kawamoto et coll., 2011; Xia et coll., 2011; Elcombe 
et coll., 2012a); chez les souris à ≥ 0,4167 mg/kg p.c. par jour (Yahia et coll., 2008; Dong et coll., 
2009, 2011, 2012b; Era et coll., 2009; Wan et coll., 2011); et chez les lapins à ≥ 1 mg/kg p.c. par 
jour (Case et coll., 2001). Une diminution de la consommation alimentaire, qui a été observée à 
≥ 0,4 mg/kg p.c. par jour chez les rats (Goldenthal et coll., 1978a; Wetzel, 1983; Christian et coll., 
1999; Thibodeaux et coll., 2003; Cui et coll., 2009), à ≥ 0,4167 mg/kg p.c. par jour chez les souris 
(Yahia et coll., 2008; Dong et coll., 2011, 2012b), et à ≥ 5 mg/kg p.c. par jour chez les lapins 
(Case et coll., 2001) peut avoir contribué à cet effet. 
 Peu d’études ont démontré une augmentation de la mortalité chez les animaux adultes. 
Chez les singes, des décès ont été observés chez tous les mâles dans le groupe de 4,5 mg/kg p.c. 
par jour dans une étude de 90 jours (Goldenthal et coll., 1978b), et chez deux (sur six) mâles 
exposés à 0,75 mg/kg p.c. par jour pendant six mois (Seacat et coll., 2002). Une mortalité accrue a 
également été observée chez les rats à ≥ 6 mg/kg p.c. par jour (Goldenthal et coll., 1978a; Wetzel, 
1983; Grasty et coll., 2005b; Cui et coll., 2009), et chez les lapins à ≥ 20 mg/kg p.c. par jour 
(Case et coll., 2001).  
 D’autres effets généraux observés comprenaient une alopécie localisée chez les rats 
(Christian et coll., 1999), et des selles molles, de la diarrhée, de l’anorexie, des vomissements 
ainsi que des contractions, des tremblements et des convulsions chez les singes (Goldenthal et 
coll., 1978b). 
 Quelques paramètres de neurotoxicité ont été observés chez les souris exposées au SPFO. 
Une détérioration du rendement a été observée dans des tests neurocomportementaux, y compris 
le labyrinthe aquatique (à ≥ 2,15 mg/kg p.c. par jour [Long et coll., 2013], et à 3 mg/kg p.c. par 
jour, mais non à 6 mg/kg p.c. par jour [Fuentes et coll., 2007c]), et des effets transitoires dans le 
test du champ dégagé (3 mg/kg p.c. par jour) et le nombre d’élevages (6 mg/kg p.c. par jour) 
(Fuentes et coll., 2007c). Toutefois, dans les deux cas, les effets transitoires ont seulement été 
observés le même jour; les auteurs ont donc conclu que les effets pouvaient être liés à une anxiété 
accrue. Une augmentation de l’apoptose (à ≥ 2,15 mg/kg p.c. par jour) et des concentrations de 
glutamate (à 10,75 mg/kg p.c. par jour) a été observée dans l’hippocampe (Long et coll., 2013). 
Une expression accrue de CaM-KIIα, de pCREB, de gènes c-fos et de gènes c-jun a également été 
observée dans le cortex et l’hippocampe des rats à ≥ 1,7 mg/L dans l’eau potable (dose de 
0,238 mg/kg p.c. par jour calculée selon l’hypothèse par défaut de Santé Canada selon laquelle 
1 ppm dans l’eau correspond à 0,14 mg/kg p.c. par jour chez les rats [Santé Canada, 1994]) (Liu 
et coll., 2010a). 
 On a également relevé une neurotoxicité chez les rats. Des réductions de l’activité et de la 
léthargie a été observée à ≥ 5 mg/kg p.c. par jour (Cui et coll., 2009). Des effets histologiques 
dans le cerveau ont également été observés à ≥ 20 mg/kg p.c. par jour (Cui et coll., 2009), mais 
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pas à des concentrations allant jusqu’à environ 7 mg/kg p.c. par jour (Kawamoto et coll., 2011). 
Une co-exposition avec une stimulation ultrasonique a provoqué des convulsions toniques 
(aucune convulsion tonique n’a été provoquée par le SPFO seulement), après exposition à environ 
7 mg/kg p.c. par jour (Kawamoto et coll., 2011). 
 Les effets rénaux découlant de l’exposition au SPFO étaient limités à une augmentation de 
l’azote uréique du sang chez les rats mâles et femelles (avec une LOAEL de 1,33 mg/kg p.c. par 
jour; Seacat et coll., 2003) et une augmentation du poids relatif des reins à ≥ 5 mg/kg p.c. par jour 
chez les rats (Goldenthal et coll., 1978a; Cui et coll., 2009).  
 Des effets sur les voies respiratoires – notamment congestion pulmonaire, épaississement 
des parois épithéliales, infiltration cellulaire et vasodilatation – ont été observés à 5 et à 20 mg/kg 
p.c. par jour, avec une gravité plus importante à la dose élevée (Cui et coll., 2009). Une 
respiration laborieuse et des taches de sang autour du museau ont également été signalées pour la 
dose élevée de l’étude. 
  
9.2.3  Exposition à long terme et cancérogénicité 
 Seul un essai biologique chronique a été effectué pour le SPFO. L’étude a exposé des rats 
Sprague-Dawley au K+ SPFO par voie alimentaire (0, 0,5, 2, 5 et 20 ppm dans de la nourriture) 
pendant deux ans (doses journalières moyennes : 0, 0,024, 0,098, 0,242 et 0,984 mg/kg p.c. par 
jour pour les mâles; 0, 0,029, 0,120, 0,299 et 1,251 mg/kg p.c. par jour pour les femelles) 
(Butenhoff et coll., 2012b). Un groupe de récupération (récupération de 20 ppm) a également été 
exposé au régime de la dose élevée pendant les 52 premières semaines, avant d’être nourri avec le 
régime de contrôle (doses journalières moyennes : 1,144 et 1,385 mg/kg p.c. par jour pour les 
mâles et les femelles, respectivement). Des sacrifices précipités ont également été effectués aux 
semaines 4 et 14; les observations notées à ces moments sont présentées tout au long de la 
section 9.2 (dans le cadre de l’étude Seacat et coll., 2003).  
 Le foie a été désigné comme le site cible principal chez les mâles (LOAEL de 0,5 ppm ou 
de 0,024 mg/kg p.c. par jour; aucune NOAEL recensée). La LOAEL a été établie en raison d’une 
incidence significativement plus élevée de dégénérescence kystique du foie dans tous les groupes 
de doses. D’autres effets dans le foie des mâles à des doses plus élevées (≥ 0,098 mg/kg par jour) 
comprennent une incidence et une gravité significativement accrues de l’hypertrophie des 
hépatocytes centrolobulaires, des granules éosinophiles hépatocytaires, de la pigmentation des 
hépatocytes centrolobulaires, de la nécrose des hépatocytes, et vacuolisation des hépatocytes 
centro-lobulaires ou à mi-zone. Il a été observé que la plupart des effets étaient réversibles, 
comme ils ont été observés à des concentrations semblables à des témoins dans le groupe de 
récupération; toutefois, l’incidence de dégénérescence kystique et de nécrose hétapocyte était 
semblable dans le groupe de récupération, ce qui indique que l’effet persistait même après que les 
expositions étaient arrêtées depuis un an. Une diminution de la mortalité (statistiquement 
significative à 5 et à 20 ppm) et des modifications des poids absolus et relatifs des organes dans le 
groupe à dose élevée (augmentation du poids du foie et diminution du poids de la rate et de la 
thyroïde gauche/parathyroïde) ont aussi été observées. Une incidence accrue d’infiltration de 
tissus adipeux interstitiels a été signalée chez les mâles à 0,098 mg/kg p.c. par jour (aucune 
donnée disponible pour les autres doses).  
 Chez les rates femelles, aucun lien dose-réponse uniforme n’a été observé pour les lésions 
non néoplasiques dans le foie; une augmentation statistiquement significative de l’incidence de 
plusieurs lésions hépatiques a été observée à ≥ 0,120 mg/kg p.c. par jour pour l’infiltration 
lymphohistiocytaire, l’hypertrophie des hépatocytes centrolobulaires, les granules éosinophiles 
hépatocytaires, la pigmentation des hépatocytes centrolobulaires, la nécrose des hépatocytes, la 
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vacuolisation hépatocytique périportale, l’infiltration de macrophages pigmentés, et une 
diminution de l’hypertrophie des hépatocytes périportaux. Une augmentation relative du poids 
(par rapport au poids corporel) du cerveau, des reins, du foie et de la rate a également été 
observée, ainsi qu’une diminution du poids absolu des glandes surrénales gauches, et du poids 
relatif (par rapport au poids du cerveau) des glandes surrénales gauches et droites.  
 Une diminution du cholestérol total sérique a été observée à plusieurs différents moments 
chez les mâles (14, 17 et 53 semaines), mais cette diminution était seulement significative à la 
dose élevée (NOAEL de 0,242 mg/kg p.c. par jour, et LOAEL de 0,984 mg/kg p.c. par jour). 
L’effet chez les femelles était limité à une diminution transitoire, et les diminutions ont seulement 
été relevées dans les trois groupes recevant les doses les plus élevées, et à la semaine 27 
seulement. 
 Des observations macroscopiques des foies à la fin de l’étude ont relevé des foies 
agrandis, tachetés, noircis de manière diffuse ou éclaircis de manière focale chez les rats mâles et 
femelles auxquels on avait administré 5 ou 20 ppm. Aucune donnée n’était disponible pour les 
autres groupes (Butenhoff et coll., 2012b).  
 Les effets cancérogènes observés pendant l’étude comprenaient des tumeurs dans le foie, 
la thyroïde et les glandes mammaires. Une incidence accrue d’adénomes hétapocellulaires totaux, 
statistiquement significative à 20 ppm, a été observée chez les deux sexes dans des rats exposés 
pendant deux ans, mais non à 52 semaines. Les tumeurs des cellules folliculaires de la glande 
thyroïde (adénomes chez les mâles, et combinaison d’adénomes et de carcinomes chez les 
femelles) étaient significativement accrues dans les groupes de récupération mâles et dans le 
groupe de femelles exposées à la deuxième dose la plus élevée (5 ppm ou 0,299 mg/kg p.c. par 
jour). Chez les femelles, les fibroadénomes des glandes mammaires et les cas combinés de 
fibroadénomes et d’adénomes étaient plus élevés par rapport aux groupes de contrôle seulement 
dans le groupe recevant la dose la plus faible, et montraient une tendance négative significative.  
 Les auteurs ont noté que les concentrations de SPFO dans le sérum et le foie à la fin de 
l’étude étaient beaucoup plus faibles qu’après 14 semaines d’exposition chez les deux sexes. Chez 
les mâles, les niveaux sériques au sacrifice terminal étaient de 33 %, de 44 %, de 51 % et de 47 % 
des valeurs mesurées à la semaine 14 dans les groupes recevant 0,5, 2, 5 et 20 ppm, et les niveaux 
hépatiques étaient de 33 %, de 36 %, de 19 % et de 33 % des valeurs mesurées à la semaine 14 
dans les mêmes groupes de dose, respectivement. Les auteurs ont suggéré que ce déclin était 
probablement dû à une néphropathie chronique progressive menant à une excrétion urinaire 
accrue du SPFO à l’échelle de tous les groupes de traitement. Les données sur la néphropathie 
n’étaient pas fournies par les auteurs, qui ont décrit que l’effet survenait dans tous les groupes de 
traitement; toutefois, ils ont indiqué que des associations significatives avaient été observées entre 
l’incidence et la gravité de la néphropatie chez les mâles (mais seulement à une dose chez les 
femelles). Les concentrations sériques de SPFO ont également augmenté en proportion 
approximative à la durée des doses entre les semaines 4 et 14; toutefois, les concentrations à la 
semaine 53 dans le groupe de 20 ppm étaient semblables à celles mesurées à la semaine 14, ce qui 
semble indiquer que les sujets se sont approchés de l’état stable après 14 semaines dans le groupe 
recevant la dose de 20 ppm. Les concentrations sériques de SPFO correspondant à la LOAEL 
(0,5 ppm dans l’alimentation) étaient de 4,040 ng/mL à 14 semaines et de 1,310 ng/mL à 
105 semaines (Butenhoff et coll., 2012b). 
 
9.2.4 Génotoxicité 
 D’après les résultats négatifs d’une grande série d’essais in vitro et in vivo à court terme 
sur les gènes, les chromosomes ou la réparation de l’ADN, l’EFSA (2008) et Santé Canada (2006) 
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ont conclu que le SPFO et ses sels n’étaient pas génotoxiques. Des données publiées plus 
récemment (voir les sous-sections suivantes) concordent avec cette conclusion. 
 
