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AVIS

de I'Agence frangaise de sécurité sanitaire des aliments
relatif a I'évaluation des risques liés a la présence
de retardateurs de flamme bromés dans les aliments

L'Agence francgaise de sécurité sanitaire des aliments (Afssa) a été saisie le 31 mars 2005 par la
Direction générale de I'alimentation d'une demande d'évaluation des risques liés a la présence de
retardateurs de flamme bromés dans les aliments pour identifier les couples analyte-matrice qu'il
serait pertinent d'analyser pour mieux cerner l'exposition de la population frangaise a ces
contaminants.

Aprés consultation du comité d'experts spécialisé "Résidus et contaminants chimiques et
physiques”, réuni le 7 juin et le 5 juillet 2006, I'Agence frangaise de sécurité sanitaire des
aliments émet 'avis suivant.

1 CONTEXTE

Les retardateurs de flamme bromés (RFB) sont des produits chimiques incorporés dans les
matiéres plastiques d'appareils électriques (ordinateurs, télévisions) et de circuits électroniques
en vue de leur conférer des propriétés ignifuges. lls sont également présents dans des mousses
et des matériaux de capitonnage (domestiques et industriels), les intérieurs de voitures et
d'avions ainsi que dans certains textiles. Leur mode d’action repose sur le piégeage des espéces
radicalaires produites lors de la phase gazeuse de la combustion.

Parmi les RFB existants dans le monde, on peut citer :
- le tétra-bromo-bisphénol A (TBBPA)

I'hexa-bromo-cyclo-dodécane (HBCD)
- les poly-bromo-diphényle éthers (PBDE) dont seul le déca-BDE est autorisé en Europe
- les poly-bromo-biphényls (PBB), interdits en Europe et n'étant plus produit depuis 2000.
La structure chimique de ces molécules ou familles de molécules figurent a I'annexe 1.

La production mondiale en retardateurs de prise de feu bromés s'élevait a environ 200 000
tonnes en 2003 (BSEF, 2006), dont prés de 60% sous la forme de TBBPA, plus de 30% sous la
forme de PBDE et 5 a 10% sous la forme d’HBCD.

Les PBDE sont utilisés comme des additifs dans la fabrication de ces produits manufacturés et
sont donc susceptibles de se déplacer dans la matrice de polymére et d’en étre rejetés,
contrairement aux retardateurs de flamme bromés dits réactifs (TBBPA) qui sont structurellement
liés a la matrice dans laquelle ils sont incorporés.

Les PBDE sont obtenus par bromation du diphényle éther, les conditions de synthése
déterminant le degré d’halogénation des molécules. Jusqu’en 2004, les mélanges commerciaux
de PBDE autorisés et les plus utilisés sur le marché étaient le déca-BDE (contenant un faible
pourcentage d’octa et de nona-BDE), I'octa-BDE (en réalité un mélange d’octa- et d’hepta-BDE)
et le penta-BDE.

Les penta-BDE, octa-BDE et déca-BDE sont incrits dans le programme européen d'évaluation

des substances existantes ; le penta- et I'octa-BDE ont fait l'objet d'un classement par I'Union
européenne :
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- le penta-BDE est classé nocif (Xn, R48/21/22 et R64 : risque possible pour les bébés nourris
au lait maternel) et aussi trés toxiques pour les organismes aquatiques (N, R50-53) ;

- l'octa-BDE est classeé toxique (T, R61 : risque pour la grossesse d'effets néfastes pour I'enfant
et R62 : risque possible d'altération de la fertilité).

Aucun classement n'a été retenu pour le déca-BDE.

De plus, la mise sur le marché de produits ou d'articles contenant des concentrations supérieures
a 0,1 % en masse d'octa-BDE et de penta-BDE est interdite au sein de I'Union européenne
depuis le 15 aolt 2004 (directive 2003/11/CE). Seul le déca-BDE reste donc autorisé.
Cependant, méme si l'utilisation du penta-BDE et de I'octa-BDE ne concerne plus directement
I'Union européenne, il est estimé que ces mélanges représentent environ 25% de la production
de PBDE mondiale (Darnerud, 2001).

Du fait de leur large utilisation et de leur caractére rémanent, les RFB peuvent se retrouver dans
I'environnement et contaminer la chaine alimentaire.

Afin de procéder a l'évaluation des risques pour le consommateur liés a la présence des
retardateurs de flamme bromés dans les denrées alimentaires, un état des connaissances a été
établi tant en matiere d'effets de ces molécules sur la santé qu'en matiére de contamination des
denrées et d'exposition de la population. La réflexion qui ne porte que sur les seuls PBDE, a été
organisée autour des points suivants :

- une présentation des principales données toxicologiques sur les PBDE en soulignant les
insuffisances des données pour définir une valeur toxicologique de référence,

- les sources d'exposition connues et les données de contamination alimentaire disponibles en
France et dans la littérature,

- les niveaux d'imprégnation rapportés dans la littérature,

- l'identification des couples matrice-analyte en vue d'orienter un plan de surveillance/contréle,

- l'identification d'une méthode d'analyse.

2 LA STRUCTURE DES PBDE

Les PBDE sont des molécules organo-halogénées ayant pour structure commune un squelette
diphényle éther ou chacun des cycles aromatiques est substitué par 0 a 5 atomes de brome, soit
entre 1 et 10 bromes pour I'ensemble de la molécule. Isoméres compris, cette famille de
composés comprend en théorie 209 molécules différentes (nomenclature IUPAC des PBDE :
annexe 2), exactement comme pour les PCB (polychlorobiphényles). De méme que pour les
PCB, le nombre d'isoméres effectivement présents dans les spécialités synthétisées par
I'industrie est inférieur a 209.

PBDE

Les PBDE sont des composés chimiques relativement stables du point de vue physico-chimique.
Selon le degré de bromation, leur point d’ébullition est compris entre 310 et 425°C. Ces
molécules sont peu solubles dans I'eau, surtout dans le cas des congénéres les plus bromés.
Leur coefficient de pratage octanol/eau ou K, est compris entre 4,3 et 9,9, ce qui favorise leur
bioaccumulation dans les tissus gras. Les données relatives au devenir des RFB dans
I'environnement sont trés limitées, des études étant actuellement en cours a I'échelle européenne
(programme FIRE). Molécules de poids moléculaire élevé, le déca-BDE, mais aussi les nona- et
octa-BDE, sont supposés présenter un faible potentiel de bioaccumulation. Cependant, on sait
que sous l'effet du rayonnement UV, le déca-BDE perd rapidement un ou plusieurs atomes de
brome et qu'il peut par conséquent se dégrader pour produire I'ensemble de la série des
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polybromodiphényle éthers ainsi que les furanes correspondants (Watanabe et al., 1986 ;
données récemment confirmées par Soderstrom et al., 2004 ; Debrauwer et al., 2005).

3 SOURCES D'EXPOSITION POUR L'HOMME

Trois sources d’exposition aux PBDE sont possibles :

- lingestion d’aliments contaminés,

- I'absorption par voie cutanée (contact avec des matériaux ou tissus contenant des PBDE),

- Ilinhalation.

Pour les deux derniéres sources, il convient de considérer séparément le cas des personnes
exposées dans le cadre de leur activité professionnelle (usines de production, de démantélement
de produits électroniques, ...), qui ne sera pas abordé ici, de celui de la population générale.

Pour la population générale en Europe, I'alimentation serait le principal vecteur d’exposition aux
PBDE. Cependant, I'exposition par voie aérienne devra étre évaluée au regard de récentes
publications faisant état de la présence de PBDE, et surtout de PBDE de poids moléculaire éleve,
dans les poussiéres domestiques. Les données sont pour l'instant essentiellement disponibles
pour ’Amérique du Nord (Stapleton, 2005). La présence de PBDE dans les poussieres peut étre
due aussi bien a une contamination aérienne qu'a un usage de ces composés pour divers
matériels domestiques, dont les tissus de revétement, tapis et moquettes. Il est actuellement trés
difficile d’estimer la portée de ces résultats et d’évaluer I'importance relative de cette source de
contamination par rapport aux apports alimentaires. Ce d’autant plus que les niveaux résiduels
de PBDE sont beaucoup plus élevés en Amérique du Nord qu’en Europe.

4 DONNEES TOXICOLOGIQUES

Plusieurs instances ont réalisé des évaluations des PBDE, en se fondant essentiellement sur des
données publiées dans la littérature (IPCS-OMS, 1994, ATSDR, 2004, JECFA, 2005, UK-COT,
2004). Si ces substances chimiques ont fait I'objet d'études dans le cadre de dossiers
d'enregistrement, notamment au titre de la directive 67/548/CEE relative aux nouvelles
substances et du réglement (CEE) n° 793/93 concernant I'évaluation et le contrOle des risques
présentés par les substances existantes, ces études ne sont pas disponibles dans la littérature
ouverte.

Les données toxicologiques disponibles sont généralement anciennes et émanent pour une
grande partie des firmes productrices (Darnerud, 2003, Gill et al., 2004). Pour la plupart, il s’agit
d’études non réglementaires conduites le plus souvent en dehors du cadre des Bonnes Pratiques
de Laboratoire (Hardy, 2002). Par ailleurs, ces études portent généralement sur des mélanges
commerciaux de PBDE, plutét que des PBDE isolés. Sauf mention contraire, les paragraphes ci-
dessous reprennent les résultats établis pour les mélanges commerciaux, pour lesquels les
proportions respectives des différents PBDE sont indiquées lorsqu’elles sont mentionnées dans
la littérature.

Les données toxicologiques présentées dans ce document reprennent les points essentiels issus
de l'analyse des documents du JECFA et de 'ATSDR et d'une revue sur les PBDE de Darnerud
publié¢e en 2001. La monographie rédigée dans le cadre de la réévaluation des substances
existantes (réglement (CE) n° 793/93), disponible sur le site de la Commission européenne,
n'apporte pas d'éléments nouveaux par rapport aux évaluations du JECFA et de 'ATSDR.

4.1 Données cinétiques

Absorption

La premiére étude proposant une quantification de I'absorption du déca-BDE a été réalisée chez
le rat, aprés administration orale de 1 a 5000 mg/kg de déca-BDE marqué au [14C] (El-Dareer et
al. 1987), Les auteurs concluaient a une faible absorption du déca-BDE, les résidus détectés
dans les feces et les intestins totalisant 99% de la dose 72 heures aprés I'administration, alors
que le foie en contenait 0,45% et I'ensemble des tissus moins de 1%. Les conclusions de cette
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étude, ainsi que de précédents résultats (Norris et al., 1975 ; NTP, 1986), ont longtemps été
utilisées comme argument pour conclure a une trés faible biodisponibilit¢é du déca-BDE (i.e.
inférieure a 1%), bien que rien ne permette d’exclure une absorption plus importante du déca-
BDE, notamment une biotransformation hépatique et une excrétion biliaire des métabolites
formés.

D'autres données plus récentes sur la voie orale démontrent clairement que la biodisponibilité du
déca-BDE est plus élevée chez le rat. En 2003, des expérimentations utilisant une dose de 2
mg/kg concluent & une biodisponibilité minimale de 10%, pour Mérck et al., et de 26%, pour
Sandholm et al.

Les données relatives a I'excrétion biliaire du déca-BDE qui varie autour de 10% de la dose
administrée (El-Dareer et al., 1987 ; Morck et al., 2003) confirment, indirectement, également une
biodisponibilité largement supérieure a 1%.

Dans le cadre du programme AFSSET RD-2004-011, une étude de métabolisme a été menée
chez des rattes Wistar gestantes recevant une administration quotidienne par voie orale de 1,95
mg/kg de [14C]-déca-BDE, de J16 a J19 de la gestation ; les bilans métaboliques indiquent une
absorption supérieure a 18% (radioactivité présente dans les tissus et dans la carcasse) ce qui
confirment qu’une proportion non négligeable du déca-BDE est absorbée chez le rat aprés
administration per os (Riu et al., 2006).