9.2.4.1 Résultats in vitro 
 Des résultats négatifs ont été obtenus dans de nombreux essais in vitro effectués pour le 
SPFO sur des procaryotes, notamment l’essai sur la mutation génétique inverse sur des souches de 
Salmonella typhimurium (souches TA100, TA1535, TA1537, TA1538 et TA09; deux études) et 
de Escherichia coli (WP2uvrA; une étude) menés avec/sans activation métabolique (S9) et l’essai 
de recombinaison mitotique dans les Saccharomyces cerevisiae (souche D4; une étude) (examen 
par l’EFSA, 2008). Le SPFO (testé jusqu’à 1 000 µM) n’avait aucune activité mutagénique dans 
l’essai umu (Oda et coll., 2007). 
 Dans les cellules d’hépatomes humains HepG2, le SPFO (jusqu’à 400 µM pendant 
24 heures) n’a pas provoqué de génération d’espèces réactives de l’oxygène, de ruptures de 
l’ADN simple brin ou de micronoyaux (Florentin et coll., 2011). Dans une autre étude des 
cellules humaines HepG2, le SPFO a provoqué une légère génération d’espèces réactives de 
l’oxygène (de 0,4 à 2 000 µM) sans provoquer de dommage détectable de l’ADN (200 µM) 
(Eriksen et coll., 2010). 
 Le SPFO n’a pas entraîné d’aberrations chromosomiques dans les lymphocytes humains 
en culture, avec et sans activation métabolique, et n’a pas provoqué de synthèse d’ADN non 
programmée dans des cultures primaires de cellules hépatiques de rats (examen par EFSA, 2008). 
 Dans des cellules d’embryons de hamsters de Syrie, le SPFO a provoqué la transformation 
des cellules à des concentrations non cytotoxiques (de 0,2 à 2 µg/mL) et a augmenté l’expression 
de PPARβ/δ (0,2 µg/mL pour une et sept journées; 2 µg/mL pour sept journées); de PPARγ (de 
0,02 à 2 µg/mL pour sept journées) et de PPARα (20 µg/mL pour sept journées). Le SPFO n’a pas 
provoqué de dommage à l’ADN dans le cadre de l’essai de Comet (Jacquet et coll., 2012). 
 Des résultats négatifs ont également été relevés dans différents essais in vitro menés avec 
plusieurs précurseurs du SPFO (examen par l’EFSA, 2008). 
 
9.2.4.2 Résultats in vivo 
 Le SPFO a obtenu des résultats négatifs dans l’essai du micronoyau in vivo sur des 
cellules de moelle osseuse de souris à des doses orales uniques de 237,5, de 450 et de 950 mg/kg 
p.c. (avec prélèvement d’échantillons à 24, à 48 et à 72 heures), et plusieurs précurseurs du SPFO 
ont obtenu des résultats négatifs dans différents tests in vivo (examen par l’EFSA, 2008). 
Les résultats d’un essai de Comet mené chez des paramecium caudatum étaient négatifs 
(Kawamoto et coll., 2010). 

 
9.2.5 Toxicité pour la reproduction et le développement 
 La base de données pour la reproduction et le développement par rapport au SPFO est 
robuste. Une étude bigénérationnelle a été élaborée chez des rats (Christian et coll., 1999; 
Luebker et coll., 2005a), et les paramètres de reproduction et de développement ont été examinés 
dans de nombreuses études à une génération menée sur les rats, les souris et les lapins. Les effets 
qui sont survenus aux concentrations les plus faibles aux animaux exposés in utero comprenaient 
des changements à la structure du cerveau (≥ 0,1 mg/kg p.c. par jour), au neurocomportement 
(≥ 0,3 mg/kg p.c. par jour), aux niveaux d’hormones thyroïdales (≥ 0,16 mg/kg p.c. par jour), et 
au poids corporel fœtal (≥ 0,1 mg/kg p.c. par jour). La majorité des autres effets ont été observés à 
≥ 1 mg/kg p.c. par jour. Les doses décrites dans cette section font référence aux doses maternelles 
pour les animaux exposés in utero, à moins d’indication contraire. 
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 Des changements à la structure et aux concentrations de différents neurotransmetteurs et 
protéines dans le cerveau ont été observés chez les souris et les rats. Dans des rats Sprague-
Dawley exposés pendant les jours de gestation 0 à 20 à des doses de 0, de 0,1, de 0,6 et de 
2 mg/kg p.c. par jour par gavage, des modifications structurelles des synapses dans l’hippocampe 
ont été observées à toutes les doses (Zeng et coll., 2011b). Cette étude a également relevé une 
diminution des niveaux ARNm de synapsine I et de synapsine II, et de synaptophysine dans le 
cerveau à toutes les doses. Des changements de transcription au niveau du cerveau – avec 
plusieurs gènes liés à la dépression et à la potentialisation à long terme, à la transmission 
synaptique, à la transduction de signal qui dépend du calcium, et aux voies de signalisation du 
phosphatidylinosol – ont été observés chez les rats exposés à 3,2 ppm de SPFO dans 
l’alimentation (l’équivalent d’environ 0,16 mg/kg p.c. par jour d’après l’hypothèse par défaut de 
Santé Canada selon laquelle 1 ppm dans l’alimentation correspond à 0,05 mg/kg p.c. par jour chez 
les rats [Santé Canada, 1994]) (Wang et coll., 2010, 2012). Une étude complémentaire dans le 
cadre de laquelle les rats ont été exposés aux mêmes doses pendant les jours de gestation 2 à 21 a 
également relevé des augmentations de GFAP dans l’hippocampe et le cortex (à ≥ 0,1 mg/kg p.c. 
par jour) et d’IL-1β et de TNF-α dans l’hippocampe (à ≥ 0,6 mg/kg p.c. par jour) (Zeng et coll., 
2011a). Des modifications ont été observées dans les concentrations de protéines qui sont 
importantes au développement du cerveau (CamKII, GAP-43, synaptophysine et de taux dans le 
cortex cérébral et l’hippocampe) chez les souris exposées à une seule dose de 8,7 mg/kg 
(Johansson et coll., 2009). À des doses plus élevées (> 1 mg/kg p.c. par jour) chez les rats, des 
changements ont été observés dans l’activité de choline-acétylase dans le cortex préfrontal (Lau et 
coll., 2003) et les molécules de signalisation liées au calcium (Liu et coll., 2010b).  
 En plus de changements au cerveau, les effets néfastes découlant du SPFO se sont 
manifestés pour la forme de changements dans le comportement neurologique à ≥ 0,3 mg/kg p.c. 
par jour. L’effet le plus courant observé était des changements aux niveaux des activités chez les 
souris (Onishchenko et coll., 2011; Johansson et coll., 2008; Fuentes et coll., 2007a) et chez les 
rats (Butenhoff et coll., 2009); certaines données indiquaient que l’effet était plus prononcé chez 
les mâles (Onishchenko et coll., 2011). Parmi les autres effets observés, on relève notamment des 
diminutions de l’activité neuromotrice (moins bonne capacité à grimper et à se tirer sur la grille et 
diminution de la préhension des pattes antérieures chez les souris [Fuentes et coll., 2007b] et 
diminution de la force des pattes postérieures chez les rats [Butenhoff et coll., 2009]), retard des 
réflexes chez les rats (Christian et coll., 1999; Luebker et coll., 2005a), et diminution de 
l’apprentissage spatial et de la mémoire dans l’essai de labyrinthe aquatique (Liu et coll., 2009b) 
et l’essai de plateforme cachée (Wang et coll., 2015) chez les rats.  
 L’exposition au SPFO pendant le développement a entraîné des modifications aux 
hormones thyroïdales à des concentrations d’exposition semblables à celles des animaux adultes. 
Les rats nouveau-nés dont les mères ont été exposées pendant la gestation et la lactation à 
≥ 3,2 ppm dans l’alimentation (l’équivalent de ≥ 0,16 mg/kg p.c. par jour, d’après l’hypothèse par 
défaut de Santé Canada selon laquelle 1 ppm dans l’alimentation correspond à 0,05 mg/kg p.c. par 
jour (Santé Canada, 1994), une hypothèse qui n’est pas nécessairement pertinente chez les rates 
gravides et les rats nouveau-nés) avaient des diminutions des taux de T4 total en fonction de la 
dose (Wang et coll., 2011a; Yu et coll., 2009b; Lau et coll., 2003). Aucune modification des taux 
T3 n’a été observée dans deux études menées sur des rats (Yu et coll., 2009; Lau et coll., 2003) 
mais de telles modifications sont survenues à des concentrations plus élevées dans une autre étude 
(Wang et coll., 2011a). Une autre étude néonatale décrivant les effets sur la thyroïde n’a pas 
révélé de changement à la concentration sérique de TSH, mais des augmentations de la 
prolifération des cellules épithéliales folliculaires de la glande thyroïde ont été observées à 
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1 mg/kg p.c. par jour (Chang et coll., 2009). Le seul effet relevé dans les études sur le 
développement des souris était une diminution du taux T4 total à ≥ 5 mg/kg p.c. par jour, mais 
l’effet était moins uniforme chez les rats (Lau et coll., 2003). 
 Les effets sur le système immunitaire et les effets sur les lipides sériques étaient des effets 
principaux qui ont été beaucoup étudiés chez les souris, les rats et les singes adultes, mais très peu 
d’études ont examiné ces effets pendant l’exposition prénatale. Chez les souris adultes exposées 
in utero au SPFO à des concentrations de 0, de 0,1, de 1 ou de 5 mg/kg p.c. par jour, on a observé 
des diminutions de l’activité des cellules tueuses naturelles (à ≥ 1 mg/kg p.c. par jour chez les 
mâles et à 5 mg/kg p.c. par jour chez les femelles), des diminutions de la réponse SRBC-IgM 
(chez les mâles à 5 mg/kg p.c. par jour), et des changements dans les sous-populations 
lymphocytaire du thymus (à 5 mg/kg p.c. par jour) (Keil et coll., 2008). Les taux de cholestérol 
sérique et LDL étaient plus élevés au jour de gestation 21 chez les fœtus de rat exposés in utero à 
≥ 1,6 mg/kg p.c. jour, la dose la plus faible à laquelle cet effet a été étudié (Luebker et coll., 
2005b). Au jour de lactation 5, la même étude n’a trouvé aucun effet sur les paramètres lipidiques 
sériques chez les petits, mais a observé une diminution des concentrations de triglycéride dans le 
foie.  
 Une augmentation du poids hépatique fœtal absolu ou relatif a été observée chez les souris 
à ≥ 5 mg/kg p.c. par jour (Keil et coll., 2008; Lau et coll., 2003; Abbott et coll., 2009). L’effet a 
également été observé chez les rats (Lau et coll., 2003), mais l’espèce était moins sensible que les 
souris (les effets ont seulement été observés à 20 mg/kg p.c. par jour). 
 Des lésions mitochondriales cardiaques et une augmentation du poids relatif du cœur ont 
été observées à 2 mg/kg p.c. par jour chez les rats exposés in utero (Xia et coll., 2011). Ces effets 
n’étaient pas accompagnés de changements à la fréquence cardiaque ni à la tension artérielle; 
toutefois, la tension artérielle systolique était plus élevée chez les rats exposés avant la naissance à 
18,75 mg/kg p.c. par jour (Rogers et coll., 2014). L’effet sur la tension artérielle dans l’étude de 
Rogers et coll. (2014) présentait une corrélation avec une diminution du potentiel du néphron. Le 
seul autre effet qui a été relevé en lien avec le développement des reins était une diminution du 
poids des reins chez des souris exposées à 5 mg/kg p.c. par jour (Keil et coll., 2008). 
 Des changements laissant supposer l’immaturité des poumons ont été notés chez les rats 
exposés in utero au SPFO à ≥ 2 mg/kg p.c. par jour. Les changements histologiques observés 
comprenaient des hémorragies, un épaississement du septum interalvéolaire et des parois 
alvéolaires, une hépatisation focale, une infiltration cellulaire inflammatoire et des cellules 
apoptotiques (Chen et coll., 2012; Grasty et coll., 2003, 2005). De l’atélectasie et un 
développement anormal des poumons ont également été observés (Grasty et coll., 2003, 2005) 
Comme le profil de surfactant pulmonaire chez les petits et les agents de secours (accélérateurs de 
maturation pulmonaire) n’ont pas amélioré la respiration difficile et la mortalité, les auteurs 
étaient d’avis que ces derniers effets n’étaient pas attribuables à l’immaturité des poumons 
(Grasty et coll., 2005). La seule preuve d’effets néfastes potentiels sur les poumons chez les petits 
des souris était l’observation de cyanose après l’accouchement chez certains petits exposés à 
12,5 mg/kg p.c. par jour (Borg et coll., 2010). 
 Différents effets néfastes ont été notés par rapport à l’état de santé général des animaux 
exposés au SPFO avant leur naissance. Une diminution de la survie ou de la viabilité, ou une 
mortalité accrue ont été observées dans les fœtus ou les petits à ≥ 1,6 mg/kg p.c. par jour chez les 
rats (Christian et coll., 1999; Lau et coll., 2003; Luebker et coll., 2005a, 2005b; Xia et coll., 2011) 
et à ≥ 4,5 mg/kg p.c. par jour chez les souris (Lau et coll., 2003; Yahia et coll., 2008; Abbott et 
coll., 2009). Une diminution du poids corporel des petits ou du poids des fœtus a été observée aux 
plus faibles concentrations, à ≥ 0,1 mg/kg p.c. par jour dans une étude menée sur des rats 
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(Christian et coll., 1999; Luebker et coll., 2005a, 2005b). D’autres études ont relevé des effets à 
des concentrations plus élevées chez des rats (à ≥ 1,6 mg/kg p.c. par jour; Wetzel, 1983; Lau et 
coll., 2003; Wang et coll., 2011a; Xia et coll., 2011; Chen et coll., 2012; Rogers et coll., 2014), 
des souris (à 6 mg/kg p.c. par jour; Fuentes et coll., 2007b; Era et coll., 2009), et des lapins (à 
≥ 2,5 mg/kg p.c. par jour; Case et coll., 2001). Un manque de croissance non significatif a 
également été observé chez les souris à 10 mg/kg p.c. par jour (Lau et coll., 2003). Les petits des 
rats semblaient pâles et délicats à 1,6 mg/kg p.c. par jour (Wang et coll., 2011a). 
 L’exposition au SPFO avant la naissance causait des retards par rapport aux étapes clés du 
développement ainsi que des anomalies structurelles. Un retard des réflexes d’ouverture des yeux 
a été observé à ≥ 1 mg/kg p.c. par jour chez les souris (Lau et coll., 2003; Fuentes et coll., 2007b; 
Abbott et coll., 2009) et à ≥ 1,6 mg/kg p.c. par jour chez les rats (Christian et coll., 1999; Lau et 
coll., 2003; Luebker et coll., 2005a); de plus, des anomalies ont été observées dans le cristallin 
des yeux des rats à ≥ 1 mg/kg p.c. par jour (Gortner, 1980). D’autres retards des étapes clés du 
développement sont survenus dans le déploiement du pavillon de l’oreille chez les rats (Christian 
et coll., 1999; Luebker et coll., 2005a) et chez les souris (Fuentes et coll., 2007b), et dans la 
poussée des incisives chez les souris (Fuentes et coll., 2007b; Yahia et coll., 2008). Des anomalies 
squelettiques ont également été observées à ≥ 1 mg/kg p.c. par jour. Les effets observés aux plus 
faibles concentrations étaient des malformations sternales chez les souris (Lau et coll., 2003; 
Yahia et coll., 2008) et chez les rats (Wetzel, 1983; Lau et coll., 2003) et une fermeture 
incomplète du crâne chez les rats (Wetzel, 1983). D’autres effets observés comprenaient 
notamment : fente palatine chez les souris (Lau et coll., 2003; Yahia et coll., 2008; Era et coll., 
2009) et les rats (Wetzel, 1983; Lau et coll., 2003); anomalies au niveau des côtes chez les souris 
(Yahia et coll., 2008) et les rats (Wetzel, 1983); retard dans l’ossification chez les souris (Yahia et 
coll., 2008), les rats (Wetzel, 1983) et les lapins (Case et coll., 2001); fœtus courbé, spina bifida 
occulta, et anomalies de la queue chez les souris (Yahia et coll., 2008); et œdème sous-cutané et 
cryptorchidie chez les rats (Wetzel, 1983).  
 Des diminutions des poids des organes reproducteurs ont été observées chez les animaux. 
Une tendance liée à la dose d’une diminution du poids de l’utérus a été observée chez les souris, 
et était significative à ≥ 0,166 mg/kg p.c. par jour (Fair et coll., 2011). Une diminution du poids 
moyen de l’utérus gravide a également été observée à 10 mg/kg p.c. par jour chez les rats (Wetzel, 
1983). Ces effets sont survenus en l’absence d’effets histologiques. D’autres diminutions du poids 
des organes reproducteurs ont été observées chez les rats mâles, notamment le poids absolu des 
vésicules séminales (Christian et coll., 1999) et le poids relatif des gonades (Cui et coll., 2009). 
 L’exposition au SPFO a également eu des effets sur la reproduction. L’effet à la 
concentration la plus faible était une diminution de la période de gestation à ≥ 0,8 mg/kg p.c. par 
jour chez les rats (Christian et coll., 1999; Luebker et coll., 2005a, 2005b). D’autres effets 
observés aux concentrations plus élevées étaient une diminution des sites d’implantations chez les 
rats (Luebker et coll., 2005a; Christian et coll., 1999), une taille réduite des portées chez les rats 
(Christian et coll., 1999; Xia et coll., 2011) et les lapins (Case et coll., 2001), et une augmentation 
des résorptions fœtales, des fœtus morts et des avortements spontanés chez les rats (Luebker et 
coll., 2005a; Wetzel, 1983), les lapins (Case et coll., 2001) et les souris (Lau et coll., 2003; Yahia 
et coll., 2008). Un indice de lactation significativement réduit a également été observé chez les 
petits des rats exposés à 1,6 mg/kg p.c. par jour (Christian et coll., 1999; Luebker et coll., 2005a). 
 Les effets sur la reproduction observés chez les mâles étaient limités à une baisse des taux 
d’estradiol chez les singes mâles à 0,75 mg/kg p.c. par jour (Seacat et coll., 2002) et une 
diminution des taux de testostérone sériques et du nombre de spermatozoïdes épididymaires chez 
les rats mâles exposés à 10 mg/kg p.c. par jour (Wan et coll., 2011). 
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 Comparer les observations entre les générations dans les études à deux générations peut 
aider à relever les tendances émergentes par rapport aux effets sur le développement et la 
reproduction. Les effets chez les petits des rats relevés dans l’étude sur deux générations 
(Christian et coll., 1999; Luebker et coll., 2005a) qui sont décrits dans cette section sont survenus 
principalement dans les petits de première génération (F1). Les mères F0 étaient exposées à quatre 
différentes doses de SPFO — 0,1, 0,4, 1,6 ou 3,2 mg/kg p.c. par jour — pendant 42 jours avant 
l’accouplement, pendant la période d’accouplement (maximum de 14 jours), et jusqu’au jour 9 de 
gestation pour les rats qui ont accouché par césarienne, ou jusqu’au jour 20 de lactation pour les 
rats qui ont accouché par voie naturelle. Une viabilité significativement diminuée des petits F1 a 
été observée aux deux doses les plus élevées. À 3,2 mg/kg p.c. par jour, il y avait un plus grand 
nombre de mort-nés que de nouveau-nés vivants. De plus, le nombre de petits qui ont survécu 
leurs premiers jours de vie était plus faible dans le groupe ayant reçu 1,6 mg/kg p.c. par jour. À la 
dose élevée, 0 % des petits ont survécu, et à 1,6 mg/kg p.c. par jour, la survie était de seulement 
66,1 % (par rapport à > 98 % chez les animaux témoins et les groupes recevant des doses plus 
faibles). Des retards dans les points repères du développement — réflexe d’ouverture des yeux, 
déploiement du pavillon de l’oreille, redressement en fonction de la surface et redressement en 
situation de chute — ont également été observés à 1,6 mg/kg p.c. par jour chez les petits F1. La 
toxicité maternelle était évidente dans les groupes à ces doses, comme des diminutions de la 
consommation alimentaire et du gain de poids corporel avaient été observées chez les mères F0 à 
≥ 0,4 mg/kg p.c. par jour. En raison de diminutions importantes de la survie aux deux doses les 
plus élevées, l’exposition des mères F1 était limitée à 0,1 et à 0,4 mg/kg p.c. par jour. Aucun effet 
sur les résultats de la reproduction (y compris le nombre de naissances vivantes et de survie des 
petits) n’a été observé chez les mères F1 ni chez les petits F2; de plus, aucune toxicité maternelle 
n’a été observée. Le seul effet observé dans la génération F2 était une diminution du poids des 
petits et une modification du poids à 0,4 mg/kg p.c. par jour, pour deux moments seulement 
(jours 7 et 14). Donc, la diminution du poids des petits a d’abord été observée à une plus faible 
concentration chez les petits F2 (0,4 mg/kg p.c. par jour) que chez les petits F1 (1,6 mg/kg p.c. par 
jour); toutefois, l’effet était moins important ou plus transitoire chez les petits F1, où l’effet a été 
observé systématiquement à tous les moments (jours 1 à 21). Il ne semblait pas y avoir d’effet sur 
l’accouplement et la fertilité chez les deux générations.  
 