Concernant les autres PBDE, les résultats disponibles permettent de supposer que I'absorption

orale est supérieure a celle du déca-BDE, en relation inverse avec le nombre d’atomes de brome

portés par la structure diphényle éther. Toutefois, les données relatives a des PBDE purs sont
peu nombreuses et les études les plus anciennes n'ont été menées qu'avec des mélanges
commerciaux :

- aprés administration orale de tétra-BDE (BDE-47) a des rats et a des souris, Orn et Klasson-
Wehler (1998) ont montré que pour les deux espéces, les résidus tissulaires représentaient
environ 80% de la dose administrée, permettant indirectement de conclure a une trés bonne
absorption ;

- pour les penta-BDE, la biodisponibilit¢ minimale d’'un mélange commercial de congéneéres
(DE-71) administré par voie orale a des rats Sprague-Dawley a été estimée a plus de 36%
(foie et carcasse) (Hakk et al., 2001 ; Hakk et Letcher 2003). Ces données ont été récemment
confortées par une étude plus spécifique du BDE-100 (Hakk et al., 2006), montrant que 72
heures aprés administration du produit radio-marqué, plus de 70% de la dose administrée
sont présents dans les tissus ;

- pour I'octa-BDE (mélange commercial DE-79), une étude réalisée par la méme équipe chez le
rat a montré qu’au minimum 23% de la dose administrée étaient retrouvés dans les tissus
(foie et carcasse) chez des rats exposés par voie orale sur une période de 21 jours (Huwe et
al., 2002).

Distribution

Concernant le déca-BDE, I'étude de référence pour la voie orale chez le rat (Sprague-Dawley,
males) est celle de Mérck et al. (2003). Aprés administration d’'une dose unique de 2 mg/kg de
[14C]-déca-BDE, ces auteurs ont montré que les niveaux résiduels les plus élevés étaient
trouvés dans le foie (ca. 0,5 ppm), mais surtout au niveau des glandes surrénales (ca. 1,2 ppm)
trois jours aprés administration. Des valeurs voisines de 0,15 et 0,10 ppm ont été déterminées
respectivement pour le rein et le tissu adipeux, les niveaux résiduels dans tous les autres tissus
étant inférieurs a 0,07 ppm.

Les résultats récents de Riu et al. (2006) aprés administration de doses répétées de déca-BDE
(1,95 mg/kg) a des rattes Wistar pendant la gestation confirment que le tissu cible est le foie
(distribution supérieure a 6% de la dose administrée, soit supérieure a 11 ppm d’équivalent déca-
BDE). Les concentrations résiduelles mesurées dans les glandes surrénales sont encore plus
élevées (33 ppm) et les ovaires sont également un tissu cible (16 ppm). Les niveaux résiduels
détectés sont inférieurs (0,1 a 3,9 ppm). Par ailleurs, entre 0,4 et 0,5 % de la radioactivité
administrée sont retrouvés dans les feetus (ensemble de la portée) et dans le placenta (somme
des placentas).
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Contrairement a ce qui est constaté pour le déca-BDE, le tissu adipeux apparait étre un site de
stockage important pour les congénéres moins bromés (Orn and Klasson-Wheler, 1998 ; Hakk et
al., 2002 ; Staskal et al., 2006). Toutefois, les études actuellement disponibles ne permettent pas,
pour la plupart, de déterminer si le composé est retenu sous sa forme parent ou sous forme de
métabolite(s).

Chez la souris, aprés injection de [14C]-BDE-47, -BDE-85 et -BDE-99, la radioactivité se
concentre dans le tissu adipeux, le foie, les surrénales, les ovaires, le poumon et le cerveau. 16
jours aprés l'injection, la radioactivité est principalement retrouvée dans les tissus adipeux, le
foie et le poumon. La distribution n'apparait pas différente selon les congénéres. Dans le cas de
souris gravides, le passage vers le foetus semble faible mais n'a pas été quantifié. En revanche,
chez des souris allaitantes, l'injection d’'un mélange de penta-BDE ([14C]-BDE-85 et -BDE-99)
montre un passage élevé dans le lait et un transfert de 20 % de la dose a I'ensemble de sa
portée (Darnerud et al., 2006). Chez le rat, I'induction d’enzymes hépatiques et la diminution du
taux de T4 chez les feetus montrent un passage transplacentaire lors de I'exposition des meéres a
un mélange commercial de tétra- et penta-BDE (DE 71) (Zhou et al., 2002).

Métabolisme

Aprés administration orale de [14C]-déca-BDE chez le rat, Sandholm et al. (2003) ont mis en
évidence 13 métabolites plasmatiques, incluant des métabolites hydroxylés et/ou méthoxylés de
nona-, octa-BDE et hexa-BDE. Les structures exactes des métabolites formés (position
d’oxydation et/ou de débromation) n’ont pu étre établies formellement, compte tenu des difficultés
analytiques. De méme, leur quantification n’a pas pu étre réalisée. L'étude de El-Dareer et al.
(1987) avait suggéré que les résidus du déca-BDE excrétés par voie fécale contenaient de 1 a 28
% de résidus de métabolites (non identifiés) du déca-BDE avec une implication possible de
biotransformations d’origine bactérienne, notamment pour les processus de débromation.
Cependant, la mise en évidence de voies de métabolisation oxydatives va dans le sens d’'une
métabolisation par les cytochromes P450 hépatiques. La présence plasmatique de métabolites
hydroxylés a également été démontrée chez le rat aprés administration intrapéritonéale d’'un
mélange de PBDE (Malmberg et al., 2005).

Parmi les résidus de déca-BDE excrétés dans les féces 3 jours aprées exposition, 65 % de la dose
étaient présents sous forme de meétabolites, dont 8 composés phénoliques, mais sans que la
structure de ces métabolites puisse étre précisée a ce jour (Moérck et al., 2003).

Les premiers profilages (par radio-chromatographie) d’extraits tissulaires provenant de rats traités
avec du [14C]-déca-BDE n'ont été rendus disponibles que récemment (Riu et al., 2006). lIs
démontrent la présence de 5 a 15% de métabolites dans les différents compartiments tissulaires,
ainsi que dans le compartiment feetal.

L’élimination du déca-BDE est rapide chez le rat. La demi-vie, aprés administration par voie intra-
veineuse, a été estimée a 58 heures (Sandholm et al., 2003). Chez 'homme, la demi-vie du
déca-BDE est estimée entre 7 et 14 jours.

Dans le cas du penta-BDE (BDE-99), les métabolites fécaux ont été partiellement identifiés en
tant que 2 mono-OH-penta—BDE et 2 mono-OH-tétra—BDE, indiquant une débromation in vivo. La
présence d’'une fraction non extractible de résidus suggeére la formation d'intermédiaires réactifs
fixés de maniére covalente (Hakk et al., 2002 ; Hakk et Letcher, 2003).

Concernant le tétra-BDE (BDE-47), 6 métabolites hydroxylés ont été mis en évidence dans les
fécés et les tissus de rongeurs, le composé parent restant majoritaire (Orn et Klasson-Wehler,
1998). Aprés administration orale de BDE-47 a des rats, I'analyse des féces par chromatographie
a permis d'identifier 6 tétra-OH-BDE et 3 tri-OH-BDE (Marsh et al., 2006). Chez la souris,
I'excrétion n’est pas limitée a la voie fécale puisqu’un tiers de la dose est retrouvé dans I'urine
5 jours aprés exposition, contre moins de 1% chez le rat (Orn et Klasson-Wehler, 1998 ; Staskal
et al., 2006).

Les durées de demi-vie du tétra-BDE, aprés administration par voie orale chez la souris, ont été

estimées a 1,5 j (t1/2a) et 23 j (t11/2b), cette derniére valeur laissant suggérer un potentiel de
bioaccumulation (Staskal et al., 2006).
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Bilan cinétique

En conclusion, les études traitant de la (toxico)cinétique des PBDE sont encore trop peu
nombreuses. Elles ne concernent qu’'un nombre limité de congénéres, souvent étudiés en
mélange, et mettent en évidence une biodisponibilité variable selon le degré de bromation, une
tendance a la rétention dans le tissu adipeux pour les composés les moins bromés, et des
niveaux résiduels importants pour le déca-BDE dans les surrénales et les ovaires. Ces études
indiquent également la présence de métabolites hydroxylés et méthoxylés, dont la structure
exacte et la présence dans les différents tissus n’ont pu étre généralement déterminées.

Il convient de souligner les points suivants :

- la possibilité que les PBDE en général (Hakk et al., 2002; Marsh et al., 2006), et le déca-BDE
en particulier (Sandholm et al., 2003 ; Mérck et al., 2003, Riu et al., 2006) puissent subir une
débromation in vivo ne peut étre écartée au vu des études réalisées chez le rat. Or, les
résultats de dosage des PBDE dans les aliments et chez 'homme concernent le plus souvent
des composés portant de 4 a 7 bromes ;

- les métabolites correspondants n’ont que rarement été recherchés ;

- les profils de distribution tissulaire ne sont pas disponibles a I'exception d’une étude réalisée
chez la ratte en gestation ;

- les données sur le passage placentaire sont insuffisantes ainsi que les données sur le
passage dans le lait (rapport plasma/lait non communiqué) ; chez le rat Wistar, environ 1%
d’'une dose orale de 1,95 mg/kg sont retrouvés dans les foetus (0,4%) et les placentas (0,5%)
(Riu et al., 2006) ;

- les données sur les demi-vies tissulaires et d’élimination respectives de chaque PBDE sont
également insuffisantes. On peut cependant noter que pour les congénéres de 4 a 6 bromes,
la demi-vie vie semble augmenter avec le nombre de brome alors que pour les congénéres de
6 a 8 bromes, la demi-vie diminuerait avec le nombre de brome (ATSDR, 2004) ;

- les données permettant de statuer sur I'efficacité de I'absorption pulmonaire sont inexistantes
pour le déca-BDE, alors que la voie d’exposition aérienne pourrait étre envisagée (cf sources
d’exposition) ;

- les métabolites méthoxylés des PBDE, dont la présence a été démontrée chez des espéces
sauvages de poisson (Sinkkonen et al., 2004) et de mammiféres marins (Marsh et al., 2005),
pourraient non seulement étre des produits de biotransformation des PBDE, mais aussi des
composés d’origine naturelle, générés au niveau du biotope marin (Vetter et al., 2001). La
compréhension de leur mécanisme de formation est donc essentielle pour pouvoir estimer
limportance de I'exposition reliée de fagon non équivoque a des sources anthropogéniques ;

- la présence de niveaux résiduels conséquents dans les glandes surrénales (Morck et al.,
2003 ; Riu et al., 2006) ainsi que dans les ovaires (Riu et al., 2006), chez le rat, aprés
administration de déca-BDE par voie orale, souléve des questions supplémentaires dans
I'hypothése de la présence de métabolites ou de composés parentaux biologiquement actifs.

4.2 Toxicité aigué

La DL50 par voie orale chez le rat est élevée : supérieure a 5 g/kg pour le déca-BDE, supérieure
a 10 g/kg pour l'octa-BDE et entre 0,5 et 5 g/kg pour le penta-BDE avec des effets tels que
ralentissement de la croissance, diarrhée, piloérection, tremblements, rougeurs pré-oculaires et
péri-nasales, atteinte hépatique et de la muqueuse gastrique (Norris et al., 1975 ; IPCS 1994 ;
JECFA 2005).

Le déca-BDE n’est pas irritant pour la peau et I'octa-BDE est faiblement irritant.

Concernant la voie respiratoire, aucune mortalité n’a été observée chez des rats exposés 8 h/j
pendant 14 j a des poussiéres ayant une concentration en octa-BDE de 174 mg/ms. Les effets
observés comprennent une augmentation du rythme respiratoire (réversible), une légére irritation
nasale sans altération histologique des poumons et une atteinte hépatique (ATSDR, 2004).
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Toxicité subchronique et chronique

Diverses études de 14 jours a 103 semaines ont été réalisées par voie orale chez les rongeurs
(rat ou souris) avec le déca-, l'octa- et le penta-BDE. Des effets toxiques sont observés
principalement sur le foie, le rein et la thyroide.

Cependant, les études disponibles ne concernent qu’'un nombre limité de congénéres et une
grande partie d’entre elles portant sur des PBDE en mélange, il n'est pas possible d’imputer tel
ou tel effet a un congénére en particulier. A cela, s’ajoutent certaines études non interprétables
car les doses d’exposition sont exprimées par kg d’aliment sans précision de la dose ingérée. Le
tableau 1 rassemble les principales études de toxicologie sur les PBDE.