9.3  Mode d’action 

L’analyse du mode d’action a été étudié pour les effets survenant aux plus faibles 
concentrations du SPFO (c.-à-d. effets immunitaires chez les souris, effets lipidiques chez singes 
et les souris, augmentation du poids du foie chez les rats et les souris, changements histologiques 
du foie chez les rats, tumeurs hépatocellulaires chez les rats, et changements des hormones 
thyroïdales chez les singes, les rats et les souris). Seule une évaluation préliminaire des données 
pouvait être effectuée pour la plupart des modes d’action; une analyse du mode d’action effectuée 
au moyen des directives les plus récentes (Meek et coll., 2014) pouvait seulement être effectuée 
pour les effets de prolifération des peroxysomes sur les paramètres hépatiques. D’après l’analyse 
du mode d’action, aucun paramètre n’a été jugé comme n’étant pas pertinent aux humains, et les 
résultats laissent croire que l’approche de l’AQT est la méthode la plus appropriée pour 
l’évaluation des risques cancérogènes. Les résultats des évaluations du mode d’action sont 
résumés dans cette section. 
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9.3.1  Mutagénicité à action directe 
La mutagénicité à action directe a été envisagée comme mode d’action potentiel pour le 

développement de tumeurs hépatocellulaires chez les rats. Comme il a été discuté dans la 
section 9.2.4, les données indiquent clairement que le SPFO n’est pas un composé mutagène, peu 
importe s’il y a activation métabolique ou non. Les résultats d’une grande variété d’essais in vitro 
et in vivo concernant la génotoxicité du SPFO étaient négatifs. Le profil des tumeurs provoquées 
par le SPFO ne correspondait pas non plus à celui des mutagènes typiques. Par exemple, on 
s’attend généralement à ce que les mutagènes provoquent des tumeurs dans plusieurs différents 
organes, mais le SPFO a seulement causé des tumeurs dans la glande thyroïde et le foie des rats 
(Butenhoff et coll., 2012b), qui étaient des organes qui ont également subi des effets indésirables 
non cancéreux chez les rats et d’autres espèces. De plus, les mutagènes produisent souvent une 
incidence élevée de tumeurs, qui surviennent à des moments précoces. Chez les animaux exposés 
au SPFO, des tumeurs hépatocellulaires ont été observées seulement après une durée de vie (et 
non chez les rats exposés pendant un an puis maintenus en vie pendant une autre année), et à 
faible incidence (de 8 à 12 %) (Butenhoff et coll., 2012b). Des incohérences ont été relevées dans 
l’étude par rapport aux tumeurs de la glande thyroïde et des liens entre le temps et la dose, et entre 
la dose et la réponse (une augmentation significative a seulement été observée dans le groupe à 
dose élevée exposé pendant un an et non dans le groupe exposé pendant deux ans chez les mâles, 
et dans le groupe recevant la dose intermédiaire chez les femelles). L’incidence des tumeurs était 
encore relativement faible dans la plupart des groupes, variant de 7 à 10 % chez les rats exposés 
pendant deux ans (de 6 à 10 %); l’incidence était légèrement plus élevée chez le groupe de 
récupération mâle (23 %). Ces données donnent à penser que l’extrapolation linéaire à faible dose 
n’est pas appropriée pour les tumeurs provoquées par le SPFO. Aucune analyse supplémentaire 
du mode d’action n’est nécessaire pour la mutagénicité à action directe, à moins que des données 
contradictoires ne soient publiées. 
 
9.3.2  Prolifération des peroxysomes 

La prolifération des peroxysomes était considérée comme étant un mode d’action potentiel 
pour les tumeurs hépatocellulaires chez les rats, la dégénération kystique hépatique chez les rats, 
l’augmentation du poids du foie chez les souris, et une augmentation des lipides sériques chez les 
singes et les souris. Des données existent concernant l’activité du récepteur activé par les 
proliférateurs de peroxysomes (PPAR) hépatique chez les rats; toutefois, aucune étude n’a mesuré 
directement les répercussions du PPAR sur d’autres résultats. Comme il n’y avait pas 
suffisamment de données disponibles pour appliquer complètement les facteurs évolués Bradford-
Hill pour l’évaluation du mode d’action, l’analyse du poids de la preuve est limitée à l’évaluation 
de la dose-réponse des phénomènes clés pour la prolifération des peroxysomes dans le foie du rat. 

Trois phénomènes clés dans le mode d’action de la prolifération des peroxysomes sont 
considérés comme menant à des effets histologiques sur le foie et à des tumeurs hépatocellulaires. 
Ces phénomènes clés sont : 1) l’activation des récepteurs PPARα hépatiques, ce qui mène à 2) des 
voies pour la modification de la croissance des cellules, ce qui inhibe l’apoptose ou encourage la 
réplication des cellules, ce qui mène finalement à 3) la prolifération d’hépatocytes (Corton et 
coll., 2014).  

 
9.3.2.1 Phénomène clé no 1 – activation PPARα 
 Les doses les plus faibles auxquelles l’activation PPARα a été étudiée variaient de 0,024 à 
1,25 mg/kg p.c. par jour, chez des rats exposés pendant 4, 14 ou 104 semaines (Seacat et coll., 
2003; Butenhoff et coll., 2012b). L’activation PPARα n’a pas été observée à aucune dose, d’après 
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l’absence de l’augmentation de l’activité d’oxydase de la palmitoyl-coenzyme A. Une 
augmentation de l’activité PPARα a été mesurée après une semaine d’exposition à des doses plus 
élevées chez les rats, avec une régulation positive en fonction de la dose des gènes cibles PPARα 
après l’exposition à 5 ou à 20 mg/kg p.c. par jour (Ye et coll., 2012), et une augmentation de 
ACOX et de 12-OH LAH à 9,65 mg/kg p.c. par jour (Elcombe et coll., 2012b). Toutefois, ces 
derniers effets n’ont pas été observés après une semaine d’exposition à 1,93 mg/kg p.c. par jour 
(Elcombe et coll., 2012b). L’activation PPAR survient seulement à des concentrations plus 
élevées pour le SPFO que l’APFO dans les études sur l’expression génétique in vitro (Takacs et 
Abbott, 2007; Rosen et coll., 2013) et in vivo (Rosen et coll., 2010). De plus, les études avec des 
souris dont l’expression du gène PPARα a été inhibée (PPARα-KO) ont révélé des effets 
histologiques et des changements dans l’expression des gènes hépatiques qui étaient semblables 
aux souris avec une activité PPAR active, ce qui indique des effets indépendants du gène PPAR 
(Rosen et coll., 2010). 
 
9.3.2.2 Phénomène clé no 2 – modification de la croissance des cellules 
 Aucune étude n’a pu être relevée sur les marqueurs des voies pour la modification de la 
croissance des cellules. 
 
9.3.2.3 Phénomène clé no 3 – prolifération d’hépatocytes 
 La prolifération d’hépatocytes n’a pas été observée aux doses les plus faibles étudiées (de 
0,024 à 1,25 mg/kg p.c. par jour, pendant 4, 14 ou 104 semaines; Seacat et coll., 2003; Butenhoff 
et coll., 2012b). L’indice prolifératif du foie était plus élevé, mais cette hausse n’était pas 
maintenue, après l’exposition à 1,93 ou à 9,65 mg/kg p.c. par jour pendant une semaine (Elcombe 
et coll., 2012b). 
 
9.3.2.4 Comparaison de la dose-réponse des phénomènes clés et des résultats 
 Pour que les modes d’action soient jugés pertinents pour un effet néfaste, une concordance 
entre la dose et la réaction – c’est-à-dire l’observation de phénomènes clés précoces à des doses 
plus faibles ou égales à celles de phénomènes clés survenant plus tard et l’effet néfaste – est 
nécessaire. Toutefois, pour le SPFO, les doses les plus faibles pour lesquelles on a observé des 
résultats néfastes chez les rats (dégénérescence kystique : 0,024 mg/kg p.c. par jour, adénomes 
hépatocellulaires : 0,984 et 1,251 mg/kg p.c. par jour chez les mâles et les femelles, 
respectivement) étaient plus faibles que celles auxquelles on a observé une prolifération 
d’hépatocytes (≥ 1,93 mg/kg p.c. par jour). Cette prolifération d’hépatocytes n’est peut-être pas 
non plus associée à l’activation PPARα, qui a seulement été observée à ≥ 5 mg/kg p.c. par jour. 
Finalement, l’activation PPARα et la prolifération d’hépatocytes n’ont pas été observées 
simultanément avec la dégénérescence kystique et les adénomes hépatocellulaires dans l’étude où 
ces effets ont été observés. Comme il semble que la prolifération hépatique, les adénomes 
hépatocellulaires, et la dégénérescence kystique précèdent l’activation PPARα, les effets 
hépatiques néfastes observés chez les rats exposés pendant deux ans au SPFO ne semblent pas 
être provoqués par un mode d’action de prolifération des peroxysomes. Pour cette raison, la 
pertinence humaine des effets hépatiques provoqués par le SPFO ne peut pas être éliminée. De 
plus, les effets hépatiques ne semblent pas être spécifiques aux rongeurs – la LOAEL pour 
l’hypertrophie hépatocellulaire accompagnée de vacuolisation cytoplasmique chez les singes 
(0,75 mg/kg p.c. par jour; Seacat et coll., 2002) est du même ordre d’importance que chez les rats 
(0,242 mg/kg p.c. par jour; Butenhoff et coll., 2012b). 



Sulfonate de perfluorooctane Pour consultation publique  

 68 

Il n’existe pas suffisamment de données pour examiner les répercussions de l’activation 
PPAR sur les changements aux lipides sériques, à la glande thyroïde et aux paramètres 
immunitaires, mais la prolifération des peroxysomes est plausible pour tous les paramètres. Il est 
connu que les activateurs PPAR produisent des effets hypolipémiants (Corton et coll., 2014), et le 
SPFO a une structure semblable aux acides gras. Chez les rats, les modifications provoquées par 
le SPFO de l’expression génétique liée au métabolisme des acides gras ainsi qu’à la synthèse et à 
la libération des hormones thyroïdales ressemblaient à celles d’activateurs PPARα connus (Martin 
et coll., 2007). Certains effets immunitaires (modifications au poids et à la cellularité dans la rate 
et le thymus) étaient tempérés chez les souris PPAR-KO (par rapport aux souris de type sauvage) 
exposées à l’APFO; toutefois, aucune donnée semblable n’existe pour le SPFO, qui ne semble pas 
être un activateur PPAR aussi solide que l’APFO. Le mode d’action par prolifération des 
peroxysomes pour ces paramètres ne peut pas être entièrement examiné jusqu’à ce que des 
données plus approfondies soient produites sur les répercussions de l’activation PPAR provoquée 
par le SPFO sur les voies immunitaires et lipides sériques.  
 
9.3.3  Perturbation des hormones sexuelles 

Des différences entre les sexes ont été observées quant à la réponse immunitaire; en effet, 
les mâles étaient plus sensibles que les femmes. Toutefois, aucune étude n’a été élaborée pour 
déterminer si cet effet est associé aux hormones sexuelles; par conséquent, il n’y a pas 
suffisamment de données pour évaluer le mode d’action. Par contre, le SPFO semble avoir une 
incidence sur la perturbation des hormones sexuelles – dans différents essais in vitro de 
l’œstrogénicité, le SPFO n’a pas démontré une activité œstrogénique directe, mais il a augmenté 
les effets de 17βestradiol dans plusieurs essais (Sonthithai et coll., 2015). Si plus d’études 
approfondies sur l’effet du SPFO sur la perturbation des hormones sexuelles sont menées, ce 
mode d’action potentiel pourrait être étudié davantage. 
 
9.3.4  Effet immunosuppresseur 

Un effet immunosuppresseur (diminution du nombre de cellules IgM et de cellules tueuses 
naturelles) a été observé chez les rats à des doses plus faibles que les doses tumorigènes. Les 
cellules tueuses naturelles prennent part à l’élimination des cellules cancéreuses, mais aucune 
étude examinant le rôle de l’immunosuppression du développement des tumeurs provoquées par 
le SPFO n’a été menée. Aucune analyse détaillée de ce mode d’action potentiel ne peut être 
effectuée au moyen des données actuelles. Si plus d’études approfondies sur l’association entre 
l’immunosuppression provoquée par le SPFO et le développement de tumeurs sont effectuées, ce 
mode d’action potentiel pourrait être étudié davantage. 
9.3.5  Autres modes d’action 

Il n’existe pas suffisamment de données pour permettre l’évaluation d’autres modes 
d’action potentiels envisagés dans l’analyse des modes d’action. Certaines données – 
particulièrement concernant l’activation PPAR et la prolifération des peroxysomes – existent pour 
d’autres paramètres qui n’étaient pas inclus dans l’analyse des modes d’action (c.-à-d. des effets 
qui ont seulement été observés à des concentrations d’exposition au SPFO plus élevées).  

 
 

10.0 Classification et évaluation 
L’approche de dose de référence (BMD) a été utilisée lorsque possible pour calculer des 

points de départ potentiels, comme elle est obtenue en fonction de données tirées de la courbe 
dose-réponse totale pour l’effet critique plutôt que du groupe de dose unique à la NOAEL 
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(PISSC, 1994). Une limite de confiance inférieure de la dose de référence (BMDL) a été suggérée 
comme substitut approprié pour la NOAEL (Crump, 1984). On définit plus précisément une 
BMDL appropriée comme une estimation de la limite de confiance inférieure à 95 % dans le cas 
de la dose qui correspond à un niveau de risque de 1 à 10 % de plus que les niveaux de référence. 
La définition de la BMD comme limite de confiance inférieure tient compte de la puissance 
statistique et de la qualité des données (PISSC, 1994). Pour les données dichotomiques (c.-à-d. 
présence ou absence d’effet), des valeurs de la dose de référence représentent une augmentation 
de 10 % des effets néfastes par rapport aux taux de référence (BMD10) et leurs limites de 
confiance inférieures à 95 % (BMDL10) ont été calculées à l’aide du logiciel Benchmark Dose 
Software de l'U.S. EPA (BMDS, version 2.6.0.86; U.S. EPA, 2015).  

Des différences pharmacocinétiques importantes existent entre les animaux et les 
humains; notamment, la clairance est plus faible (c.-à-d. valeurs de demi-vie plus élevées) chez 
les humains que chez les rats, les souris et les singes. Ces différences donnent lieu à des doses 
plus élevées dans les tissus cibles des humains lorsqu’ils sont exposés aux mêmes doses externes 
que les animaux. Les approches par défaut pour l’extrapolation interespèce (p. ex. utiliser un 
facteur d’incertitude interespèce de 10 ou un ajustement allométrique) ne sont pas considérées 
comme étant suffisamment protectrices des humains. Comme il est décrit dans la section 8.6, les 
valeurs CAFI (c.-à-d. la composante des FASC qui reflète les différences toxicocinétiques 
interespèces) ont été calculées au moyen d’un modèle PBPK pour tenir compte des différences 
pharmacocinétiques entre les animaux et les humains. Comme différentes valeurs CAFI ont été 
calculées pour différentes doses, les valeurs peuvent également tenir compte des non-linéarités 
des modèles pharmacocinétiques. Cette approche a encore des faiblesses, qui sont présentées en 
détail à la section 8.6, y compris l’utilisation de concentration plasmatique à l’état stable comme 
paramètre de dose, plutôt que de sélectionner des valeurs basées sur les organes ou d’examiner si 
d’autres paramètres de dose (p. ex. concentrations de pointe) sont plus appropriés. Toutefois, 
malgré les faiblesses, cette approche est considérée la meilleure des options disponibles. Cette 
approche a été choisie plutôt que l’utilisation des concentrations sériques comme PDD, car il a été 
déterminé que les modèles PBPK humains n’étaient pas suffisamment fiables pour estimer avec  
précision les niveaux d’exposition humaine correspondant aux PDD basés sur les valeurs 
sériques. 

 
10.1 Évaluation des risques de cancer 

La cancérogénicité du SPFO n’a pas été évaluée par le CIRC. Des observations uniformes 
d’associations entre l’exposition au SPFO et les cancers n’ont pas été relevées dans les études 
épidémiologiques. Certaines associations ont été observées entre le SPFO et le risque de cancer de 
la vessie, du sein, des organes reproducteurs mâles, et de l’ensemble des cancers; toutefois, les 
données n’appuient pas la cancérogénicité du SPFO. L’association entre le SPFO et le cancer de 
la vessie a été rétractée après un suivi ultérieur, alors que la population démontrant un lien entre la 
substance et le cancer du sein avait également été exposée à plusieurs autres produits chimiques, 
et les liens avec les cancers des organes reproducteurs mâles n’étaient pas appuyés par des études 
d’autres populations. Par conséquent même si certaines indications d’un lien entre le SPFO et le 
risque du cancer ont été observées, les effets étaient équivoques, et aucune tendance évidente ne 
pouvait être relevée en raison des limitations des études (y compris un petit nombre de cas, des 
facteurs de confusion et un biais quant à la sélection des participants). 
 Dans le seul bioessai chronique effectué pour le SPFO, des tumeurs ont été observées dans 
le foie, la glande thyroïde et les glandes mammaires de rats Sprague-Dawley (Butenhoff et coll., 
2012b). Une augmentation importante des adénomes hépatocellulaires a été observée chez les 
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mâles et les femelles soumis à la dose élevée (0,984 et 1,251 mg/kg p.c. par jour, respectivement) 
après deux ans d’exposition. Les données sur la relation dose-réponse et les tendances temporelles 
pour les tumeurs de la glande thyroïde et des glandes mammaires étaient moins uniformes. Il y a 
eu une augmentation des adénomes folliculaires de la thyroïde chez les mâles du groupe de 
récupération (exposés à 1,144 mg/kg p.c. par jour pendant 52 semaines) mais non chez ceux 
exposés pendant toute la durée de l’étude. Une augmentation des cas combinés d’adénomes 
folliculaires de la thyroïde et de carcinomes a été observée seulement chez les femelles du groupe 
exposé à la deuxième dose la plus élevée (0,299 mg/kg p.c. par jour) mais non chez les femelles 
recevant la dose élevée. Finalement, l’incidence de fibroadénomes des glandes mammaires et de 
cas combinés de fibroadénomes et d’adénomes était plus élevée seulement chez les femelles 
recevant la dose la plus faible (0,029 mg/kg p.c. par jour), mais non chez les autres groupes.  
 Alors qu’on n’a pas encore élucidé le mode d’action pour les tumeurs provoquées par le 
SPFO, le poids de la preuve suggère plus fortement que le SPFO est un composé non mutagène 
(voir les sections 9.2.4 et 9.3). Pour cette raison, l’approche de l’apport quotidien tolérable (AQT) 
est la méthode la plus appropriée pour établir une valeur basée sur la santé (VBS) pour le cancer.  
 Les tumeurs hépatocellulaires ont été sélectionnées comme l’effet critique pour 
l’évaluation des risques cancérogènes, comme il s’agit du paramètre cancérogène ayant le lien 
dose-réponse le plus uniforme. Chez les mâles, les tumeurs étaient seulement classifiées comme 
des adénomes hépatocellulaires; chez les femelles, les tumeurs étaient principalement des 
adénomes hépatocellulaires, mais il y a également eu une incidence de carcinome hépatocellulaire 
dans le groupe exposé à la dose élevée pendant deux ans. L’incidence de ces tumeurs chez les rats 
mâles et femelles est présentée dans le tableau 3. 
 