Tableau 1 : Principales études de toxicologie sur les PBDE

Congéneére

Espéce, durée

PBDE de I'é Effet critique NOAEL/DSENO | LOAEL/DMENO | Références
e I’étude
Déca-BDE Rat SD Atteinte hépatique, 8 mg/kg p.c./j 80 mg/kg p.c./j | Norris, 1973 ;
77,4% 30]j hyperplasie thyroidienne Norris et al.,
+21,8% de 1975
nona-BDE
+0,8%
d’octa-BDE
Déca-BDE Souris B6C3F1 | Hypertrophie hépatique et | < 3200 mg/kg NTP, 1986
(94-99%) 103 sem thyroidienne p.c./j
Rat Fisher Atteinte hépatique, <1200 mg/kg NTP, 1986
344/N acanthose du pré-estomac, | p.c./j
103 sem atteintes du pancréas, de la
rate et du tissu lymphoide
Déca-BDE Rat SD Aucun effet toxique observé | 1000 mg/kg Hardy et al.,
(97%) Femelle chez les foetus ni chez les | p.c./j 2002
20j meres
Octa-BDE Rat SD Lésions histologiques du - 8 mg/kg p.c./j Norris, 1973 ;
30]j foie et du rein, hyperplasie Norris et al.,
thyroidienne 1975
Penta-BDE Souris B57BL | Augmentation du poids 36 mg/kg p.c./j |72 mg/kg p.c./j |Fowles etal.,
et tétra-BDE | 14 relatif du foie et du thymus, 1994
mélange diminution de T4
commercial
DE-71 Rat Wistar Induction des enzymes 3 mg/kg p.c./j 30 mg/kg p.c./j | Stoker et al.,
58,1 % penta | males 31 j hépatiques de phase | et I, 2004
24,6 % tétra | femelles 20 j retard de la maturité
sexuelle, diminution de T4
Rat Chez les meres et les 1 mg/kg p.c./j 10 mg/kg p.c./j |Zhou et al.,
Long Evans petits : induction des 2002
femelles 36 j enzymes hépatiques de
phase | et Il, diminution de
T4
Tétra-BDE Rat SD et Diminution de la T4, vit-A 18 mg/kg p.c./j Hallgren et al.,
Souris B57BL | hépatique, induction des 2001
femelles 14 j enzymes de phase |

DSENO : dose sans effet nocif observé ; DMENO : dose minimale avec effet nocif observé

Les études n’indiquent pas de véritables doses sans effet toxique. Seule une valeur de 8 mg/kg
p.c./j provient d'une étude de 30 jours chez le rat avec un mélange de déca-, nona- et octa-BDE
mais avec seulement 5 animaux par sexe et par dose. Des effets toxiques sont observés pour
des doses a partir de 80 mg/kg p.c./j pour un mélange de déca- et de nona-BDE, a partir de 80
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mg/kg p.c./j pour I'octa-BDE et de 18 mg/kg p.c./j pour le tétra-BDE (références dans le tableau).
La toxicité tendrait a décroitre avec I'augmentation du nombre de brome.

Dans pratiquement toutes les études, les manifestations hépatiques surviennent a des doses
plus faibles que celles pour lesquelles on observe les atteintes thyroidiennes, la toxicité étant
plus marquée chez les animaux males. Les effets hépatiques se traduisent essentiellement par
une hypertrophie et une vacuolisation des hépatocytes, quelques foyers de nécrose, une
pigmentation des cellules de Kupffer et des adéno-carcinomes. Les effets thyroidiens se
caractérisent par une hypertrophie/hyperplasie des cellules folliculaires et des adéno-carcinomes.
Le lien entre effets toxiques aux niveaux hépatique et thyroidien est trés fréquent chez le rongeur
et particulierement chez le rat en raison de l'effet inducteur des enzymes hépatiques par les
xénobiotiques.

Un effet inducteur des PBDE est observé au niveau des enzymes de phase | (cytochrome P-450)
in vitro (Chen et al., 2001) et in vivo chez la souris, a partir 18 mg/kg p.c./j de tétra-BDE (Hallgren
et al., 2001). Une induction de I'UDPGT est également rapportée chez les petits de parents
exposés a 30 mg/kg p.c./j d’'un mélange commercial (DE 71) de tétra- et penta-BDE (Zhou et al.,
2002 ; Stoker et al., 2004).

Parmi les autres effets, certains méritent éclaircissement, notamment les baisses des principaux
parameétres érythrocytaires ainsi que la survenue de porphyrie particulierement nette avec le
penta-BDE.

Des études indiquent une atteinte de certaines fonctions immunitaires. Il convient d’étre
néanmoins prudent dans l'interprétation des résultats car les effets observés chez I'animal dans
ce domaine sont rarement prédictifs de ce qui est observé chez 'lhomme. Par ailleurs, les études
en doses répétées n‘ont apparemment pas indiqué de signes d’appel concernant des organes
cibles comme la rate, le thymus, les ganglions lymphatiques. Dans I'étude du NTP (1986), une
fibrose de la rate et une hyperplasie des tissus lymphoides sont observées a la forte dose de
déca-BDE chez les males (2240 mg/kg p.c./j, 103 semaines). Cependant, ces effets sont obtenus
avec des doses trés élevées sans commune mesure avec les doses auxquelles 'homme pourrait
étre exposé.

Une sensibilité plus élevée des foetus et des nouveaux-nés est notée dans de nombreuses
études chez le rongeur, avec des effets neurologiques détectés a I'dge adulte (hyperactivité,
altération du comportement spontané) (Branchi et al., 2003 ; Kuryama et al., 2005 ; Staskal et al.,
2006 ;Viberg et al., 2006).

Concernant la voie respiratoire, les données sont insuffisantes. Pourtant cette voie ne doit pas
étre négligée compte tenu de la présence de PBDE dans les poussiéres domestiques (Stapleton,
2005). Les effets toxiques observés dans des études de 13 semaines chez le rat exposé a de
locta-BDE (1,1 & 202 mg/m®), comprennent une hyperplasie des cellules & mucus, une
inflammation chronique alvéolaire, une atteinte hépatique et des altérations des ganglions
lymphatiques, une diminution du taux plasmatique de T4 et une augmentation du taux de TSH
(ATSDR, 2004).

4.4 Génotoxicité

Les quelques informations disponibles portent essentiellement sur le déca-BDE qui ne semble
pas présenter de potentiel génotoxique in vitro. Dans les tests de mutagenése in vitro, le déca-
BDE n'induit pas de mutations géniques sur 4 souches bactériennes (TA98, TA100, TA1535 ou
TA1537) ni sur des cellules de mammiféres (lymphome de souris). Aucune induction d’échanges
de chromatides sceurs ni d’aberrations chromosomiques (cellules CHO) n'est observée (NTP
1986).

Pour le penta-BDE (BDE-99), les essais de mutagénicité sur S. typhimurium (TA98, TA100) et E.
coli (WP2 uvrA) et de clastogénicité sur A. cepa sont négatifs (Evandri et al., 2003).
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Les seuls résultats positifs rapportés proviennent de I'étude de Helleday et al. (1999), dans
laquelle I'exposition in vitro de cellules de hamsters chinois SPD8 et Sp5 V79 a du tétra-, du di- et
du mono-BDE (BDE-47, BDE-12 ou BDE-1) entraine une augmentation de l'activité de
recombinaison génétique au locus HGPRT. Toutefois, [Iinterprétation de ce type de
recombinaison reste a clarifier (Darnerud et al., 2001 ; JECFA, 2005).

Dans sa monographie, I'lPCS (1994) rapporte des résultats in vitro négatifs pour I'octa-BDE
(mélange commercial) dans des études non détaillées de 1987, concernant la synthése non
programmée d’ADN sur des fibroblastes humains (WI-38), la mutation génique sur
S. typhimurium et Saccharomyces cerevisiae et 'échange de chromatide sceur dans les cellules
ovarienne de hamster chinois. Des résultats in vitro négatifs sont également rapportés pour le
penta-BDE (mélange commercial) pour la mutation génique sur S. typhimurium (TA98, TA100,
TA1535, TA1537) et S. cerevisiae.

Aucune étude pertinente n'est disponible in vivo.

4.5 Cancérogenése

En dépit d'une méthodologie incompléte (seulement 2 doses testées et de ce fait absence de
NOAEL et impossibilité d’évaluer un effet-dose), les seules études a prendre en considération
sont celles du NTP (1986). Chez le rat Fisher ayant regu pendant 103 semaines du déca-BDE
(pureté : 94-99 %) a la dose de 1120 et 2240 mg/kg p.c./j (méles) et 1200 et 2550 mg/kg p.c./j
(femelles), le NTP rapporte une incidence accrue de nodules hépatiques néoplasiques (chez les
males et les femelles) sans élévation significative des carcinomes. Dans une étude similaire
réalisée chez la souris B6C3F1 (3200 et 6650 mg/kg p.c./j pour les males et 3760 et 7780 mg/kg
p.c./j pour les femelles), le NTP rapporte une incidence accrue d'adéno-carcinomes hépatiques
combinés chez les males mais les carcinomes seuls ne sont pas significativement augmentés.
Des hyperplasies des cellules folliculaires de la thyroide sont observées chez les males. Au bilan,
ces études n'apportent pas de preuves suffisantes pour considérer le déca-BDE comme
cancérogene. Le Centre International de Recherche sur le Cancer a classé le déca-BDE dans le
groupe 3 (preuves insuffisantes chez I'hnomme et chez I'animal). Les tumeurs hépatiques et
thyroidiennes semblent s’inscrire dans un contexte d’induction enzymatique pouvant étre
considéré comme spécifique de I'espéce.

Aucune donnée n'est disponible pour les autres congénéres.

4.6 Etude des fonctions de reproduction et sur le développement

Les études portant sur I'évaluation des fonctions de reproduction sont trés incomplétes, aucune
étude spécifique n'étant disponible concernant I'embryotoxicité, la péri- et post-natalité, ou
I'impact sur les descendants (étude multi-générations). En outre, la plupart des études ont été
réalisées sur des mélanges commerciaux sans aucune précision concernant la composition.

Concernant le déca-BDE, une étude de fertilité chez le rat exposé pendant 60 jours avant
I'accouplement, durant la gestation et pendant la lactation a 100 mg/kg p.c./j d'un mélange
commercial (77,4 % de déca-, 22,8 % d'octa- et 0,8 % de nona-BDE) ne montre pas d'effets sur
les principaux parametres de la reproduction ni d'effets toxiques sur la mére ou les petits (Norris
et al., 1975). Ces résultats sont confirmés par une étude de développement conduite selon les
lignes directrices OCDE jusqu’a 1000 mg/kg p.c./j d’'un mélange commercial (97 % déca-BDE)
(Hardy et al., 2002).

Une baisse de la production de sperme et du nombre de spermatozoides est observée chez des
rats adultes dont les meéres ont été traitées avec du penta-BDE (BDE-99) par gavage au 6°™ jour
de gestation (60 ou 300 mg/kg p.c.) sans qu’il n’y ait de conséquence sur leur fertilité (Kuriyama
et al., 2005). Toutefois, les auteurs rappellent que la production de sperme chez le rat peut étre
réduite de 90 % sans compromettre la fertilité, ce qui n’est pas le cas chez 'homme.



Afssa — Saisine n° 2005-SA-0090

Cependant, des travaux plus récents montrent des effets sur le développement sexuel de rats
dont les méres ont été traitées avec du penta-BDE (BDE-99) par injection sous cutanée (1 ou 10
mg/kg p.c./j de penta-BDE) au cours de la gestation (G10 a G18) (Lilienthal et al., 2006). Une
altération des tissus ovariens dans la génération F1 dés 60 pg/kg p.c. et des anomalies osseuses
dans la génération F2 ont également été observées aprés administration unique au 6°™ jour de
gestation (Talsness et al., 2005).

Chez le lapin, un retard d’ossification est également observé a la dose maternotoxique de
15 mg/kg p.c./j d'un mélange d'octa-BDE (G7 a G19), mais aucun effet a 5 mg/kg p.c./j (Breslin et
al., 1989)

4.7 Etude des fonctions endocrines

Tres récemment, des travaux ont mis en évidence des effets du penta-BDE (BDE-99) sur les
fonctions endocrines, se traduisant par une diminution de la distance ano-génitale, des
concentrations d’hormones sexuelles stéroidiennes, du nombre de follicules ovariens, du poids
de la thyroide et une augmentation de la préférence sucrée chez le méale (indice de féminisation).
Ces effets ont été observés chez des rats adultes dont les meres ont été traitées par injection
sous cutanée avec du penta-BDE (1 ou 10 mg/kg p.c./j) au cours de la gestation (G10 a G18).
Les auteurs notent que ces effets ont été détectés a I'dge adulte, soit bien aprés l'arrét de
I'exposition au penta-BDE, démontrant la persistance des effets (Lilienthal et al., 2006).

Stoker et al. avaient déja mis en évidence en 2004 un retard dans la maturation sexuelle chez le
rat male et femelle, aprés exposition dés le sevrage et durant 20 a 31 j a 60 mg/kg p.c./j d’'un
mélange commercial de tétra- et penta-BDE (DE 71), qui pourrait étre la conséquence d’effets
sur la thyroide, celle-ci se révélant particulierement sensible aux PBDE.

Ainsi, apres exposition a ce méme mélange commercial (DE 71) ou a du tétra-BDE (BDE-47),
une diminution du taux de T4 est rapportée a maintes reprises chez le rat et la souris, sans effet
sur les taux de T3 et TSH ou bien uniquement chez le méale. Une modification histo-pathologique
de la thyroide est observée a partir de 60 mg/kg p.c./j aprés 20 a 31 j d’exposition au DE-71
(Fowles et al., 1994 ; Hallgren et al., 2001 ; Zhou et al., 2002 ; Stoker et al., 2004). Le taux de T4
est également diminué chez les foetus dont les méres sont intoxiquées, avec un retour a des
valeurs normales 15 j aprés le sevrage, correspondant a 'arrét de I'exposition par I'allaitement
(Zhou et al., 2002).

L'étude de I'activité biologique des PBDE n’est qu’a son début, les premiers résultats montrant
que certains congénéres sont actifs in vitro. Par exemple, les BDE-19, -100, -155 et -49 sont des
antagonistes présentant une bonne affinité pour les récepteurs AR (récepteur aux androgénes) et
PR (récepteur aux progestérone) et des agonistes ayant une affinité pour le récepteur ER alpha
(récepteur des oestrogenes). lIs inhibent I'activité de I'estradiol sulfotransférase et présentent des
effets potentialisateurs sur la prolifération induite par T3 des cellules GH3 (Hamers et al., 2006).
Certains métabolites hydroxylés des PBDE (en fonction de leur stéréochimie) pourraient étre des
perturbateurs endocriniens (Meerts et al., 2000 et 2001).

L’'un des mécanismes proposés est une compétition des PBDE avec la T4 pour les récepteurs de
la transthyrétine (TTR), la principale protéine de transport des hormones thyroidiennes chez le
rat, toutefois sa signification pour 'lhomme reste a déterminer (JECFA, 2005).

Enfin, le DE-71 a montré un potentiel anti-androgéne dans le test de Hershberger chez le rat
immature (Stoker et al., 2005).

Dans sa synthése de 2005, le JECFA suggére que les effets dépendants du récepteur Ah
pourraient étre dus a la présence de contaminants de type dioxine dans les mélanges
commerciaux.

En conclusion, des altérations hormonales sont rapportées avec certains PBDE. Concernant la

thyroide, si les effets directs ne sont pas systématiquement extrapolables a 'homme, les effets
indirects résultant de modifications hormonales thyroidiennes peuvent avoir un impact certain sur
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les fonctions de reproduction et plus particuliérement sur le déroulement de la maturation
sexuelle, sur le développement de I'embryon et sur l'activité neuro-comportementale des
nouveau-nés.

4.8 Conclusions

Les quelques études disponibles pour évaluer les effets toxiques des PBDE sur un nombre limité
de congénéres (principalement penta-, octa- et déca-BDE) montrent que le foie, le rein et la
thyroide sont les organes cibles de l'action toxique de ces molécules. Cependant leur pouvoir
inducteur démontré permet de nuancer la toxicité observée au niveau du foie et de la thyroide en
terme d’extrapolation & 'homme. Certaines études suggérent que les PBDE pourraient exercer
un impact sur le systéme nerveux et sur les fonctions immunitaires. Les données de génotoxicité
et de cancérogenese sont trop limitées pour formuler une conclusion définitive sur ces deux
points. Enfin, les résultats de différentes études convergent pour considérer les PBDE comme
des perturbateurs endocriniens potentiels.

D'une fagon générale, les données de la littérature restent trop superficielles ou trop anciennes
pour une analyse pertinente de ces aspects en raison d'imprécisions méthodologiques déja
précédemment citées. Aucune expérimentation n’a été a ce jour réalisée chez le non-rongeur.
Des études réalisées selon des protocoles reconnus internationalement portant sur les
congénéres les plus fréquemment retrouvés dans l'alimentation et dans I'environnement et
présentant un degré de pureté satisfaisant seraient nécessaires.

En conséquence, les études disponibles ne permettent pas d'identifier une dose toxicologique
expérimentale de référence qui puisse servir de fondement a la fixation d'une dose journaliére
tolérable.

5 DONNEES CHEZ L'HOMME : ETUDES D'IMPREGNATION

Bien que le déca-BDE demeure le seul mélange de PBDE dont I'utilisation est autorisée au sein
de I'Union européenne, les résultats concernant sa présence dans I'environnement et chez
I’'homme demeurent peu nombreux.

Les études publiées ou en cours visant a estimer les niveaux de PBDE présents chez 'homme
s'intéressent principalement aux PBDE maijoritairement retrouvés dans les tissus, a savoir des
tri-, tétra-, penta-, hexa- et hepta-BDE (# 28, 47, 99, 100, 153, 154, 183). Pour les niveaux
d’exposition aux octa-BDE, ainsi qu’aux nona-BDE et au déca-BDE, les données sont plus
limitées. Il en va de méme pour leurs métabolites. De fait, le dosage du déca-BDE (et dans une
moindre mesure des congénéres comportant 8 et 9 atomes de brome) est rendu difficile par son
poids moléculaire élevé et sa solubilité trés limitée, y compris dans les solvants organiques.

Aucune donnée relative aux niveaux d'imprégnation de la population frangaise n’est a ce jour
disponible. Toutefois, un programme de recherche (AFSSE, RD-2004-011) est actuellement en
cours. Les études actuellement menées au niveau européen sont basées sur des échantillons
néerlandais, norvégiens et tcheques (programme "FIRE"). Il est établi que les concentrations
tissulaires de PBDE chez I'homme sont, en régle générale, plus élevées en Amérique du Nord
que dans le reste du monde (Gill et al., 2004).

Les niveaux d'imprégnation humaine dans le monde ont été mesurés essentiellement dans le
tissu adipeux, le sang (plasma ou sérum) et le lait maternel.

Tissu adipeux

Les premiéres études ont été menées aux USA sur des échantillons collectés de 1980 a 1990,
montrant la présence d’hexa-, d’hepta-, d’octa- et de nona-BDE, a des valeurs moyennes
respectives de 0,21 ; 0,18 ; 0,65 et 1 ng/g de lipides (Stanley et al., 1991). Le déca-BDE n’a été
retrouvé qu’a des niveaux tres faibles et les PBDE a moins de 6 bromes n’ont pas été dosés.
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Depuis 1998, plusieurs études ont été réalisées pour évaluer le niveau d'imprégnation du tissu
adipeux par les PBDE. Les résultats figurent dans le tableau 2.

Tableau 2 : Teneur en PBDE recherchés dans le tissu adipeux

Nb z Teneur —
d'échantillons PBDE recherchés (nglg de lipides) Références
Belgique (2002) 20 28,47,99,100,153 4,75 (2,2-11,7) Covaci et al., 2002
Belgique (2006) 53 28,47,99,100,153, 11,1 (1,23-57,2) Naert et al., 2006
154,183
Espagne (1999) 13 tétra-BDE, 1,36 Meneses et al., 1999
penta-BDE, 0,93
hexa-BDE 1,83
Suéde (1995-97) |27 tétra-BDE 5,1 (0,6-27,5) Hardell et al., 1998
Japon 10 28,47,99,100,153, 1970 : 0,029 Choi et al., 2003
(1970 et 2000) 154,183 (0,006-0,078)
2000 : 1,288
(0,466-2,753)
USA 23F 47,99,100,153,154 86 She et al., 2002
USA 52 di-hexa bromés 399 (17-9630) Johnson-Restrepo et al.,
(2003-2004) 2005)
Suéde 1F+4H 17,28,47,66,85,99, 5,4 (3,8-7,7) Meironyté-Guvenius et
100,153,154 al., 2001
Finlande 10 47,99,153 11,6 (5,5-22) Strandman et al., 1999

Les principaux PBDE retrouvés, en termes de concentration, sont les BDE-47 (tétra), BDE-99
(penta) et BDE-153 (hexa), qui représentent a eux trois plus de 85% des PBDE détectés. Le
BDE-47 apparait comme maijoritaire dans la plupart des études.

Ces résultats sont également observés par Antignac et al. (2006). Ces auteurs ont mesuré dans
le tissu adipeux de femmes accouchant par césarienne des teneurs comprises entre 1,2 et 14,9
ng/g de lipides (n=26 ; valeur médiane : 2,5 ng/g) pour la somme des tri- a hepta-BDE, avec une
prédominance du BDE-153 (environ 50% du total), suivi du BDE-47 (ca. 25%) et des autres
congéneres majeurs (BDE-183, BDE-99, BDE-100, BDE-28, BDE 154). Cing congénéres d’octa-
BDE, ainsi que les 3 nona-BDE et le déca-BDE ont également été quantifiés dans ces
échantillons. Les valeurs médianes mesurées pour ces PBDE sont respectivement de 1,3 ; 0,8 et
2,3 ng/g de lipides. Ces résultats illustrent bien que les données actuellement disponibles
pourraient sous-estimer de fagon notable la présence des congénéres de poids moléculaire
élevé.

Sang

La premiére étude détaillée a été réalisée en Suéde en 1997 (Klasson-Wehler et al., 1997) dans
laquelle 6 PBDE allant du tri- a I'hexa-BDE ont été mesurés dans le sang (plasma). Les résultats
montraient une prédominance des BDE-47 et BDE-99 (70% des PBDE plasmatiques a eux deux)
pour des valeurs moyennes de 2,1 ng/g de lipides (somme des PBDE recherchés).

Des études comparables (pour ce qui est des PBDE recherchés) ont été publiées pour
I’Allemagne, ou les échantillons de sang total contenaient en moyenne 3,9 ng/g et 5,6 ng/g de
lipides de PBDE, respectivement en 1985 et 1999 (Schréter-Kermani et al., 1999, d’aprés Gill et
al., 2004). Une étude réalisée en Norvége sur 40 & 50 hommes suivis entre 1977 et 1998 montre
que le niveau d'imprégnation par les PBDE (#28, 47, 99, 100, 153 et 154) a été multiplié par sept,
passant de 0,44 ng/g de lipides en 1977 a 3,3 ng/g de lipides en 1999 (Thomsen et al., 2002).

Des données sont par ailleurs disponibles pour le Japon avec des valeurs médianes de 4,1 ng/g
de lipides sur sang total (Hirai et al., 2002) et une prédominance du BDE-47 et du BDE-153 (70
% du total a eux deux).

Aux Etats-Unis, des niveaux approximativement 10 fois plus élevés ont été retrouvés pour des
PBDE équivalents, avec en particulier une concentration moyenne de BDE-47 de I'ordre de 50
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ng/g de lipides (sérum ; Etat de I'Indiana ; Mazdai et al, 2003). Pour le BDE-47, en Californie, une
différence trés nette a par ailleurs été trouvée entre des échantillons archivés datant des années
soixante (BDE-47 non détectable) et ceux prélevés a la fin des années quatre-vingt dix (médiane
a 16,5 ng/g de lipides) (Petreas et al, 2003). So¢jdin et al. (2004) montrent également
l'augmentation des teneurs en BDE-47 entre les années 1985-89 (5,4 ng/g de lipides) et les
années 2000-2002 (36 ng/g de lipides). Ces différents résultats indiquent clairement I'importance
des sources anthropiques dans la contamination humaine par les PBDE.

Sjodin et al. (2000) ont montré qu'il existait une corrélation entre I'élévation des niveaux
plasmatiques mesurés pour certains PBDE (en particulier le BDE-47) et un régime alimentaire
riche en poisson, sur des échantillons provenant de Suéde et de Lituanie, pour des personnes
consommant des poissons provenant de la mer Baltique.

Lait maternel

Les études reprenant des échantillons archivés de lait maternel suggérent une augmentation des
niveaux résiduels d'organo-bromés chez I'homme, concomitante a l'augmentation de la
production des retardateurs de flamme bromés au cours des derniéres décennies. Les résultats
indiquent des taux médians allant de moins de 0,1 ng/g de lipides pour les plus anciennes études
(années 70) a 196 ng/g de lipides dans une étude de 2001 conduite aux Etats-Unis. La plupart
des autres études annoncent des taux médians de moins de 10 ng/g de lipides dans le lait
maternel.