Tableau 3 : Incidence des tumeurs hépatocellulaires dans l’étude de Butenhoff et coll. (2012b) 

Groupe de 
traitement  

(ppm) 

Mâles – Adénomes 
hépatocellulaires seulement 

Femelles – Combinaison d’adénomes 
hépatocellulaires et de carcinome 

Dose (mg/kg 
p.c. par jour) 

Incidence (%) Dose (mg/kg p.c. par 
jour) 

Incidence (%) 

0 0 0/60 (0 %) 0 0/60 (0 %) 
0,5 0,024 3/50 (6 %) 0,029 1/50 (2 %) 
2 0,098 3/50 (6 %) 0,12 1/49 (2 %) 
5 0,242 1/50 (2 %) 0,299 1/50 (2 %) 
20 0,984 7/60 (12 %)* 1,251 5/60 (8 %)* 

récupération de 
20 ppm 1,144 0/40 (0 %) 1,385 2/40 (5 %) 

*p ≤ 0,05 
 La modélisation de la BMD a été effectuée séparément pour les mâles et les femelles. Le 
modèle logistique de type log était le plus indiqué (c.-à-d. la plus faible valeur du critère 
d’information d’Akaike corrigé) pour les mâles et les femelles. Chez les mâles, on a estimé les 
valeurs BMD suivantes : BMD10 de 2,25 mg/kg p.c. par jour et BMDL10 de 0,318 mg/kg p.c. par 
jour. Chez les femelles, on a estimé les valeurs suivantes : BMD10 de 1,81 mg/kg p.c. par jour et 
BMDL10 de 0,732 mg/kg p.c. par jour. En raison des courbes dose-réponse qui étaient moins 
qu’idéales (c.-à-d. que l’incidence n’a pas augmenté progressivement en fonction de 
l’augmentation de la dose), les adaptations du modèle étaient assez faibles, particulièrement chez 
les mâles (les valeurs prédictives pour les modèles logistiques de type log étaient de 0,44 chez les 
mâles et de 0,77 chez les femelles). Toutefois, l’adaptation du modèle a été considérée comme 
étant suffisante selon les critères recommandés (p. ex. valeur prédictive > 0,10) (U.S. EPA, 
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2012a) Comme la valeur BMDL10 de 0,318 mg/kg p.c. par jour pour les mâles est plus prudente 
que la valeur correspondante pour les femelles, cette valeur a été sélectionnée comme point de 
départ pour le calcul de la VBS par rapport au cancer. Comme le matériel d’essai utilisé dans 
l’étude était seulement pur à 86,9 %, la valeur BMDL10 ajustée pour tenir compte de la 
concentration réelle de SPFO est de 0,276 mg/kg p.c. par jour. 
 Pour tenir compte des différences interespèces importantes par rapport aux paramètres 
pharmacocinétiques, le point de départ équivalent chez l’humain (PDDEQH) peut être calculé en 
divisant la valeur BMDL10 par la valeur CAFI, comme suit : 
 

PDDEQH = 0,276 mg/kg p.c. par jour 
10 

  
 = 0,028 mg/kg p.c. par jour 

 
où : 

• 0,276 mg/kg p.c. par jour est la valeur BMDL10 pour les tumeurs hépatocellulaires chez 
les rats mâles (Butenhoff et coll., 2012b);  

• 10 est la valeur CAFI propre à la dose pour les rats dans la fourchette de 0,1 mg/kg p.c. par 
jour (voir la section 8.6.2).  

 
Au moyen de la valeur PDDEQH calculée, l’AQT pour les effets cancer est calculé comme suit : 
 

AQT  = 0,028 mg/kg p.c. par jour 
25 

  
= 0,0011 mg/kg p.c. par jour 

 
où : 

• 0,028 mg/kg p.c. par jour est le PDDEQH calculé ci-dessus;  
• 25 est le facteur d’incertitude composite, comme il est décrit ci-dessous.  

 
 Le facteur d’incertitude composite de 25 est établi à partir de deux composantes : le 
facteur d’incertitude interespèce (×2,5) et le facteur d’incertitude intraespèce (×10). Une valeur de 
2,5 est utilisée pour refléter seulement la composante toxicodynamique du facteur d’incertitude 
interespèce par défaut, car les différences toxicocinétiques entre les rats et les humains étaient 
déjà intégrées au moment du calcul du PDDEQH. Une valeur par défaut de 10 a été appliquée au 
facteur d’incertitude intraespèce. La valeur par défaut a été considérée comme étant suffisante en 
l’absence de données sur les différences intraespèces. On sait qu’il y a des différences importantes 
pharmacocinétiques entre les espèces, mais un manque de données sur le mécanisme d’excrétion 
du SPFO exclut les études établissant si les variabilités pharmacocinétiques seraient également 
larges au sein de la population humaine. Dans la seule étude de demi-vie humaine de SPFO, la 
différence entre les valeurs les plus faibles et les plus élevées est de l’ordre de 10. Si d’autres 
études du SPFO indiquent systématiquement une différence de l’ordre de dix dans les paramètres 
pharmacocinétiques au sein de la population, un facteur d’incertitude intraespèce plus élevé 
pourrait être justifié pour garantir que les différences pharmacodynamiques entre les humains 
soient également prises en compte de façon quantitative. 
 À partir de cet AQT, on peut calculer la VBS pour l’eau potable comme suit : 
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VBS = 0,0011 mg/kg p.c. par jour × 70 kg × 0,2 
1,5 L/jour 

  
 = 0,010 mg/L (10 µg/L) 

où : 
• 0,0011 mg/kg p.c. par jour correspond à l’AQT calculé ci-dessus; 
• 70 kg correspond au poids corporel moyen d’un adulte; 
• 0,2 est le facteur d’attribution par défaut pour l’eau potable, utilisé en tant que valeur 

seuil, comme l’eau potable n’est pas une source importante d’exposition et qu’il y a des 
preuves de présence généralisée dans au moins un autre milieu (air, aliments, sol ou 
produits de consommation) (Krishnan et Carrier, 2013). 

• 1,5 L/jour correspond au volume quotidien d’eau consommée par un adulte; on ne 
considère pas que l’exposition par voie cutanée et par inhalation pendant les bains et les 
douches soit importante (comme il est décrit à la section 5.7). 

 
10.2 Évaluation des risques d’effets autres que le cancer 

Les données épidémiologiques ont révélé une association entre l’exposition au SPFO et un 
risque accru de résultats multiples sur la santé, comme des effets sur la reproduction, le 
développement et les effets immunologiques (voir la section 9.1.3), mais il n’est pas possible 
d’établir un point de départ (PDD) à partir des études, en raison de leurs limitations, y compris 
leur conception et les facteurs de biais et de confusion. 
 On a observé une immunosuppression chez les souris aux plus faibles niveaux 
d’exposition. La LOAEL la plus faible pour les données d’immunosuppression classifiées par le 
PISSC (2012) comme fournissant le poids de la preuve le plus solide quant à l’immunotoxicité 
était la suppression de taux IgM propres aux globules rouges de mouton chez les souris à 
≥ 0,00166 mg/kg p.c. par jour (Peden-Adams et coll., 2008). Les effets sur le système 
immunitaire étaient exclus de l’évaluation quantitative des risques en raison des données 
contradictoires par rapport aux NOAEL et aux LOAEL entre les études et l’incertitude de 
l’importance des effets observés pour la santé humaine. Des explications supplémentaires seront 
fournies sur ces facteurs dans cette section. Des incohérences ont été observées dans les doses de 
SPFO efficaces pour les paramètres de la fonction immunitaire : la suppression des taux IgM 
propres aux globules rouges de mouton chez les souris B6C3F1 dans l’étude de PedenAdams et 
coll. (2008) a été observée à ≥ 0,00166 mg/kg p.c. par jour, alors que la LOAEL chez les souris 
C57Bl/6 était de 0,0833 mg/kg p.c. par jour, avec aucun changement significatif observé à 
0,0083 mg/kg p.c. par jour (Dong et coll., 2009) ou à 0,0167 mg/kg p.c. par jour (Dong et coll., 
2011). De plus, l’activité des cellules tueuses naturelles a en fait augmenté à 0,0166 mg/kg p.c. 
par jour chez les souris B6C3F1 (PedenAdams et coll., 2008), alors que l’effet était non monotone 
chez les souris C57Bl/6; en effet, chez ces souris, il y a eu une augmentation de l’activité à des 
faibles doses (augmentation significative à 0,0833 mg/kg p.c. par jour), et des diminutions 
significatives à des doses plus élevées (0,833 et 2,083 mg/kg p.c. par jour) (Dong et coll., 2009). 
Une autre étude a relevé une mortalité accrue à la suite d’une infection par le virus de l’influenza 
de type A chez les souris à 0,025 mg/kg p.c. par jour (Guruge et coll., 2009); toutefois, cet effet 
n’a pas été étudié chez les autres espèces. L’adversité de la suppression des IgM et les 
changements à l’activité des cellules tueuses naturelles sont également discutables – ces effets 
démontrent des changements au système immunitaire, mais il n’est pas clair si des petites 
variations de ces mesures sont suffisantes pour provoquer des effets néfastes sur la santé des 
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humains. L’étude de Grandjean et coll. (2012) est à considérer aux fins de discussions de 
l’importance clinique chez les humains; en effet, cette étude a démontré que malgré une réponse 
atténuée des immunoglobulines propres au vaccin chez les enfants exposés au SPFO, le nombre 
d’enfants dont les taux d’immunoglobulines étaient inférieurs au niveau protecteur clinique était 
faible. De plus, les souris semblent être plus sensibles que les autres espèces, comme la LOAEL 
pour l’immunosuppression était de plusieurs ordres d’importance plus élevée que dans la seule 
étude chez les rats, à 3,21 mg/kg p.c. par jour (Lefebvre et coll., 2008). Chez les humains, les 
indications d’immunosuppression ne sont pas uniformes – des associations sont observées entre 
les concentrations de SPFO et les diminutions des anticorps contre certaines maladies (mais pas 
contre toutes les maladies), et l’influence de l’exposition au SPFO sur l’immunosuppression (c.-à-
d. l’incidence de maladies) semble être plus vague. Par conséquent, même si de faibles doses de 
SPFO semblent être associées à l’immunosuppression, les données ne sont pas jugées comme 
étant actuellement suffisamment fiables pour être utilisées comme une étude principale aux fins 
d’évaluation du SPFO. D’autres essais devraient être effectués pour examiner la différence de 
presque deux ordres d’importance entre les LOAEL des études avant que ces paramètres puissent 
être considérés comme fiables pour la base d’une évaluation des risques.  
 L’effet néfaste observé à la plus faible concentration (à l’exception des effets sur les taux 
IgM et les cellules tueuses naturelles dans l’étude de Peden-Adams et coll., 2008) était une 
dégénérescence kystique du foie observée chez les rats Crl:CD(SD)IGS BR mâles exposés à la 
substance pendant 104 semaines dans l’alimentation (Butenhoff et coll., 2012b). Cet effet a été 
observé dans une étude rigoureuse, avec quatre groupes de traitement (n ≥ 55) et un autre groupe 
de récupération à dose élevée (n = 40); toutefois, il n’est pas proposé comme effet critique pour 
l’évaluation des risques. Le paramètre est une lésion spontanée courante bénigne chez les rats 
âgés, particulièrement les mâles (Bannasch et Zerban, 1997; Karbe et Kerlin, 2002), qui a été 
classifiée par certains pathologistes comme un néoplasme bénin (Bannasch, 2003). La 
dégénérescence kystique survient seulement rarement dans d’autres mammifères, y compris les 
humains (Bannasch et Zerban, 1997; Karbe et Kerlin, 2002). La dégénérescence kystique peut 
être associée à des foyers d’altérations cellulaires ou à des tumeurs (Karbe et Kerlin, 2002), mais 
la progression dans les animaux exposés au SPFO ne suit pas celle de changements histologiques 
plus graves. De plus, l’incidence de dégénérescence kystique était semblable parmi les groupes 
d’exposition, variant de 27 à 38 % avec aucune augmentation liée à la dose, et survenant à des 
niveaux semblables à des rats exposés à des doses élevées pendant deux ans par rapport aux rats 
du groupe de récupération (33 par rapport à 38 %). La fréquence de la dégénérescence kystique 
dans la plupart des groupes se situe dans la fourchette de développement spontané chez les rats 
mâles, qui peut s’élever jusqu’à 34 % (Karbe et Kerlin, 2002).  
 L’hypertrophie hépatocellulaire a d’abord été observée à une dose plus élevée que la 
LOAEL pour la dégénérescence kystique (0,098 mg/kg p.c. par jour) dans l’étude de Butenhoff, 
et l’incidence augmente en fonction de la dose. L’hypertrophie hépatocellulaire peut parfois être 
perçue comme un effet qui est adaptif plutôt que néfaste à part entière, mais des preuves d’autres 
effets histologiques dans le foie à des concentrations plus élevées fournissent une indication de 
leur progression lors d’une exposition continue (ECETOC, 2002; Hall et coll., 2012). Des effets 
histologiques clairement néfastes (y compris la vacuolisation cytoplasmique) ont été observés 
dans le foie des rats mâles à partir du prochain niveau de dose (0,242 mg/kg p.c. par jour) de 
l’étude. Bien que l’hypertrophie hépatocellulaire survient à un niveau de dose inférieur que les 
effets histologiques clairement néfastes, l’effet est proposé comme un effet critique pour cette 
évaluation, comme il pourrait être un indicateur sensible du potentiel pour la progression d’effets 
histologiques néfastes. De plus, les LOAEL étaient les mêmes pour l’hypertrophie 
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hépatocellulaire et la vacuolisation cytoplasmique chez les rats de l’étude Butenhoff qui ont été 
euthanasiés tôt (après 4 ou 14 semaines, à des LOAEL de 0,34 à 0,37 mg/kg p.c. par jour; Seacat 
et coll., 2003) et chez les rates femelles exposées pendant deux ans (0,299 mg/kg p.c. par jour; 
Butenhoff et coll., 2012b). Une hypertrophie hépatocellulaire accompagnée de vacuolisation 
cytoplasmique a également été observée chez les singes, avec une NOAEL et une LOAEL de 0,15 
et de 0,75 mg/kg p.c. par jour, respectivement. Par conséquent, une augmentation du poids du foie 
et l’hypertrophie hépatocellulaire ont été prises en compte dans l’évaluation dose-réponse – 
malgré leur potentiel d’être des effets adaptifs plutôt que néfastes – comme moyen de prévenir les 
effets histologiques plus graves observés dans d’autres études ou à des doses plus élevées. La 
NOAEL de 0,024 mg/kg p.c. par jour a été ajustée à une valeur de 0,021 mg/kg p.c. par jour pour 
tenir compte de la pureté diminuée (86,9 %) du matériel d’essai.  
 Les études épidémiologiques ne contredisent pas l’utilisation de paramètres prudents pour 
les effets hépatiques. Les études sur les humains ont démontré des indications faibles et 
contradictoires de modifications des enzymes hépatiques en raison de l’exposition au SPFO, avec 
des associations positives, négatives et absentes pour les paramètres hépatiques, selon l’étude. 
Des associations entre les changements des taux d’ALT de personnes qui travaillaient auparavant 
avec des substances perfluoroalkyliques (établissement 3M) et de personnes exposées 
géographiquement (sujets du projet C8) et des concentrations sériques médianes du SPFO variant 
de 18 à 366 ng/mL ont été signalées (Gallo et coll., 2012; Olsen et coll., 2012); les taux d’ALT 
étaient plus élevés dans la population exposée à la substance dans l’environnement et moins 
élevée chez les personnes exposées à la substance au travail. Aucun effet sur les taux d’enzymes 
hépatiques n’a été observé dans une étude transversale de travailleurs exposés au SPFO avec des 
concentrations sériques variant de 20 à 2 110 ng/mL (Olsen et coll., 2003b). Les valeurs sériques 
dans l’étude avec les résultats positifs sont d’un ou de deux ordres d’importance plus faibles que 
les valeurs sériques de NOAEL et de LOAEL de l’étude de Butenhoff (1 310 et 7 600 ng/mL, 
respectivement).  
 Des modifications aux concentrations d’hormones thyroïdales – qui ont été observées chez 
les singes, les rats et les souris – sont également proposées comme un effet critique de cette 
analyse. Les effets observés étaient habituellement des diminutions des taux T3 et T4, qui étaient 
souvent observés aux plus faibles doses des études. Des augmentations correspondantes du taux 
TSH ont été observées dans le cadre d’une étude de 26 semaines menée sur des macaques de 
Buffon, mais non dans les études sur des rongeurs. Les auteurs d’une étude de 26 semaines sur 
des macaques de Buffon (Seacat et coll., 2002) sont arrivés à une LOAEL de 0,75 mg/kg p.c. par 
jour pour les changements des hormones thyroïdales. Toutefois, Santé Canada (2013c) a effectué 
une réanalyse statistique des données de Seacat et coll. (2002) qui a permis une meilleure 
interprétation des mesures effectuées à différents moments. La réanalyse a relevé des effets liés à 
la dose pour des diminutions du taux T3 total chez les deux sexes et du taux T4 total chez les 
femelles seulement, ainsi que des effets dose-temps pour les taux de T3 total, de T4 total et de 
TSH. Les valeurs LOAEL et NOAEL pour les changements des concentrations d’hormones 
thyroïdales établies par la réanalyse étaient de 0,15 et de 0,03 mg/kg p.c. par jour, respectivement. 
La plupart des études sur les rats n’avaient pas de NOAEL; les LOAEL les plus faibles étaient 
dans une fourchette semblable à celle des singes, comme il est indiqué à la section 9.2.2.4. 
Comme la NOAEL de 0,03 mg/kg p.c. par jour de l’étude de 26 semaines menée sur les singes est 
plus faible que la NOAEL pour l’hypertrophie hépatocellulaire, les changements aux hormones 
thyroïdales sont considérés comme un effet critique potentiel pour cette évaluation. Les effets sur 
les concentrations d’hormones thyroïdales n’ont pas étudiés dans plusieurs études sur les souris, 
mais les diminutions des taux T4 ont seulement été observés à des concentrations plus élevées (la 
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LOAEL la plus faible est de 5 mg/kg p.c. par jour chez des petits exposés in utero (Lau et coll., 
2003]). L’étude chronique des rats (Butenhoff et coll., 2012b) n’a pas relevé de changements 
histologiques à la glande thyroïde; toutefois, l’étude n’a pas examiné les changements aux 
concentrations d’hormones thyroïdales, qui peuvent avoir des incidences sur différents systèmes 
dans le corps, même en l’absence de changements structurels à la glande thyroïde. Les études 
épidémiologiques n’indiquent pas de tendance claire par rapport à des changements aux hormones 
thyroïdales provoqués par le SPFO – toutefois, des diminutions des taux T3 et T4 ont été observés 
en association avec une augmentation des concentrations de SPFO, alors que d’autres études ont 
indiqué des associations positives ou absentes.  
 Plusieurs des études qui ont relevé des diminutions des taux de T3 et de T4 étaient des 
études d’une génération (principalement sur des rats), et les changements aux concentrations 
d’hormones thyroïdales ont été observés chez les mères et les petits. Ces hormones thyroïdales 
exercent un rôle important dans le développement des organes fœtaux, y compris ceux du système 
nerveux central; il a été observé qu’un manque de ces hormones provoquait une détérioration des 
résultats neurocomportementaux chez les animaux et les humains (Pop et coll., 1999; Koibuchi et 
Chen, 2000; Morreale de Escobar, 2004; Williams, 2008; Delahunty et coll., 2010; Gilbert et 
coll., 2012; Schroeder et Privalsky, 2014). Plusieurs études ont relevé des preuves d’effets sur le 
développement neurologique découlant de l’exposition au SPFO (y compris des changements à 
l’ultrastructure du cerveau, à l’expression des gènes et des protéines, aux capacités 
d’apprentissage chez les rats, et au comportement moteur chez les rats et les souris), avec 
plusieurs LOAEL dans une fourchette semblable à celle observée pour les effets sur les hormones 
thyroïdales (voir la section 9.2.5). Dans la seule étude (sur des rats) qui a examiné les effets sur 
les hormones thyroïdales et le développement neurologique (Lau et coll., 2003), des taux T4 plus 
faibles ont été observés conjointement avec des légères diminutions des niveaux de choline-
acétylase dans le cortex préfrontal (qui est sensible au statut des hormones thyroïdales); par 
contre, aucun changement dans les comportements d’apprentissage et de mémoire n’ont été notés. 
Bien que plusieurs études indiquent des changements au comportement moteur chez les rats et les 
souris à des doses entre 0,3 et 0,75 mg/kg p.c. par jour (Johansson et coll., 2008; Butenhoff et 
coll., 2009; Onishchenko et coll., 2011; Wang et coll., 2015), des faiblesses dans chacune des 
études excluent leur utilisation comme des études essentielles pour ces faibles doses. La 
conception a nui aux études sur les souris, comme Johansson et coll. (2008) ont seulement 
administré la dose pendant une seule journée, et Onischenko et coll. (2011) avaient seulement un 
groupe à une seule dose. Des résultats contradictoires sont resssortis des études chez les rats. Dans 
l’étude de Butenhoff et coll. (2009), les changements à l’activité motrice ont seulement été 
observés pendant une seule journée, et cette dernière était différente chez les mâles et les femelles 
(seulement au JPN 17 chez les mâles exposés à 0,3 et à 1 mg/kg p.c. par jour, et au JPN 21 chez 
les femelles exposées à 1 mg/kg p.c. par jour, alors qu’aucun effet n’a été observé aux JPN 13 ou 
61 et ce, chez les deux sexes). Dans l’étude de Wang et coll. (2015), les petits des rats ont été 
exposés in utero, par lactation, ou par les deux voies, à 5 et à 15 mg/L dans l’eau potable 
(équivalent à 0,7 et à 2,1 mg/kg p.c. par jour au moyen de l’hypothèse de Santé Canada (1994) 
selon laquelle 1 ppm dans l’eau = 0,14 mg/kg p.c. par jour chez les rats, une hypothèse qui n’est 
peut-être pas pertinente pour les rates gravides ou allaitantes). Les effets sur la capacité 
d’apprentissage ont été observés dans les deux groupes de doses, mais plus uniformément à la 
dose élevée; à la faible dose, les changements étaient observés à moins de jours de mesure et dans 
les groupes exposés seulement in utero ou par la lactation, et non dans le groupe exposé pendant 
les deux périodes. Dans des études épidémiologiques transversales, alors qu’une étude a signalé 
une association positive entre des concentrations de SPFO accrues et des effets sur le 
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développement neurologique (TDAH déclarés), aucun lien évident n’a été observé pour ce 
paramètre dans les preuves épidémiologiques limitées et équivoques; aucune association n’a été 
observée pour d’autres étapes clés du développement neurologique. Si d’autres études démontrent 
l’uniformité des effets à des faibles concentrations, le paramètre pourrait être considéré comme un 
effet critique potentiel pour les expositions au SPFO; en l’absence d’effets uniformes à des faibles 
concentrations, un AQT basé sur les effets sur le foie et la glande thyroïde est estimé comme étant 
suffisant pour protéger contre les changements au comportement neurologique. 
 Des changements aux concentrations sériques des lipides ont également été observés à des 
concentrations semblables à celles où on a observé des effets thyroïdaux. Les changements 
généralement observés étaient des diminutions du cholestérol total, du HDL et des triglycérides. 
La dose la plus faible à laquelle des changements sériques aux lipides ont été observés provenait 
de l’étude de 26 semaines menée sur des macaques de Buffon, où des diminutions du taux HDL 
ont été observés à 0,03 mg/kg p.c. par jour (c.-à-d. la NOAEL pour les effets sur la thyroïde 
décrits précédemment). La LOAEL la plus faible pour les souris était de 0,166 mg/kg p.c. par jour 
(Fair et coll., 2011) et de 0,4 mg/kg p.c. par jour pour les rats (Luebker et coll., 2005b). Il est 
important de tenir compte de ces effets pendant l’évaluation des risques du SPFO, comme les 
études épidémiologiques ont tendance à démontrer des associations positives mineures (mais 
contradictoires, et d’importance clinique douteuse) entre le SPFO et les taux de cholestérol 
sériques. Comme des données contradictoires sur les effets ont été relevées entre les deux bases 
de données, et dans la base de données épidémiologiques, et comme des liens évidents dose-
réponse étaient absents des études animales, des évaluations quantitatives n’ont pas été effectuées 
pour les effets sur les lipides sériques. D’après la base de données actuelles, un AQT basé sur les 
effets hépatiques ou sériques est estimé comme étant suffisamment protecteur des changements 
lipidiques.  
 Pour refléter les différences interespèces importantes par rapport aux paramètres 
pharmacocinétiques, les valeurs PDDEQH sont calculées pour les deux effets critiques proposés, 
comme suit : 
 
 

PDDEQH = X mg/kg p.c. par jour 
CAFI 

 
où : 

• X mg/kg p.c. par jour est le point de départ associé à la NOAEL pour l’hypertrophie 
hépatocellulaire ou les changements au niveau des hormones thyroïdales décrits ci-dessus;  

• CAFI est le facteur d’ajustement propre à la dose et à l’espèce approprié (comme il est 
décrit à la section 8.6.2).  

 
 Deux différentes valeurs CAFI ont été appliquées pour les évaluations. Les deux LOAEL 
étaient de < 0,1 mg/kg p.c. par jour; par conséquent, la valeur CAFI correspondante a été 
appliquée pour chaque espèce. Une valeur CAFI de 14 a été utilisée pour les rats, et une valeur 
de 4 a été utilisée pour les singes, conformément à la description à la section 8.6.  
 Au moyen de la valeur PDDEQH calculée, les AQT non cancérogènes sont calculés comme 
suit : 
 

AQT = X mg/kg p.c. par jour 
FI 



Sulfonate de perfluorooctane Pour consultation publique  

 77 

où : 
• X mg/kg p.c. par jour est le PDDEQH calculé pour chaque effet critiqué, comme il est décrit 

ci-dessus;  
• FI est le facteur d’incertitude composite, comme il est décrit ci-dessous. 