Les travaux de Noren et Meironyté (1998, 2000) et Meironyté et al. (1999, 2001) sur des
échantillons suédois, ont montré une augmentation des niveaux mesurés au cours du temps,
allant pour la somme des BDE-28, 47, 66, 85, 99, 100, 153 et 154 de 0,07 ng/g de lipides en
1972 a 4,02 ng/g de lipides en 1997. La prédominance du BDE-47 (>50% du total) et, dans une
moindre mesure, celle des BDE-99, -100 et -153 a été constatée. Les échantillons, provenant
d'une banque de stockage de lait humain, étaient constitués de mélanges a quantités
équivalentes de lait stockés en 1972 (n=75), 1976 (n=78), 1980 (n=116), 1984 (n=102), 1985,
1990, 1994, 1996 (n=20) et 1997 (n=40) (Meironyté et al., 1999). Sur ces bases, les auteurs ont
conclu, pour la somme des 8 PBDE dosés, a une croissance exponentielle des valeurs mesurées
avec un doublement tous les 5 ans. Les résultats de I'étude rétrospective de Fangstrom et al.
(2005), menée aux iles Féroé sur des mélanges de laits de 1987, 1994-95 et 1999, confirment
une forte augmentation des niveaux mesurés (BDE-47, 99, 100, 153, 209). Pour cette étude, les
moyennes calculées pour 'ensemble des PBDE recherchés étaient respectivement de 1,9 ;4 ; et
8 ng/g de lipides. Le déca-BDE, non mesuré dans les études suédoises, représentait une
proportion non négligeable du total (ca. 10%). Par ailleurs, pour les iles Féroé, le BDE-153 a été
retrouvé en quantité plus importante que le BDE-47.

Ohta et al. (2002) ont procédé a des dosages de PBDE dans le lait de femmes dont ils ont
déterminé le régime alimentaire. lls concluent que pour la somme de 6 PBDE allant du tri- a
I’'hexa-BDE, les niveaux mesurés dans le lait sont supérieurs chez les femmes ayant un régime
riche en poisson (1,7 ng/g de lipides) comparés a ceux des femmes en consommant peu (0,8
ng/g de lipides).

Au Royaume-Uni, Kalantzi et al. (2004) ont analysé 15 PBDE dans des échantillons de lait
recueillis auprés de 54 femmes entre 2001 et 2003. Les teneurs mesurées sont comprises entre
0,3 et 69 ng/g lipides (moyenne géométrique : 6,9 ng/g de lipides). Des résultats comparables ont
été obtenus en Suéde par Darnerud et al. (2003) avec 3,8 ng/g de lipides et en Pologne par
Jaraczewska et al. (2006) avec 2,0 ng/g de lipides.

Pour I'ensemble des études citées, le BDE 47 apparait le plus souvent majoritaire, suivi du BDE
153. La prédominance du BDE-153 mesurée dans le lait des femmes des lles Féroé pourrait étre
en relation avec leur régime alimentaire comportant de la viande de mammiféres marins. Il faut
noter que les études en cours (programme FIRE, meeting de Prague 2005, non publié) tendent a
indiquer une stabilisation des valeurs mesurées en Europe ces derniéres années,

Grossesse et allaitement

Certaines études menées chez 'homme permettent de supposer un passage transplacentaire de
certains PBDE.
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En Finlande, les BDE-28, -47, -99 et -153, recherchés dans les placentas humains, présentent
des teneurs comprises entre 1 et 4,4 ng/g de lipides (Strandman et al, 2000).

Guvenius et al. (2003) ont prélevé le sang maternel, le sang ombilical et le lait maternel de 15
femmes suédoises et ont analysé dans ces échantillons la teneur de 10 PBDE. lIs trouvent des
teneurs en PBDE de 2,07 ng/g de lipides dans le sang maternel, 1,69 ng/g de lipides dans le
sang ombilical et 2,14 ng/g de lipides dans le lait maternel. Cependant, rapportée au poids frais,
la teneur dans le sang du cordon est 5 fois plus faible que dans le sang maternel.

Dans une étude réalisée aux Etats-Unis sur 12 femmes (Mazdai et al., 2003), les teneurs en 6
PBDE mesurées dans le sang maternel et du cordon ombilical sont respectivement comprises
entre 15 et 580 ng/g de lipides et 14 et 460 ng/g de lipides, soit environ 7 a 230 fois plus élevées
que dans l'étude suédoise (Guvenius et al., 2003). Dans ces deux études le BDE-47 est
maijoritaire. Une étude similaire a été réalisée par Bi et al. (2006, République populaire de Chine,
21 échantillons couplés sérum foetal/sérum maternel) dans laquelle une valeur médiane de 3,9
ng/g de lipides a été déterminée pour les 7 PBDE (BDE-28, -47, -99, -100, -153, -154, -183)
recherchés dans le sang du cordon ombilical. Pour cette étude, les BDE-47 et -153 étaient
majoritaires (60% du total a eux deux). Mazdai et al. (2003) ont également dosé les hormones
thyroidiennes T3 et T4 totales ou libres dans le sang maternel et du cordon ombilical. lls n'ont
pas trouvé de relation entre la teneur totale en PBDE et les concentrations en T3 et T4,
contrairement a ce qui est observé chez la souris et le rat exposés aux PBDE (Hallgren et al.,
2001).

Le passage trans-placentaire des PBDE chez 'hnomme est enfin fortement suggéré par les
travaux de Schecter et al. (2005), qui ont mesuré des niveaux de PBDE allant de 4 a 33 ng/g de
lipides sur 10 foies d’enfants morts-nés ou morts trés peu de temps apres la naissance.

6 NIVEAUX DE CONTAMINATION DANS L'ENVIRONNEMENT

Les niveaux de résidus de PBDE ont été mesurés pour différentes espéces de poisson, allant
jusqu'a 27 ug/g de lipides dans le muscle de brochet, chez des animaux exposés a des effluents
de textiles industriels (Andersson et al., 1981). Des niveaux élevés (jusqu'a 28 ug/g de lipides)
ont également été mesurés dans les oeufs et le foie d'oiseaux marins (Sellstrom et al., 1993),
ainsi que chez les cétacés (0,8-3,1 ug/g de lipides) (Lindstrom et al., 1999). Il convient de noter
que nombre de ces études se référent a des animaux marins (ou prédateurs d’animaux marins)
dans la zone de la mer Baltique, pour laquelle la contamination par les composés organo-
halogénés est conséquente. De méme, les résultats les plus récents (2000-2005) proviennent en
grande partie d’Amérique du Nord, ou dune part, les niveaux de contamination
environnementaux sont plus élevés qu’en Europe (de méme que les niveaux de contamination
humaine) et ou d’autre part, les mélanges penta- et octa-BDE sont encore utilisés. Les niveaux
de RFB retrouvés dans divers milieux et échantillons biologiques ont été I'objet d’'une revue
détaillée en 2006 (Law et al.). Les résultats les plus récents mettent en évidence la présence de
déca-BDE (mais aussi d’autres RFB : HBCD et TBBPA).

En dehors des études portant sur les niveaux de PBDE détectés dans la faune sauvage,
quelques publications permettent de préciser les sources possibles de PBDE a partir des
aliments. Une étude de 2000 réalisée au Japon sur des échantillons de 7 espéces de poissons
(Akutsu et al., 2003) démontre une forte prédominance du BDE-47 toutes espéces confondues,
avec des niveaux résiduels de 1 a 38 ng/g de lipides (0,06 a 2,1 ng/g de poids frais). Les PBDE
de poids moléculaires voisins (tri- et penta-BDE) sont également détectés. Ces auteurs ont inclus
la recherche du déca-BDE en plus des congénéres allant jusqu’a I’hexa-BDE, mais celui-ci n’a
été retrouvé que chez deux espéces de poisson a des doses marginales.

Une liste moins étendue de PBDE (tétra- & hexa-BDE) a été recherchée chez des poissons d’eau
douce aux Etats-Unis (Hale et al., 2001). Les niveaux mesurés vont de moins de 5 a 47900 ng/g
de lipides, avec une forte prédominance des BDE-47, -99 et -100. Toutefois, dans la zone
d’étude concernée (Virginie), plusieurs sources industrielles pourraient expliquer de tels résultats.
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De nombreux autres travaux indiquent que les poissons d’eau douce aussi bien que les poissons
marins sont des sources de contamination en PBDE majeures pour 'lhomme.

7 ESTIMATION DES NIVEAUX DE CONTAMINATION DES ALIMENTS PAR LES PBDE

Les études documentant les niveaux résiduels de PBDE dans une gamme étendue de produits
alimentaires sont récentes. Les principales études ont été réalisées au Japon (Ohta, 2002), en
Espagne (Bocio et al., 2003), en Finlande (Kiviranta et al., 2004) et aux Etats-Unis (Schecter et
al., 2004). Les résultats des analyses de PBDE, réalisées par les autorités canadiennes,
néerlandaises et allemandes, figurent dans le rapport du JECFA (2005). En France, I'étude
Calipso (AFSSA/DGAL/INRA, 2006), relative aux modes d’approvisionnement locaux en produits
de la mer chez des forts consommateurs, a estimé les niveaux de contamination en PBDE dans
ces produits.

Il convient de noter que la quantité et la qualité des données disponibles sont trés inégales selon
les pays. La méthodologie de I'étude n'est pas toujours décrite et le nombre de congéneres
dosés n'est pas toujours indiqué. Lorsqu'un congénere n’est pas quantifié, sa contamination est
considérée comme étant nulle ou estimée égale a la limite de détection (LOD) ou de
quantification (LOQ), ce qui peut entralner une sous-estimation ou une sur-estimation de la
contamination. Le traitement des données (agrégation des échantillons ou données individuelles)
et I'expression des résultats peuvent étre également différents. D'une fagon générale, I'absence
de description de I'ensemble de ces paramétres et les différences méthodologiques rendent
difficiles les comparaisons des résultats.

Pour I'étude japonaise (Ohta, 2002), 11 PBDE ont été recherchés, du tri- a 'hexa-BDE. Les
niveaux les plus élevés ont été mesurés chez le poisson, avec pour certaines espéces plus de
1,5 ng de PBDE par gramme de poids frais (ng/g PF) (somme de 6 PBDE, du tri- a 'hexa). Les
produits végétaux examinés, épinards, pommes de terre et carottes, en contenaient
respectivement 0,134, 0,048 et 0,003 ng/g PF et les viandes de porc, boeuf et poulet
respectivement 0,064, 0,016 et 0,006 ng/g PF. Le BDE-47 est majoritaire dans la plupart des cas,
mais d’autres PBDE sont présents, voire prédominants dans certains échantillons de légumes et
de viande (hexa-BDE : pommes de terre et carottes ; penta-BDE : porc). Les valeurs mesurées
pour les légumes sont élevées en comparaison des données espagnoles.

Bocio et al. (2003) ont analysé les PBDE (du tétra-BDE a l'octa-BDE) dans 54 échantillons
composites prélevés en 2000 dans le commerce de distribution et sur les marchés de Catalogne
(étude type "panier de la ménagere"). Les niveaux moyens de contamination des aliments
collectés sont pour les poissons et coquillages : 0,334 ng/g PF, les huiles et graisses : 0,588 ng/g
PF, les viandes et dérivés : 0,109 ng/g PF, les ceufs : 0,065 ng/g PF, les produits laitiers : 0,048
ng/g PF et le lait : 0,017 ng/g PF, les céréales : 0,036 ng/g PF, les légumes secs : 0,011 ng/g PF
et les fruits et légumes : 0,006-0,008 ng/g PF. Un des intéréts majeurs de cette étude est de
montrer que la répartition des différents PBDE n’est pas identique selon la matrice considérée.
Par exemple, alors que les tétra- et penta-BDE sont majoritaires pour les produits issus de la mer
(0,158 et 0,115 ng/g PF pour le tétra- et le penta-BDE), la répartition des PBDE est beaucoup
plus homogéne dans les autres denrées, notamment dans les produits carnés (de Il'ordre de
0,023 ng/g PF pour chacun des PBDE analysés).

Kiviranta et al. (2004) a analysé dans une étude type "panier de la ménagére" les BDE #47, 99,
100, 153 et 154 dans 4000 échantillons correspondant a 228 aliments prélevés entre 1997 et
1999 dans le commerce de distribution et sur les marchés finlandais. Les teneurs pour ces 5
PBDE sont comprises entre 0,00082 ng/g PF (produits laitiers liquides) et 0,850 ng/g PF
(poissons). Les teneurs dans les produits végétaux (produits céréaliers, produits a base de
pomme de terre, Iégumes et fruits) sont comprises entre 0,0013 et 0,017 ng/g PF.