 
 Le facteur d’incertitude composite variait selon l’effet. Pour tous les PDD, un facteur 
d’incertitude interespèce de 2,5 a été utilisé pour refléter seulement la composante 
toxicodynamique du facteur d’incertitude interespèce par défaut, car les différences 
toxicocinétiques entre les animaux et les humains étaient déjà intégrées au moment du calcul du 
PDDEQH. De même, des valeurs par défaut de 10 ont été appliquées au facteur d’incertitude 
intraespèce pour tous les PDD. La valeur par défaut a été considérée comme étant suffisante en 
l’absence de données sur les différences intraespèces. On sait qu’il y a des différences importantes 
pharmacocinétiques entre les espèces, mais un manque de données sur le mécanisme d’excrétion 
du SPFO exclut les études établissant si les variabilités pharmacocinétiques seraient également 
larges au sein de la population humaine. Dans la seule étude de demi-vie humaine de SPFO, la 
différence entre les valeurs les plus faibles et les plus élevées est de l’ordre de 10. Si d’autres 
études du SPFO indiquent systématiquement une différence de l’ordre de dix dans les paramètres 
pharmacocinétiques au sein de la population, un facteur d’incertitude intraespèce plus élevé 
pourrait être justifié pour garantir que les différences pharmacodynamiques entre les humains sont 
également prises en compte de façon quantitative. Un facteur d’incertitude de 3 a également été 
appliqué pour refléter que la plus longue durée à laquelle des effets sur les concentrations 
d’hormones thyroïdales ont été étudiées étaient pendant une étude de 26 semaines sur les singes 
(Seacat et coll., 2002) ce qui correspond seulement à une partie de la durée de vie de l’animal. 
Une valeur de 3 a été sélectionnée plutôt que la valeur complète de 10 car les LOAEL pour les 
études sur les rats de plus courte durée étaient semblables à celles des études subchroniques; 
toutefois, un facteur d’incertitude subchronique à chronique était encore nécessaire, malgré cette 
observation, comme la réanalyse des données par Santé Canada a relevé un effet temps-dose 
significatif pour les paramètres thyroïdaux. Le facteur d’incertitude n’était pas nécessaire pour 
l’hypertrophie hépatocellulaire, qui a été observée dans une étude chronique.  
 Les PDDEQH et les AQT pour chaque effet critique sur la santé ont été calculés et sont 
présentés dans le tableau 4 ci-dessous : 
 
Tableau 4 : Calcul des PDDEQH et des AQT non cancérogènes pour chaque effet critique sur la 
santé 
 Hypertrophie 

hépatocellulaire 
Modifications des hormones 

thyroïdiennes 
Étude Butenhoff et coll., 2012b Seacat et coll., 2002 
NOAEL (mg/kg p.c. par jour) 0,021 0,03 
CAFI 14 4 
PDDEQH (mg/kg p.c. par jour) 0,0015 0,0075 
FI composite 25 75 
AQT (mg/kg p.c. par jour) 0,00006 0,0001 
 
 Les AQT calculés pour les deux effets critiques sont semblables, mais la valeur pour 
l’hypertrophie hépatocellulaire chez les rats est légèrement plus faible. Pour cette raison, 
l’hypertrophie hépatocellulaire est utilisée comme la base de l’AQT, qui est confirmé de manière 
quantitative par l’AQT pour les effets sur la glande thyroïde chez les singes. À partir de cet AQT, 
on peut calculer la VBS pour l’eau potable comme suit : 
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VBS = 0,00006 mg/kg p.c. par jour × 70 kg × 0,2 
1,5 L/jour 

  
 = 0,00056 mg/L  

  
 ≈ 0,0006 mg/L (0,6 µg/L)  

 
où : 

• 0,00006 mg/kg p.c. par jour correspond à l’AQT calculé ci-dessus; 
• 70 kg correspond au poids corporel moyen d’un adulte; 
• 0,2 est le facteur d’attribution par défaut pour l’eau potable, utilisé en tant que valeur 

seuil, comme l’eau potable n’est pas une source importante d’exposition et qu’il y a des 
preuves de présence généralisée dans au moins un autre milieu (air, aliments, sol ou 
produit de consommation) (Krishnan et Carrier, 2013). 

• 1,5 L/jour correspond au volume quotidien d’eau consommée par un adulte; on ne 
considère pas que l’exposition par voie cutanée et par inhalation pendant les bains et les 
douches soit importante (comme il est décrit à la section 5.7). 

 
10.3 Comparaison des évaluations de risques de cancer et d’effets autres que le cancer 
 La VBS pour l’évaluation des effets non cancérogènes, qui était de 0,0006 mg/L et qui 
avait été établie en fonction de changements histologiques dans le foie des rats, est plus 
conservatrice que la VBS pour les tumeurs hépatocellulaires de 0,01 mg/L. La VBS proposée de 
0,0006 mg/L qui a été calculée pour les effets non cancérogènes est donc estimée comme étant 
suffisante pour protéger contre les effets cancérogènes du SPFO. 
 
10.4 Considérations internationales 
 Un mémoire publié par l'Office of Water de l’U.S. EPA indique un avis provisoire pour la 
santé de 0,2 μg/L (0,0002 mg/L) pour le SPFO (U.S. EPA, 2009b). Cet avis a été établi en 
fonction d’une NOAEL de 0,03 mg/kg p.c. par jour des taux de TSH accrus chez les mâles, des 
taux de T3 total réduits chez les mâles et les femelles, et des concentrations réduites de 
lipoprotéines de densité élevée (HDL) chez des macaques de Buffon femelles exposées au SPFO 
par voie orale pendant 183 jours (Seacat et coll., 2002). Un facteur d’incertitude de 390 (×10 pour 
les différences intraespèces, ×3 pour les différences toxicodynamiques interespèces ×13 pour les 
différences toxicocinétiques interespèces) a été appliqué, ce qui a donné lieu à une dose de 
référence (RfD)  arrondie à 80 ng/kg p.c. par jour (U.S. EPA, 2009b). Cette dose de référence 
était également indiquée dans une note émise par le Office of Solid Waste and Emergency 
Response de l'U.S. EPA (2009c). D’après la politique de l'U.S. EPA, l'avis provisoire pour la 
santé (0,2 μg/L) a ensuite été calculé pour un enfant de 10 kg qui consomme un litre d’eau par 
jour et en utilisant l’hypothèse par défaut selon laquelle l’eau potable contribue 20 % de 
l’exposition totale au SPFO (U.S. EPA, 2009b). 
 Le Minnesota Department of Health (MDH, 2008c; 2008d) a calculé une limite de risque 
sanitaire de 0,3 μg/L (0,0003 mg/L). Cette valeur était basée sur la diminution du taux de 
cholestérol HDL et du taux de T3, et sur l’augmentation du taux TSH observées chez les singes 
exposés à ≥ 0,03 mg/kg p.c. par jour (Seacat et coll., 2002; Thomford, 2002). Plus précisément, la 
dose de référence (BMDL; niveau de réponse non précisé) pour ces effets était estimée à 
35 000 ng/mL de SPFO dans le sérum des singes. Une dose équivalente chez l’humain (HED) de 
2 500 ng/kg p.c. par jour (2,5 μg/kg p.c. par jour, ou 0,0025 mg/kg p.c. par jour) a été calculée 
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selon l’élimination du SPFO chez les humains (au moyen des données sur la demi-vie chez les 
humains pour estimer la clairance). Un facteur d’incertitude de 30 (×10 pour la variabilité 
humaine et ×3 pour les différences toxicodynamiques interespèces) a été appliqué à la dose 
équivalente chez l’humain, ce qui a donné une dose de référence arrondie à 80 ng/kg p.c. par jour 
(0,08 μg/kg p.c. par jour, ou 0,00008 mg/kg p.c. par jour). Il a été estimé qu’une absorption ou 
une élimination à l’état d’équilibre avait lieu après 27 ans d’exposition; par conséquent 
l’absorption du 95e percentile pondérée par un coefficient temps pour les 27 premières années de 
vie (0,049 L/kg p.c. par jour) a été utilisée pour l’ingestion d’eau quotidienne. Ce calcul, ainsi 
qu’une attribution à l'eau potable de 20 %, a donné lieu à une limite pour les risques à la santé 
arrondie à 0,3 μg/L (MDH, 2008c; 2008d).  
 Une recommandation pour l’eau potable de 0,3 μg/L (0,0003 mg/L) a été calculée par la 
UK Health Protection Agency (UK HPA, 2007; 2009) d’après un AQT de 300 ng/kg p.c. par jour 
(0,3 μg/kg p.c. par jour) auparavant calculée par le UK Committee on Toxicity of Chemicals in 
Food, Consumer Products and the Environment (UK COT, 2006). Cet AQT a été établi selon un 
point de départ (0,03 mg/kg p.c. par jour) correspondant à une NOAEL pour des concentrations 
sériques de T3 plus faibles chez des singes exposés pendant 26 semaines (Thomford, 2002; Seacat 
et coll., 2002), divisé par un facteur d’incertitude de 100 (pour les écarts intraespèces et 
interespèces). La recommandation relative à l’eau potable (0,3 μg/L) a été calculée à partir de cet 
AQT; on a appliqué un facteur d'attribution de 10 %, un poids corporel de 10 kg et un taux 
d’ingestion d’eau d’un litre par jour pour un enfant d’un an (UK HPA, 2007). 
 Dans leur document d’opinion scientifique sur les contaminants dans la chaîne 
alimentaire, le groupe scientifique sur les contaminants de la chaîne alimentaire (CONTAM) de 
l’Autorité européenne de sécurité des aliments a établi un AQT de 150 ng/kg p.c. par jour 
(0,15 μg/kg p.c. par jour) d’après une NOAEL de 0,03 mg/kg p.c. par jour (associée à une 
concentration plasmatique de 13 200 ng/mL chez les femelles) (EFSA, 2008). Cette NOAEL a été 
prélevée dans le cadre d’une étude par voie alimentaire chez des macaques de Buffon; des 
changements au niveau des lipides et des hormones thyroïdales ont été observés à la plus forte 
dose suivante (0,15 mg/kg p.c. par jour) (Seacat et coll., 2002). La NOAEL a été divisée par un 
facteur d’incertitude de 200 (×10 pour les différences interespèces, ×10 pour les différences 
intraespèces et ×2 pour tenir compte d’incertitudes liées à la durée relativement courte de l’étude 
principale et la cinétique de la dose interne). 
 

11.0 Justification 
 Le SPFO est un composé anthropogène qui était utilisé pour rendre des surfaces et des 
applications en papier – comme les moquettes et les tapis, les tissus et le rembourrage –
hydrofuges, antisalissantes ou imperméables aux graisses. Il était également utilisé dans des 
applications chimiques spécialisées, notamment dans les mousses extinctrices, les fluides 
hydrauliques et les détachants pour tapis. Le SPFO n’est plus fabriqué, importé, vendu, offert à la 
vente ou utilisé au Canada, à moins d’être présent fortuitement. Il existe certaines exemptions (p. 
ex. fluides hydrauliques utilisés dans le domaine de l’aviation) sous certaines conditions. En 
raison de sa nature extrêmement persistante, le SPFO se trouve encore dans l’environnement. Les 
Canadiens peuvent être exposés aux SPFO par leur présence dans les aliments, les produits de 
consommation, la poussière et l’eau potable. Les sources les plus importantes de SPFO devraient 
être les aliments et les produits de consommation; toutefois, la proportion d’exposition découlant 
de l’eau potable peut augmenter chez les personnes vivant dans des régions où l’eau potable est 
contaminée. En raison de ses propriétés physico-chimiques, l’exposition au SPFO par inhalation 
et par voie cutanée pendant les douches ou les bains devrait être négligeable. 
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 La cancérogénicité du SPFO n’a pas été évaluée par le CIRC. L’exposition chronique au 
SPFO a été associée à des effets cancérogènes et non cancérogènes chez les animaux et les 
humains. On a calculé les VBS pour les deux effets, et les effets non cancérogènes ont donné une 
VBS plus faible et plus prudente.  

Les études épidémiologiques ont montré des associations entre l’exposition au SPFO et 
différents effets non cancérogènes sur la santé, comme des effets sur la reproduction, le 
développement, et le système immunitaire. Toutefois, ces études ne peuvent pas être utilisées 
pour établir la VBS non cancérogène pour le SPFO en raison de leurs limites, y compris la 
conception des études, et les risques de biais et de confusion. Chez les animaux, les effets non 
cancérogènes observés aux plus faibles niveaux d’exposition comprennent des effets sur le 
système immunitaire, le foie et la glande thyroïde ainsi que des changements aux concentrations 
sériques de lipides. Pour différentes raisons décrites à la section 10.2, le paramètre le plus 
approprié pour établir une VBS pour le SPFO est l’hypertrophie hépatocellulaire (effets sur le 
foie) chez les rats, appuyé de façon quantitative par la valeur estimée pour les effets sur la 
thyroïde chez les singes. Selon l’approche de l’apport quotidien tolérable (AQT), une VBS de 
0,0006 mg/L (0,6 µg/L) a été calculée pour les effets non cancérogènes du SPFO d’après les 
effets observés dans le foie des rats. On considère que cette VBS est suffisante pour protéger 
contre les effets cancérogènes et non cancérogènes du SPFO. 

Une concentration maximale acceptable (CMA) de 0,0006 mg/L (0,6 µg/L) est proposée 
pour le SPFO dans l’eau potable. La CMA proposée pour le SPFO peut être mesurée par les 
méthodes d’analyse disponibles et peut être atteinte par les technologies de traitement 
municipales et résidentielles actuelles. Dans le cadre de son processus continu de révision des 
recommandations, Santé Canada continuera à suivre les nouvelles recherches à ce sujet, et 
recommandera au besoin toute modification jugée appropriée. 
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Annexe A : Élimination du SPFO dans les usines de traitement d’eau potable 
de pleine grandeur – données rapportées 

 

Tableau élaboré à partir du tableau 3 de l’étude de Rahman et coll. (2014) 

  

Source d’eau Chaîne de 
traitement1 

Concentration 
dans l’influent2 

(ng/L) 

Concentration 
dand l’eau 

traitée2 (ng/L) 

% 
d’élimination 

du SPFO 
Référence 

Eau souterraine DBF, UV, Cl2 10 9,4 6 Quinones et 
Snyder, 2009 

Eau de surface O3, COA/FLOC, 
DBF, Cl2 

1,4 1,4 0 Quinones et 
Snyder, 2009 

Eau de surface PAC, CHLM, DBF 1,7 1.9 -12 Quinones et 
Snyder, 2009 

Eau de surface Cl2, COA/FLOC, 
DBF, UV 22 22 0 Quinones et 

Snyder, 2009 
Installation de 
réutilisation indirecte 
à titre d’eau potable 

MF/OI, UV/H2O2, BF 
41 ND 100 Quinones et 

Snyder, 2009 

Installation de 
réutilisation indirecte 
à titre d’eau potable 

Cl2, DL, BF 
29 57 -97 Quinones et 

Snyder, 2009 

Eau fluviale FRS, O3, CAG, Cl2 1,0 (été) 0,93 (été) 7 Takagi et coll., 
2008 

Eau fluviale FRS, O3, CAG, Cl2 0,87 (été) 
3,2 (hiver) 

2,8 (été) 
1,6 (hiver) 

-222 (été) 
50 (hiver) 