Schecter et al. (2004) ont réalisé une étude type "panier de la ménagére" a partir de 32
échantillons d'aliments (denrées animales, poisson et produits laitiers) collectés dans 3
supermarchés (Dallas, USA) dans lesquels ils ont dosé 13 congénéres de PBDE dont le déca-
BDE. Les valeurs médianes obtenues sont de 1,725 ng/g PF pour le poisson (BDE-47
majoritaire, puis BDE-99 et BDE-100), 0,283 ng/g PF pour les viandes et 0,032 ng/g pour les
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produits laitiers (BDE-47 majoritaire, puis BDE-99). Il est important de noter que, méme si cette
étude est présentée comme préliminaire, I'examen des données fournies permet de constater la
présence de fortes proportions de déca-BDE dans certains poissons et dans d’autres échantillons
prélevés (foie de veau, fromage). Enfin, les niveaux de résidus de PBDE détectés dans le lait
écréme lors de cette étude étaient inférieurs a la limite de détection.

En 2001, le Royaume-Uni (UK-COT, 2004) a recherché les BDE # 28, 47, 99, 100, 153 et 154
dans des échantillons de truites et d'anguilles prélevées sur les rivieres Skerne et Tees sur
lesquelles est installé un complexe industriel chimique. Cette étude montre que les teneurs en
PBDE dans les truites varient de 12-14 ng/g PF en amont a 59-197 ng/g PF en aval et pour les
anguilles de 53 ng/g PF en amont & 164-288 ng/g PF en aval du site industriel. Dans une autre
étude plus large, le Royaume-Uni (UK, 2006a) a analysé 17 BDE dans 24 espéces de poissons
sauvages, 7 espéces de poissons d'élevage, 7 mollusques et crustacés et 10 produits
transformés ou en conserve de poissons et de mollusques et crustacés a raison de 30 a 60
échantillons par espéce ainsi que dans 10 compléments alimentaires a base d'huile de poisson,
prélevés entre 2002 et 2004 sur le marché britannique. Le BDE 47 est majoritaire ; les BDE # 49,
99, 100, 153 et 154 sont les plus souvent détectés. Le BDE 209 est retrouvé en concentration
importante lorsqu'il est présent. Les teneurs observés dans les truites d'élevage et les anguilles
sont généralement inférieures a celles trouvées dans |'étude de 2001. Dans les compléments
alimentaires a base d'huile de poisson, les teneurs en BDE 28 et 153 sont 8 fois plus élevées que
dans les poissons frais ou en conserve. Le Royaume-Uni a également analysé ces 17 BDE dans
17 groupes d'aliments. Le groupe des viandes présente des concentrations en PBDE les plus
élevées, dominées par celle du BDE 209 (3,64 ng/g poids frais). Pour les autres groupes, le BDE
209 est également le plus présent avec des concentrations comprises entre inférieur a 0,006 et
0,39 ng/g PF (UK, 2006b).

En 2002, dans le cadre d'une étude de I'alimentation totale (TDS), le Royaume-Uni (UK-COT,
2004) a également dosé les 6 PBDE dans des aliments prélevés sur 24 sites différents. Les
résultats étaient inférieurs a la limite de détection.

L'Allemagne (JECFA, 2005) a évalué entre 2001 et 2003 le niveau de contamination de diverses
denrées par les BDE # 28, 47, 99, 100, 153 et 154 avec une limite de quantification (LOQ) de 1
ng/g de matiére grasse. Les teneurs dans les ceufs sont comprises entre 1 et 5 ng/g de matiére
grasse (30 échantillons > LOQ sur 106), dans le poulet (14 sur 38 échantillons), entre 1 et 12
ng/g de matiére grasse et dans le lait (5 sur 96 échantillons), entre 1 et 4 ng/g de matiére grasse,
dans la viande de porc (10 sur 48), entre 1 et 16 ng/g de matiére grasse. Dans une autre étude,
Papke et al (2004) montrent que les poissons les plus contaminés sont les perches (max : 47,6
ng/g de matiere grasse) puis le hareng (13,9 ng/g de matiére grasse) et le flétan (0,42-9,86 ng/g
de matiere grasse) (somme des BDE-17, -28, -47, -66, -77, -99, -100, -153, -154, -183 et -209).

Les Pays-Bas (de Winter-Sorkia et al, 2003) ont recherché les BDE # 28, 47, 71, 77, 99, 100,
153, 154, 190 et 209 dans 91 denrées alimentaires consommeées par la population néerlandaise.
Les BDE # 71, 77, 190 et 209 n'ont jamais été détectés (LOD : 0,5 ng/g). Les teneurs mesurées
dans le fromage, la viande de porc, de volaille et de beeuf sont comprises entre 0,3 et 2,1 ng/g.
Les harengs sont les plus contaminés avec une teneur moyenne de 12,9 ng/g et le saumon avec
3,4 ng/g. Dans le lait, les autres produits laitiers ou les graisses animales et végétales, les
teneurs en PBDE étaient inférieures aux LOD.

Le JECFA (2005), en se fondant sur les données de contamination disponibles dans les pays
européens, a estimé les niveaux de contamination pour 6 PBDE (# 28, 47, 99, 100, 153 et 154)
dans les divers groupes de denrées alimentaires (tableau 3). Les poissons et produits de la mer
font partie des aliments les plus contaminés avec une teneur moyenne en PBDE de 1,8 ng/g
poids frais.
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Tableau 3 : Paramétres de distribution de la contamination des denrées alimentaires par 6 PBDE
(# 28, 47, 99, 100, 153 et 154) en Europe (ng/g poids frais)
(Source : Données JECFA, 2005)
| Produits Viandes et | Fruits et RS Poisson_s
Parametre o CEufs . . grasses et | et produits
laitiers volailles légumes 2

huiles de la mer
o Moyenne 0,030 0,048 0,078 0,007 0,267 1,782
ﬁf)e':‘%m ! [Médiane | 0,023 0,037 0,060 0,005 0,204 1,364
P90 0,055 0,090 0,146 0,013 0,496 3,316
o Moyenne 0,249 0,128 0,232 0,010 0,944 1,872
soenario 2 [Mediane | 0,190 0,098 0,178 0,007 0,723 1,433
P90 0,463 0,239 0,433 0,018 1,757 3,484

L'étude Calipso (AFSSA/DGAL/INRA, 2006) a porté sur I'analyse de 7 PDBE (# 28, 47, 99, 100,

153, 154, 183 ) dans 170 produits frais et surgelés, en conserve, fumés ou plats préparés a base

de produits de la mer prélevés dans les 4 sites choisis pour cette étude (Le Havre, Lorient, La

Rochelle et Toulon). La représentativité de I'échantillonnage des produits a été réalisée en tenant

compte des :

- fréquences de consommation et quantités consommeées obtenues dans le cadre de I'enquéte
de consommation,

- modes d’'achats (produits frais, semi-frais, congelés, conserves...),

- lieux d’approvisionnement (péche a pied, achat au port, au marché, chez le poissonnier, dans
un autre type de commerce ou consommation hors-domicile),

- origines des produits (préférentiellement locale, régionale...).

110 échantillons de poissons (représentant 31 espéces) et 44 échantillons de mollusques et
crustacé (représentant 17 espéces) ont été analysés. Les résultats figurent dans le tableau 4.

Tableau 4 : Paramétres de distribution de la contamination des produits de la mer
par 7 PBDE (# 28, 47, 99, 100, 153, 154 et 183) en France (ng/g poids frais) (étude Calipso)

Poi Mollusques et
oissons p
crustaceés

Moyenne 1,739 0,562
Ecart-type 4,670 0,673
Médiane 0,586 0,323

P90 2,393 0,863

P95 2,643 1,427

Les teneurs observés en France sont du méme ordre de grandeur que celles rassemblées par le
JECFA (tableau 3) pour I'ensemble des pays européens. Le poisson le plus contaminé est
I'anguille avec une teneur moyenne de 26,6 ng/g PF. Les conserves de pilchard, de maquereau
et de saumon fumés présentent des teneurs moyennes respectives de 3,2, 2,8 et 2,7 ng/g PF.
Pour les mollusques et les crustacés, I'araignée de mer est I'espéce la plus contaminée avec 3
ng/g PF. La roussette pour les poissons et le poulpe et la pétoncle pour les mollusques et les
crustacés sont les espéces les plus faiblement contaminées (0,3 et 0,2 ng/g PF). D'une fagon
générale, la teneur en PBDE dans les produits de la mer augmente avec le taux de matiére
grasse. Le BDE-47 et le BDE-99 sont les plus présents dans les produits de la mer, représentant
respectivement environ 60 % et 23 % de la contamination totale pour les 7 PBDE.
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8 ESTIMATION DE L'EXPOSITION DES CONSOMMATEURS AUX PBDE
8.1 Exposition dans différents pays en Europe, Amérique du Nord et Asie

Le tableau 5 montre que les études de type alimentation totale (TDS) publiées par plusieurs
pays, Canada et Etats-Unis pour 'Amérique du Nord, Finlande, Pays-Bas, Espagne, Suéde et
Royaume-Uni pour I'Europe et Japon pour I'Asie, présentent des niveaux d’exposition moyens
quotidiens compris entre 13 et 228 ng de PBDE par personne.

Tableau 5 : Apport moyen en PBDE dans différents pays (ng/personne/jour)
(Source : Données JECFA, 2005)

ya . Apport moyen en
Pays Types d’étude PBDE mesurés PBDE (ng/pers/j)
Canada TDS, 50 échantillons 28, 47,99, 100, 153, 154, 183 30a44
Espagne TDS, 54 échantillons 47,99, 100, 153, 154, 183, octaBDE 82-97
Finlande TDS, 228 échantillons 47,99, 100, 153, 154 43
Japon TDS, 13 échantillons ‘1‘;‘349’ 66, 99, 100, 119, 153, 154, 113
. . 28,47,71,77,99, 100, 153, 154,
Pays-Bas TDS, 84 échantillons 190, 209 13-228
Suede TDS, 20 échantillons 47,99, 100, 153, 154 41252
. . 17, 28, 47, 66, 85, 99, 100, 138, 153, .
USA TDS, 32 échantillons 154, 183, 209 100 a 140

Le tableau 6 présente les contributions des principaux groupes d’aliments a I'exposition aux
PBDE retrouvés en Europe et en Amérique du Nord (JECFA, 2005). En Europe, les poissons
représentent le contributeur majeur a I'exposition alimentaire aux PBDE alors qu’en Amérique du
Nord les principaux contributeurs sont les produits animaux terrestres (produits laitiers, viandes et
volailles).

Tableau 6 : Contribution des différents vecteurs alimentaires a I'exposition journaliére
aux PDBE du consommateur adulte (exprimée en ng/pers/j et %)
en Europe de I'Ouest et en Amérique du Nord (Source : Données JECFA, 2005)

Produits CEufs Viandes et | Poissons Fruits et Matieres Total
Scénari Régime laitiers volailles | et produits | légumes grasses et
cénario . . .
alimentaire de la mer huiles
ngli| % | nglji | % | nglj % ng/j % | ngli | % | nglj % ng/j
o Europede | 4o | g | 2 | 1|17 | 13| 81 | 64| 6 | 4| 13| 10 | 128
Scénario 1 | I'Ouest
ND=0 Amériauedu| 25 | 13| 8 | 4| 63 | 33 | 42 | 22| 6 | 3|46 | 24 | 188
Europe de
Scénario 2 | 'Ouest 81 | 30 5 2 49 18 85 31 8 3 45 17 274
ND=LOD /:g:j“q“e dul g1 | 34| 5 | 2|59 | 22 | 42 | 17| 8 | 3| 52| 22 | 240
8.2 Estimation de I'exposition en France

L'étude Calipso (AFSSA/DGAL/INRA, 2006) comporte une enquéte de consommation ciblée sur

des forts consommateurs de poissons et produits de la mer dans 4 régions cétiéres frangaises

(Le Havre, Lorient, La Rochelle et Toulon). La représentativité de I'échantillon de la population

enquétée a été assurée par un recrutement aléatoire des individus. 1011 individus, soit 250 par

site, ont été inclus dans cette étude, répondant aux critéres suivants :

- population adulte (18 ans et plus),

- consommer des produits de la mer au moins 2 fois par semaine, critere défini a partir de
I'étude INCA de 1999. En effet, la fréquence de consommation médiane calculée a partir des
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données de consommation individuelle de produits de la mer dans la population de I'enquéte
INCA 1999 était de 2 fois par semaine (INCA, 2000),

- résider de maniére permanente sur I'un des sites sélectionnés depuis un certain nombre
d'années.

Estimation de I'exposition en tenant compte de I'ensemble des vecteurs de PBDE
L'exposition aux PBDE a été estimée a partir des données de contamination des produits de la
mer mesurées dans I'étude Calipso (# 28, 47, 99, 100, 153, 154, 183 ) et celles des autres
groupes de produits vecteurs de PBDE provenant des données européennes (tableau 3) selon
une hypothése basse (nd=0) et haute (nd=LOD) en appliquant deux scénarios d'exposition
déterministe :

- le 1% scénario est fondé sur les données de consommation de I'enquéte INCA 1999
(échantillon de population adulte et enfant) ;

- le 2°™ scénario reprend les données de consommation de I'enquéte Calipso qui porte sur les
seules données de consommation des poissons et en considérant que I'échantillon de
population Calipso consomme en moyenne les autres vecteurs de PBDE a des niveaux
similaires a ceux consommeés par I'échantillon de la population INCA adulte.

Les résultats de ces deux scénarios sont présentés dans le tableau 7.

Tableau 7 : Estimation de I'exposition de la population frangaise adulte, enfant de I'enquéte INCA
et des forts consommateurs de produits de la mer de I'étude Calipso aux PBDE

(ng/personnef/jour)
Exposition des forts
Exposition de la population frangaise (enquéte INCA 1999) | consommateurs de produits de
la mer francgais (étude Calipso)
Groupe d'aliment enfant adulte adulte
(3 a 14 ans, n=1018) (15 ans et plus, n=1474) (18 ans et plus, n=1011)
Moyenne % contribution Moyenne % contribution Moyenne % contribution
(basse-haute) (bas-haut) (basse-haute) (bas-haut) (basse-haute) (bas-haut)
Lal et produits 9,9-82 19,7-60,7 7,0-58 11-41 7,058 4123
CEufs 0,6-1,5 1,2-1,0 0,86-2,3 1,4-1,6 0,86-2,3 0,5-0,9
Viandes et volailles 5,7-17 11,4-12,5 7,8-23,2 12,3-16,4 7,8-23,2 4,5-9.3
Poissons et produits | 55 5.2g,2 56,6-21 41,6-41,6 66-29 150-150 87-60
de la mer
Fruits et Iégumes 1,6-2,3 3,2-1,6 2,3-3,3 3.6-2,3 2,3-3,3 1,3-1,3
Matieres grasses et | 4,04,0 8-3,2 3,7-13,2 5993 3,7-13,2 2253
Total 50-135 100 63-142 100 172-250 100

Ces résultats montrent que I'exposition moyenne aux PBDE est :

- pour les enfants (enquéte INCA), comprise entre 50 a 135 ng/personne/jour (soit 2,5 a 7,2
ng/kg p.c/j pour un poids moyen de 20 kg) ;

- pour les adultes (enquéte INCA), comprise entre 63 et 142 ng/personnefjour (soit 1,0 a 2,2
ng/kg p.c/j pour un poids moyen de 65 kg) ;

- pour les adultes forts consommateurs de produits de la mer (enquéte Calipso), comprise entre
172 et 250 ng/personnefjour (soit 2,5 a 3,7 ng/kg p.c/j pour un poids moyen de 68 kg). Cette
population consomme en moyenne quatre fois plus de poisson et produits de la mer que la
population frangaise adulte de I'enquéte INCA.

La contribution des vecteurs majoritaires a I'exposition frangaise serait par ordre décroissant : les
poissons et les produits de la mer (21 a 87%), le lait et les produits laitiers (4 a 60%), les viandes
et les volailles (4 a 16%), les matieres grasses et huiles (2 a 10%). Les autres vecteurs
contribuent a des niveaux inférieurs a 5% de I'exposition totale. Cette contribution est du méme
ordre de grandeur que dans les autres pays européens, notamment pour le vecteur majoritaire
représenté par les poissons et produits de la mer qui est compris entre 30 et 60% de I'exposition
totale (cf. tableau 6).
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Estimation de I'exposition des forts consommateurs de produits de la mer au travers de
ces seuls aliments

Le tableau 8 présente I'estimation de I'exposition de la population de I'enquéte Calipso aux
PBDE, via leurs consommations de poissons et produits de la mer.

Tableau 8: Exposition des forts consommateurs de produits de la mer
aux 7 PBDE, via les produits de la mer (étude Calipso)

. Exposition

Groupe de population n = =

ng/perslj ng/kg p.c./j
Hommes adultes (18-64 ans) 246 155,3 2.1
Femmes adultes (18-64 ans) 641 145,7 2,4
Sujets agés (65 ans et plus) 124 160,5 2,3
Femmes en age de procréer (18-44 ans) 350 139,0 2,3
Ensemble 1011 150,0 2,2

Cette estimation varie de 2,1 a 2,4 ng/kg p.c./j selon le groupe d’age et de sexe considéré. La
différence entre les groupes est faible en raison du peu de différence observée au niveau de la
contamination des produits mais également du fait que les divers groupes de population ont des
niveaux de consommation similaires.

Le tableau 9 montre que parmi les poissons et produits de la mer, les espéces sous toutes leurs
formes d’approvisionnements (frais, surgelé, conserve et/ou fumé) qui contribuent a un niveau
égal ou supérieur a 5% a I'exposition totale aux PBDE sont le saumon, le maquereau, la sardine,
le cabillaud, le bar, le colin (ou lieu noir) et le thon.

Tableau 9 : Contribution des vecteurs majeurs "poissons et produits de la mer" a I'exposition aux
PBDE via la consommation de poissons et produits de la mer (étude Calipso)

Contribution a | Contamination | Consommation
Espéce I’exposition moyenne moyenne

(%) (ng/g PF) (g/pers/semaine)
Saumon (frais, fumé) 18,5 2,6 74
Magquereau (frais, conserve, fumé) 8,4 2,7 43
Sardine (frais, conserve) 6,4 21 38
Cabillaud / morue 6,0 0,5 95
Bar ou loup 55 2,4 25
Colin / lieu noir 4.9 0,7 57
Thon (frais, conserve) 4,9 0,6 75

Dans le cas du saumon, c’est la quantité consommeée qui joue un rble prépondérant en regard
des autres contributeurs. Pour ce poisson, le plus fort contributeur a hauteur de 18,5%, on
retrouve des concentrations similaires en PBDE totaux entre les échantillons composites de
saumon frais/surgelé et fumé, environ 2,6-2,7 ng/g PF. En revanche, du fait de I'échantillonnage,
il n’est pas possible de connaitre la part respective du saumon sauvage par rapport au saumon
d’élevage. Hites et al., (2004) estiment que le saumon d’élevage présenterait des teneurs de
PBDE significativement plus importantes que le saumon sauvage, I'espéce Chinook étant la plus
contaminée parmi les espéces sauvages.

9 METHODES D'ANALYSE
Les méthodes analytiques développées pour les retardateurs de flamme bromés (RFB) sont dans
leur grande majorité relativement proches de celles utilisées pour d’autres types de contaminants

halogénés lipophiles tels que les dioxines ou les PCB. L’analyse spécifique des RFB présente
toutefois quelques particularités qui impliquent pour le laboratoire un savoir-faire bien spécifique.
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La diversité des substances concernées, incluant les PBDE mais également Ile
tétrabromobisphénol-A (TBBP-A) et 'hexabromocyclododécane (HBCD) complique, tout d’abord,
le développement de méthodes multirésidus en raison des propriétés physico-chimiques
hétérogenes de ces différentes familles. Leur caractére ubiquitaire, i.e. leur omniprésence dans
I'environnement et dans de trés nombreux produits manufacturés, dont certains consommables
et matériels utilisés par les laboratoires, rend extrémement délicate la gestion des contaminations
analytiques et parfois l'interprétation des résultats.

Tout préléevement (matrice alimentaire ou échantillon d’origine humaine) doit étre protégé dés que
possible, et avant méme I'étape d’extraction en laboratoire, par un stockage en congélation
(-20°C) et a l'abri de la lumiére, pour éviter une éventuelle dégradation des PBDE, et en
particulier leur débromation. L’utilisation de matiéres plastiques (tubes etc...) pour le prélévement
et le stockage est a proscrire. Quelle que soit I'option choisie, I'interférence possible du contenant
utilisé avec le résultat des analyses doit étre évaluée pour chaque type de contenant. Les
meilleures options pourraient étre I'utilisation de flacons et tubes en verre (échantillons liquides),
et de feuilles d’aluminium elles-mémes placées dans des boites, pour les échantillons solides
volumineux.

La premiére étape de traitement des échantillons consiste généralement & extraire la matiére
grasse contenue dans les échantillons, par extraction liquide/solide, liquide/liquide a froid, ou
acceélérée par solvant (ASE) ou encore Soxhlet. En effet, les PBDE comme les dioxines et les
PCB, sont des composés trés lipophiles (leur coefficient de partage octanol/eau ou K, est
globalement compris entre 5 et 9), ce qui favorise leur bioaccumulation dans les tissus gras. Les
mesures de concentration sont en général exprimées en fonction du taux de matiére grasse,
méme si cet aspect réglementaire n'est pas encore arrété de fagon définitive pour les RFB. Une
purification des extraits est ensuite requise, les colonnes remplies multi-couches de silice activée
a l'acide sulfurique, alumine et/ou florisil, dérivées des méthodes consacrées aux dioxines et
furanes, étant largement utilisées dans ce domaine. Un dernier challenge analytique en terme de
purification réside dans la séparation des différents types de RFB (PBDE, TBBP-A et HBCD),
ceci afin de disposer séparément des différentes classes de RFB en vue de leur mesure
spécifique par technique adaptée.

En ce qui concerne la mesure proprement dite, le couplage chromatographie-spectrométrie de
masse est clairement la méthode de choix pour lidentification et la quantification de ces
composés a trés bas niveaux de concentration. Si la chromatographie en phase gazeuse (CPG)
est la technique de référence pour la séparation des différents congénéres de PBDE, la
chromatographie liquide (CL) reste aujourd’hui le passage obligé pour I'analyse de 'HBCD, cette
technique étant actuellement la seule a permettre la séparation des trois isomeéres (a, 3 et y).
L’analyse du TBBP-A peut quant a elle étre envisagée soit en CPG (aprés dérivation) soit par CL
(sans dérivation), la premiére technique restant toutefois la plus sensible. Soulignons que des
innovations technologiques récentes sont peut étre en passe de modifier cette situation vis-a-vis
de la chromatographie liquide, notamment en raison du développement de systémes
ultrarésolutifs et de nouvelles interfaces dont la photo-ionisation (APPI), une technique
d’ionisation dont le principe est bien adapté aux composés apolaires, dont les PBDE.

Aprés leur séparation, la mesure des composés d’intérét peut se faire par I'intermédiaire de
différentes techniques, qui présentent des performances inégales tant sur le plan de la sensibilité
que de la spécificité. La détection par capture d’électron (ECD) est historiquement l'une des
premiéres techniques utilisées pour la mesure des composés organiques halogénés, dont les
PBDE. En effet, le caractére fortement électrophile des atomes de brome favorise les réactions
de capture d’électron et rend cette technique de détection trés sensible. Quoique parfois encore
utilisée aujourd’hui, sa limite reste sa faible spécificité, puisque les signaux mesurés ne
permettent pas de remonter a la structure exacte des composés dosés. En revanche, la
spectrométrie de masse (MS) combine a la fois une bonne sensibilité, compatible avec les taux
résiduels attendus, et une bonne spécificité permettant une identification non ambigué des
composés recherchés.

L’ionisation par impact électronique (EIl) produit en général un nombre d’ions diagnostiques

suffisant pour confirmer lidentité des composés. Ceux-ci correspondent soit aux ions
moléculaires soit a des pertes d’un ou plusieurs atomes de brome. L’ionisation chimique négative
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(NCI) est une autre méthode d’ionisation fréquemment appliquée aux PBDE. Ce mode
d’ionisation favorise en particulier la formation des ions caractéristiques du brome (m/z 79 et 81),
qui peuvent donc étre suivis avec une trés bonne sensibilité. Toutefois, cette technique présente
une moindre spécificité par rapport a l'ionisation par impact électronique, ceci en raison d’'un
manque de signaux diagnostiques supplémentaires permettant lidentification précise des
composés. Par ailleurs, le seul suivi des signaux des ions Br interdit I'utilisation d’étalons
internes marqués au [130] pour la quantification, puisque dans ces conditions leurs signaux se
superposent avec ceux des composés natifs [120). Or I'utilité d’étalons marqués au [3C] pour
garantir de trés bonnes performances quantitatives n’est plus a démontrer.