Takagi et coll., 
2008 

Eau fluviale FRS, O3, CAG, Cl2    Takagi et coll., 
2008 

Eau de lac FRS, CAG, Cl2 4,6 (été) 
4,5 (hiver) 

0,16 (été) 
<0,1 (hiver) 

97 (été) 
>98 (hiver) 

Takagi et coll., 
2008 

Eau fluviale, de lac, 
souterraine 
(7 usines) 

FRS, Cl2 0,56 – 22 (été) 
0,54 – 4.2 (hiver) 

0,45 – 22 (été) 
0,37 – 4.5 (hiver) 

20 – 0 (été) 
31 à -7 (hiver) 

Takagi et coll., 
2008 

Eau fluviale Membranes, Cl2 0,37 (été) 
0,26 (hiver) 

0,29 (été) 
0,20 (hiver) 

22 (été) 
23 (hiver) 

Takagi et coll., 
2008 

Eau de lac FLS, Cl2 2,7 (été) 
1,8 (hiver) 

2.3 (été) 
1,9 (hiver) 

15 (été) 
-6 (hiver) 

Takagi et coll., 
2008 

Eau fluviale COA/FLOC/SED, FS, 
O3, CAG, Cl2 

1,3 (été) 
3,3 (hiver) 

3,7 (été) 
1,3 (hiver) 

-185 (été) 
60 (hiver) 

Takagi et coll., 
2011 

Eau fluviale COA/FLOC/SED, FS, 
O3, CAG, Cl2 

1,6 (été) 
3,3 (hiver) 

2,3 (été) 
1,7 (hiver) 

44 (été) 
48 (hiver) 

Takagi et coll., 
2011 

Eau fluviale COA/FLOC/SED, FS, 
O3, CAG, Cl2 

1,2 (été) 
2,8 (hiver) 

1,6 (été) 
1,9 (hiver) 

-33 (été) 
32 (hiver) 

Takagi et coll., 
2011 

Eau fluviale SED, O3, CAG, Cl2, 
FS 

1.4 (été) 
3,3 (hiver) 

2,2 (été) 
2,0 (hiver) 

-57 (été) 
39 (hiver) 

Takagi et coll., 
2011 

Eau de lac  COA/FLOC/SED, FS, 
CAG (réactivé), Cl2 

4,4 (été) 
4,1 (hiver) 

<0,5 (été) 
<0,5 (hiver) 

>89 (été) 
>88 (hiver) 

Takagi et coll., 
2011 

Eau souterraine UF, Cl2 16 16 0 Atkinson et 
coll., 2008 

Eau souterraine CAG (pas en activité), 
super chloration et 
déchloration 

135 130 3 Atkinson et 
coll., 2008 
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Source d’eau Chaîne de 
traitement1 

Concentration 
dans l’influent2 

(ng/L) 

Concentration 
dand l’eau 

traitée2 (ng/L) 

% 
d’élimination 

du SPFO 
Référence 

Eau souterraine CAG (2 chaînes des 
CAG parallèles 
comportant chacune 
6 fûts; les contacteurs 
sont matures et 
agissent comme des 
contacteurs 
biologiques; n’ont pas 
été regénérés pendant 
quelques années), Cl2 

42 45 -7 Atkinson et 
coll., 2008 

Eau souterraine et de 
surface (60:40) 

FLS, O3, CAG (6 fûts-
aucune regénération 
pendant plusieurs 
années), Cl2 à l’aide 
de NaOCl- 

20, 6 25 -21 Atkinson et 
coll., 2008 

Eau souterraine Cl2 à l’aide de NaOCl    Atkinson et 
coll., 2008 

 
Eau fluviale 

COA/FLOC/SED, O3, 
CAG, FRS 

5,3 (août) 
5,8 (oct.) 

9,4 (août) 
6,4 (oct.) 

-77 (août) 
-10 (oct.) 

Shivakoti et 
coll., 2010) 

Eau fluviale COA/FLOC/SED, O3, 
CAG, FRS 

5,8 (août) 
8,8 (oct.) 

3,9 (août) 
4,2 (oct.) 

33 (août) 
53 (oct.) 

Shivakoti et 
coll., 2010) 

Eaux usées traitées Dénitrification, pre-
O3, COA/FLOC/SED, 
FAD, O3, CAG (agit 
comme un disque 
biologique), O3 

2,2 (oct.) 
 
 

3,7 (nov.) 
3,6 (nov.) 

<NR (0,3) 
(oct.) 

 
0,6 (nov.) 
0,7 (nov.) 

100 (oct.) 
 
 

84 (nov.) 
81 (nov.) 

Thompson et 
coll., 2011 b 

Eau fluviale COA/FLOC/SED, 
FRS, Cl2 

5,02 0,73 85 Kunacheva et 
coll., 2010) 

Eaux usées traitées Clarificateur/ 
décanteur laminaire 
(FeCl3&(NH4)2SO4, 
ajout de NaOCl), UF, 
OI, UV+H2O2, 
stabilisation/ 
désinfection (ajout de 
chaux, CO2, NaOCl) 

38 
 
 

39 
 

23 

<NR (0,5) 
 

ND 
 

<NR (0,2) 

100 
 
 

100 
 

100 

Thompson et 
coll., 2011 

Eau fluviale COA/FLOC, FRS, O3, 
CAG, FLS 8,2 <0,23 <97 Eschauzer et 

coll., 2012 
Eau fluviale Cl2, COA/FLOC, 

FRS, O3, CAG 116 33 69 Flores et coll., 
2013 

Eau fluviale Cl2, COA/FLOC, 
FRS, O3, CAG, UF, 
OI 

86 13 86 Flores et coll., 
2013 

1 COA/FLOC/SED = coagulation/floculation/sédimentation; FAD = flottation à l’air dissous; CAG = charbon actif en 
grains; FS = filtration sur sable; FRS = filtration rapide sur sable; FLS = filtration lente sur sable; NaOCl = hychlorite de 
sodium; Cl2 = chlore; OI = osmose inverse; UF = ultrafiltration; EI = échange ionique; UV/H2O2 = irradiation aux 
ultraviolets/peroxyde d’hydrogène; BF = bio-filtration; CHLM = chloramines 
2 ND = non décelé; NR = niveau à rapporter 
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Annexe B : Liste des acronymes 
 
AFFF mousses à formation de pellicule aqueuse 
ALT alanine transaminase 
APFA acide perfluoroalkylique 
APFC acides perfluorocarboxyliques à longue chaîne 
APFO acide perfluorooctanoïque 
AQT apport quotidien tolérable 
BMD dose de référence 
BMDL limite de confiance inférieure de la dose de référence  
BMDL10 limite inférieure de l’intervalle de confiance de 95 % de la dose repère pour une 

incidence accrue de 10 % 
CAG charbon actif en grains 
CAP charbon activé en poudre 
CAS Chemical Abstracts Service 
CHLP chromatographie liquide à haute performance 
CMA concentration maximale acceptable 
CPL chromatographie en phase liquide 
EAT étude sur l’alimentation totale 
ELL extraction liquide-liquide 
EPS extraction en phase solide 
ESI ionisation par électronébulisation 
FASC facteur d’ajustement propre aux substances chimiques 
IC intervalle de confiance 
ID injection directe 
JG jour de gestation 
JPN jour postnatal 
LD limite de détection 
LDM limite de détection de la méthode 
LOAEL dose minimale avec effet nocif observé 
MA mode d’action 
MG moyenne géométrique 
mgd millions de gallons par jour 
MON matière organique naturelle 
NF nanofiltration 
NOAEL dose sans effet nocif observé 
OI osmose inverse 
PBPK modèle pharmacocinétique à base physiologique 
PDD point de départ 
PDDEQH points de départ équivalents chez l’humain  
PEFT polytétrafluoréthylène 
SPFA substances perfluoroalkyliques 
PTFE polytétrafluoréthylène 
SM/SM spectrométrie de masse en tandem 
SMNR seuil minimal de niveau à rapporter  
SPFO sulfonate de perfluorooctane 
TCFV temps de contact en fût vide 
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UCMR3 Third Unregulated Contaminant Monitoring Rule (É.U.) 
VBS valeur basée sur la santé 
VL volume de lit 
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Annexe C : Répercussions prévues par province et territoire  
 
Veuillez noter que l'information suivante n'est pas dans les deux langues officielles puisque la 
source de l'information n'est pas assujettie à la Loi sur les langues officielles. 
 
Île-du-Prince-Édouard  
 Aucun paragraphe n’a été soumis par la province. 
 
Terre-Neuve-et-Labrador  
 Newfoundland and Labrador has not conducted monitoring for PFOS. Of the 305 surface 
water sources in the province, 258 (85%) are protected under the Water Resources Act.  Of the 
198 groundwater sources in the province, 59 (30%) are protected under the Water Resources Act. 
This provides for an extensive source water protection program that reduces the risk of 
contamination for drinking water sources. 
 As noted in the Technical Document, PFOS does not naturally occur in the environment 
and would only be relevant to areas that are subjected to industrial activities.  The main cause for 
concern in NL would be the short-term use of fire-fighting foams for either property or forest 
fires. 
 The majority of Newfoundland and Labrador’s drinking water systems do not have any 
treatment other than disinfection as 68% of the systems service very small populations (less than 
500 people).  Due to this fact, the ability for the majority of communities to treat for PFOS 
contamination would be limited.  The cost would have to be assessed on a case by case basis but 
the risk of PFOS formation would be low to the protection of public water supplies.     
 The province will consider monitoring for PFOS if/when fire-fighting foams are utilized 
in public drinking water supply areas and is deemed relevant and if/when fire-fighting foams are 
utilized in single-dwelling homes on private wells when deemed relevant. 
  
Nouvelle-Écosse  
 Aucun paragraphe n’a été soumis par la province. 
 
Nouveau-Brunswick  
 PFOS is not monitored in New Brunswick and it is not anticipated that this Guideline 
would have any impact on regulated drinking water facilities.  However, we would have to 
consult with stakeholders to determine if source water characterization would be necessary and 
the associated impacts related to costs and the availability of analytical testing.  If it was found in 
source waters this could result in an impact to that facility in terms of additional monitoring or 
treatment requirements. 
 
Québec  
 Au Québec, étant donné que le PFOS ne fait pas l'objet d'une norme au Règlement sur la 
qualité de l'eau potable, les résultats disponibles découlent des campagnes d'échantillonnage 
réalisées par le Ministère dans le cadre Programme de surveillance de la qualité de l’eau potable.  
 Les résultats disponibles indiquent de très faibles concentrations mesurées de ce 
paramètre, très en-deçà de la CMA proposée. Plus précisément, en 2007 et 2008, 84 analyses de 
PFOS ont été réalisées à l’eau traitée de 7 installations de production d’eau potable alimentées en 
eau de surface. Ces installations avaient été sélectionnées puisqu’elles étaient localisées à des 
endroits où l’on était susceptible de détecter ces substances (ex. : villes d’importance en amont, 
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présence d’industries de textiles). Les résultats indiquent que 52 % des échantillons prélevés ont 
présenté un résultat supérieur à la limite de détection et le PFOS a été détecté dans 86 % des 
installations échantillonnées. La concentration maximale mesurée était de 0,012 µg/L, ce qui est 
bien inférieur à la CMA proposée de 0,6 µg/L. 
 Considérant les résultats d'analyse disponibles, les impacts attendus de l’ajout d’une 
norme pour le PFOS à la réglementation, en fonction de la recommandation publiée par Santé 
Canada, seraient faibles. 
 
Ontario  
 Aucun paragraphe n’a été soumis par la province. 
 
Manitoba  
 Aucun paragraphe n’a été soumis par la province. 
 
Saskatchewan  
 The Water Security Agency (WSA) has reviewed the proposed guideline document for 
perfluorooctane sulfonate (PFOS) in drinking water and agrees with the proposed MAC of 0.6 
micrograms/L for PFOS in drinking water.  A review of exposure data in drinking water/surface 
water in our database showed that there is no data for this compound in raw/treated water of the 
municipalities regulated by the WSA. Although, PFOS does not occur naturally in the 
environment and since its use is limited only to specialized applications, as noted in the guidelines 
Canadians can be exposed to PFOS in food, consumer products, dust and drinking water. The 
WSA notes that there are many challenges in analyzing for PFOS including the need for selection 
of an appropriate analytical method, appropriate analytical QA/QC measures, potentially high 
analytical cost, and no routine analytical laboratory capacity in Saskatchewan for PFOS, although 
some specialized research facilities with analytical capability does exist within the province.  
Since research has shown that treatment systems such as GAC filtration systems, membrane 
filtration systems are promising and effective in removing PFOS (some studies showed that the 
removal efficiency ranged between 95% and 99% for GAC and membrane systems) from 
drinking water, and since these types of treatment systems are in existence or are increasingly 
being adopted by the water treatment plants (WTPs) in the province, the WSA believes and 
expects that the new drinking water standard for PFOS can be achieved.  Cost to some 
waterworks owners in the province where appropriate treatment technology does not already exist 
is anticipated if the guideline is adopted as a standard in Saskatchewan.  Before adoption of a 
drinking water standard for PFOS in the province, local data collection is needed to fully assess 
the impact on waterworks in the province. 
 
Alberta 
 Aucun paragraphe n’a été soumis par la province. 
 
Colombie-Britannique  
 Aucun paragraphe n’a été soumis par la province. 
 
Yukon 
 It is not anticipated that the proposed Guideline Technical Document for PFOS for 
consultation will have a significant impact on Yukon large public drinking water systems. 
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Territoires du Nord-Ouest  
 Aucun paragraphe n’a été soumis par le territoire. 
 
Nunavut  
 Aucun paragraphe n’a été soumis par le territoire. 
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