Par rapport a la spectrométrie de masse mono-dimensionnelle (MS), la spectrométrie de masse
en tandem (MS/MS) permet globalement d’améliorer la spécificité des signaux diagnostiques
suivis, et par conséquent d’abaisser les seuils de détection. Cette technique a été utilisée par
plusieurs auteurs sur la base de systéme triple quadripolaire ou bien piége a ions. Les seuils de
détection atteints sur des appareils de derniére génération apparaissent en général compatibles
avec les niveaux résiduels attendus dans les denrées alimentaires. Toutefois, la spectrométrie de
masse haute résolution sur secteur électromagnétique (HRMS) reste encore aujourd’hui la
technique de choix en terme de sensibilité et de spécificité. En effet, de part la présence
d’atomes de brome sur les molécules en question, celles-ci présentent un « défaut de masse »
exploitable en spectrométrie de masse haute résolution, permettant d’éliminer presque en totalité
les signaux interférents. Ce type d’équipement est en outre cohérent avec une démarche
conjointe de mesure des dioxines, furanes et PCB.

Les méthodes les plus utilisées pour I'extraction/purification des RFB a partir de matrices
alimentaires reposent majoritairement sur le Soxhlet, le partage liquide/liquide et des colonnes
d’extraction sur silice. Le gestion des contaminations externes reste un probléme majeur pour
certains PBDE indicateurs qui peut imposer des infrastructures particulieres et des contréles
qualité drastiques. Les méthodes de détection les plus fréquemment rencontrées restent encore
aujourd’hui les couplages GC-NCI-MS et GC-EI-HRMS, ce dernier restant aujourd’hui la méthode
de choix, cohérente avec une démarche conjointe de contréle des dioxines, furanes et PCB.
Certaines difficuliés subsistent néanmoins pour [l'analyse spécifique du déca-BDE,
particulierement sensible a la dégradation. Les couplages LC-MS/MS et GC-MS/MS,
représentent probablement a terme des solutions alternatives au couplage GC-HRMS.

10 CONCLUSIONS ET RECOMMANDATIONS

Au regard des connaissances actuelles concernant les PBDE, I'Agence frangaise de sécurité
sanitaire (Afssa) émet les conclusions et les recommandations suivantes.

1 Le déca-BDE est le PBDE le plus utilisé au niveau mondial et le seul demeurant autorisé pour
I'Union européenne. De par ses propriétés physico-chimiques, ce composé est considéré
comme étant bien moins bioaccumulable et biodisponible que ne le sont des congénéres
moins lourds comme le tétra-BDE. Cependant, la dégradation du déca-BDE sous l'effet du
rayonnement UV est susceptible de produire 'ensemble des PBDE moins bromés.

2 Les études concernant la toxicocinétique des PBDE sont relativement peu documentées et ne
concernent qu’un nombre limité de PBDE, principalement le déca-BDE, certains penta- et
tétra-BDE dont le BDE-47. La rémanence du BDE-209, en particulier dans le tissu adipeux,
est relativement faible, alors que celle des BDE-47 et -153 est plus importante. Ces résultats,
bien qu'incomplets, concordent avec la prédominance de ces deux BDE (et par extension des
penta- et hexa-BDE) dans les produits alimentaires riches en lipides, en particulier les denrées
d’origine animale (viandes et poissons).

L'Afssa, estimant qu'il apparait essentiel de pouvoir documenter le devenir et le
métabolisme des PBDE dans I'organisme pour évaluer les risques liés a ces molécules,
recommande d'encourager la réalisation d'études de toxicocinétique conduites
conformément aux protocoles expérimentaux reconnus internationalement.
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3 Les données toxicologiques sont jugées insuffisantes pour définir des valeurs toxicologiques
de référence pertinentes.

L'Afssa recommande la réalisation d'études de toxicité conformément aux protocoles
expérimentaux reconnus internationalement pour évaluer les effets des PBDE en
utilisant des congénéres isolés (en excluant les mélanges), a profil d’impuretés bien
controlé. De telles études devraient prioritairement étre réalisées sur les PBDE les plus
fréquemment retrouvées chez ’homme.

4 Concernant l'exposition alimentaire, les principaux vecteurs alimentaires sont par ordre
d’'importance : les poissons et autres produits de la mer, le lait et les produits laitiers puis les
viandes.

Compte tenu des données déja disponibles sur la catégorie des produits de la mer (cf
étude Calipso), I'Afssa recommande d’orienter préférentiellement la recherche de PBDE
sur les autres produits susceptibles d'étre fortement contributeurs a I'exposition
comme les viandes et volailles ainsi que le lait et les produits laitiers pour lesquels
aucune donnée n'est disponible au niveau francais.

5 L’analyse des PBDE majoritairement retrouvés dans les matrices d’origine humaine et dans
les produits alimentaires, a savoir des tri-, tétra-, penta-, hexa- et hepta-BDE (# 28, 47, 99,
100, 153, 154, 183), et en particulier les tétra- et penta-BDE, reste une priorité. Le cas des
PBDE de poids moléculaire élevé ne doit pas étre négligé, notamment le BDE-209. En effet,
peu d’études fournissent jusqu’a présent des données sur ces PBDE quant a leur présence
dans les tissus humains comme dans les matrices alimentaires.

L'Afssa recommande de doser les PBDE suivants : # 28, 47, 99, 100, 153, 154, 183 et
209. De plus, compte tenu du fait qu'a I'avenir, il est possible qu'il soit nécessaire de
recueillir des données sur d'autres retardateurs de flammes bromés, I'Afssa rejoint
I'avis de 'AESA en recommandant de rechercher également I'HBCD, le TBBPA et le
PBB 153.

6 La GC-MS (GC-NCI-MS ou GC-EI-HRMS) est a I'heure actuelle la méthode la mieux
appropriee au dosage des PBDE dans les matrices humaine ou d’origine alimentaire.
L’évaluation précise des niveaux de PBDE dans ces matrices se heurte a deux problémes
majeurs :

- la contamination possible des échantillons a pratiquement tous les stades de préparation
des analytes (prélévement, extraction, environnement et matériel de laboratoire) ;

- la difficulté technique de dosage des composés les plus lourds, en particulier du déca-
BDE.

Il en résulte que seuls les laboratoires spécialisés dans le dosage de ce type de composés
organo-halogénés, ayant diment validé leurs méthodes de préparation et d’analyse des
échantillons, sont en mesure de produire des résultats fiables.

L'Afssa attire I'attention sur les difficultés liées au dosage des PBDE et recommande de

s'assurer que les laboratoires chargés d'analyser les PBDE ont pris toutes les mesures
nécessaires pour garantir la fiabilité de leurs résultats.

Pascale BRIAND
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Annexe 1

Structure chimique des principaux retardateurs de flamme bromés (RFB)
Br CHB Br
o ror
Br CH3 Br

Figure 1 : Structure du tétra-bromo-bisphénol A (TBBPA)

Figure 2 : Structure de I'héxa-bromo-cyclo-dodécane (HBCD)

Figure 3 : Structure des poly-bromo-diphényle éthers ou PBDE.
Cette famille est constituée de 209 congénéres possibles,
définis par le nombre de brome fixé sur le squelette biphényl

. 3\
Brm 5 , h 5 Br,

Figure 4 : Structure des poly-bromo-biphényls ou PBB.
Cette famille est constituée de 209 congénéres possibles,
définis par le nombre de brome fixé sur le squelette biphényl
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ANNEXE 2
Numérotation IUPAC des 209 congénéres PBDE
Numéro IUPAC (a gauche) et numéros des carbones substitués (a droite). Les congéneres

soulignés sont les PBDE habituellement recherchés et les plus présents dans les matrices
alimentaires et milieux biologiques.

monoBDE tetraBDE pentaBDE hexaBDE heptaBDE
1 2 40 2,2'3,3 82 223,34 128 2,2'3,34,4' 170 2,2'3,3'/44'5
2 3 41 22'34 83 2,2'3,3'5 129 2,2'3,3'4,5 171 2,2',3,3'4,4'6
3 4 42 22'34 84 2,2'3,3'6 130 2,2',3,3'4,% 172 2,2'3,3'4,5,5'
43 2,2'35 85 2,2'3,4,4' 131 2,2',3,34,6 173  2,2',3,3'4,5,6
44 22'35 86 2,2'3,4,5 132 2,2',3,3'4,6' 174 2,2'3,3'4,5,6'
diBDE 45 22'3,6 87 2,2',34,5 133 223,355 175 2,2'3,3'45',6
2,2 46 2,2'3,6' 88 2,2',3,4,6 134 2,2'3,3',5,6 176 2,2'3,3',4,6,6'
5 23 47 2,2'4.4 89 2,2'3,4,6' 135 2,2',3,3',5,6' 177  2,2,3,3,4,5'6'
6 2,3 48 2,2'45 90 2,2'3,4'5 136 2,2',3,3',6,6' 178 2,2'3,3'5,5',6
7 2,4 49 22'45%5 91 2,2'3,4'6 137 223,445 179 2,2',3,3',5,6,6'
8 2,4 50 2,246 92 2,2'3,5,5 138 2,2',3,44'5 180 2,2'3,4,4'5,55
9 2,5 51 2246 93 2,2'3,5,6 139 2,2'344'6 181 2,234,456
10 26 52 2,2'5% 94 2,2',3,5,6' 140 2,2'3,4,4'6' 182 2,2'3,4,4'5,6'
1 33 53 2,256 95 2,2',3,5',6 141 223455 183 2,2'.3.44'5'.6
12 34 54 2,2'6,6' 96 2,2',3,6,6' 142 2,2'3,4,5,6 184 2,2'3,4,4'6,6'
13 34 55 2334 97 2,2'3,4'5' 143 2,2'3,4,5,6' 185 2,234,556
14 35 56 23,34 98 2,2',3,4'6' 144 22'3,45'6 186 2,2'3,4,5,6,6'
15 44 57 23,35 929 2,2'44'5 145 2,2'3,4,6,6' 187 2,2'3,4'5,5',6
58 23,35 100 2,2'44'6 146 2,2'3,4'5,%5 188 2,2',3,4'5,6,6'
59 2336 101 224,55 147 2,2'3,4'5,6 189 2,3,3'44'55
triBDE 60 2,344 102 2,2'4,5,6 148 2,2'3,4'5,6' 190 2,3,3'4,4',5,6
16 2,2'3 61 2345 103 224,56 149 223456 191 23,344'5'6
17 22'4 62 23/4,6 104 2,2'4,6,6' 150 2,2',3,4'6,6' 192 23,3455'6
18 2,2'5 63 2,345 1056 23,344 151 2,2',3,5,5'6 193 23,3'4'55'6
19 22'6 64 2346 106 2,3,3'4,5 152 2,2',3,5,6,6'
20 233 65 23,56 107 23,345 153 2,2'44'5,5 octaBDE
21 234 66 2344 108 2,3,3'4,5 154 2,2'4.4'5.6' 194 2,2'3,3',44'5,5
22 234 67 2,345 109 23,346 155 2,2'4,4'6,6' 195 2,2'3,3,4,4'5,6
23 235 68 2,345 110 23,346 156 23,3445 196 2,2'3,3'4,4'5,6'
24 236 69 2346 111 2,3,3.5,5' 157 23,3445 197 2,2'3,3'4,4'6,6'
25 234 70 2,345 112 2,3,3',5,6 158 2,3,3'4,4'6 198 2,2'3,3.,4,5,5',6
26 2,35 71 2346 113 23,356 159 23,3'4,55 199 2,2'3,3,4,5,5,6'
27 2,36 72 2355 114 23,4,4'5 160 2,3,3'4,5,6 200 2,2'3,3'4,56,6
28 244 73 2356 115 234,46 161 23,3456 201 2,2',3,3'4,5',6,6'
29 245 74 2445 116 23,456 162 2,3,3'4'55 202 2,2',3,3'5,5,6,6'
30 246 75 2446 117 23,4'5,6 163 2,3,3'4'5,6 203 2,2'34,4'55'6
31 24'5 76 2345 118 23445 164 23,3456 204 2,2'34,4'56,6
32 24'6 77 3344 119 234,46 165 2,3,3.5,5'6 205 23,34,4'55'6
33 234 78 3,345 120 2,3'4,5,5' 166 2,3,4,4'5,6
34 235 79 3345 121 2,3'4,5',6 167 2,3'4,4'5,%5 nonaBDE
35 334 80 3,355 122 23345 168 2,3'4,4'.5'6 206 2,2'3,3,44'55'6
36 335 81 3445 123 23'44'5 169 3,3'44'5,5 207 2,2,3,3'4,4'5,6,6'
37 344 124 23'4'5,5 208 2,2,3,3'4,55'6,6
38 345 125 2,3'4'5'6
39 345 126 3,3'4,4'5 decaBDE
127  3,3'45)5 209 2,2'3,3'.44'.55.6.6




