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Résumé

Contexte : L'acide perfluorooctanoique (PFOA) est présent dans le sang de presque tous les participants
dans les études de biosurveillance. L'appréciation des risques pour la santé qui sont associés aux
concentrations sanguines de PFOA est difficile, car les valeurs guides d'exposition (VGE) sont
généralement exprimées en termes de dose externe. Des équivalents de biosurveillance (EB)
compatibles avec les VGE pourraient faciliter |'interprétation des concentrations de PFOA dans le

contexte du risque pour la santé.

Objectifs : i) Dériver des EB pour le PFOA sérique ou plasmatique correspondant aux VGE de la
Environmental Protection Agency des Etats-Unis (U.S. EPA), de la Agency for Toxic Substances and
Disease Registry (ATSDR) et de Santé Canada, et ii) comparer les EB avec les concentrations de PFOA

mesurées dans des enquétes nationales de biosurveillance.

Méthodes : En partant des points de départ a partir desquels les VGE ont été estimées, nous avons
dérivé des EB a I'aide de données ou modéles pharmacocinétiques et de facteurs d'incertitude. A I'aide
d'un modele pharmacocinétique animal de gestation et de lactation, nous avons converti les points de
départ chez les souris gestantes (U.S. EPA 2016, ATSDR) en concentrations sériques chez I’organisme en
développement pour quatre mesures de dose (concentrations moyenne prénatale, moyenne postnatale,
moyenne totale, et maximale). Les concentrations équivalentes chez le foetus humain et I’enfant ont
ensuite été converties en EB correspondants dans le sérum maternel humain au moment de la
conception a I'aide d’'une modéle pharmacocinétique humain de grossesse et d’allaitement. Le point de
départ chez les rongeurs adultes (Santé Canada) a été converti en un EB dans le sérum humain adulte a
I'aide de données expérimentales. Pour le point de départ basé sur I'épidémiologie (valeur provisoire de
2022 de I'U.S.EPA), un BE a été dérivé a l'aide d'un modéle pharmacocinétique humain de grossesse et
d’allaitement. Les BE dérivés ont été comparés a des données de biosurveillance canadiennes et

américaines.

Résultats : Les EB étaient de 684 ng/mL pour Santé Canada, de 0.012 ng/mL pour I'U.S. EPA (valeur
provisoire de 2022), et variaient de 15 a 29 ng/mL pour I'U.S. EPA (valeur de 2016) et de 6 a 10 ng/mL
pour ’ATSDR. Les 95°™ centiles des concentrations sériques dans I'Enquéte canadienne sur les mesures

de la santé (ECMS) de 2018-2019 et dans la National Health and Nutrition Examination Survey (NHANES)



de 2017-2018 étaient légérement inférieures a I'EB de I’ATSDR et deux ordres de grandeur plus élevées

que I'EB pour la valeur provisoire de 2022 de I'U.S. EPA.

Conclusion : Les EB couvraient quatre ordres de grandeur. Les concentrations de PFOA mesurés dans
des enquétes nationales de biosurveillance canadiennes et américaines étaient supérieures ou similaires

a certains de ces EB.
Mots-clés :
Acide perfluorooctanoique (PFOA)

Equivalents de biosurveillance

Modélisation pharmacocinétique



Abstract

Background: Perfluorooctanoic acid (PFOA) is detected in the blood of virtually everyone participating in
biomonitoring studies. Assessing the health risks associated with blood PFOA levels is challenging
because exposure guidance values (EGVs) are typically expressed in terms of external dose.
Biomonitoring equivalents (BEs) consistent with EGVs could facilitate interpreting biomarker levels in a

health risk context.

Objective: To i) derive BEs for serum/plasma PFOA corresponding to the EGVs of the U.S. Environmental
Protection Agency (U.S. EPA), the Agency for Toxic Substances and Disease Registry (ATSDR) and Health

Canada, and ii) compare with PFOA levels measured in national biomonitoring surveys.

Methods: Starting from the points of departure from which EGVs were estimated, we derived BEs using
pharmacokinetic data/models and uncertainty factors. Using an animal gestational/lactational
pharmacokinetic model, we converted points of departure in pregnant dams (U.S. EPA 2016, ATSDR)
into serum concentrations in the developing organism for four dose metrics: average prenatal, average
postnatal, average overall, and maximum concentrations. Equivalent human fetus and child
concentrations were then converted into corresponding BEs in maternal serum at time of conception
using a pharmacokinetic model of human gestation/lactation. The point of departure in adult rodents
(Health Canada) was converted into a BE in adult serum using experimental data. For the epidemiology-
based point of departure (U.S.EPA 2022, draft), a BE was derived using a human pharmacokinetic model

of gestation/lactation. BEs were compared with Canadian and U.S. biomonitoring data.

Results: BEs (ng/mL) were 684 for Health Canada, 0.012 for the U.S. EPA (2022 draft), and ranged from
15-29 for the U.S. EPA (2016) and from 6-10 for ATSDR. Ninety-fifth percentiles of serum levels from the
2018-2019 Canadian Health Measures Survey (CHMS) and the 2017-2018 National Health and Nutrition
Examination Survey (NHANES) were slightly below the BE for the ATSDR, and two orders of magnitude
above the BE for the U.S. EPA (2022 draft).

Conclusion: BEs varied over four orders of magnitude. Levels measured in Canadian and U.S. national

surveys were higher than or close to some of these BEs.
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Introduction

Problématique

L'acide perfluorooctanoique (PFOA) appartient a une classe de composés synthétiques surnommée

« substances per- et polyfluoroalkylées» (PFAS) (de I'anglais per- and polyfluoroalkyl substances) ayant
de nombreuses applications en raison de leur propriétés chimiques (Buck et al., 2011). Plusieurs PFAS,
dont le PFOA, sont persistants dans I'environnement et sont répandus mondialement (Cousins et al.,
2022 ; Wang et al., 2022). Le PFOA a également été associé a un large éventail de problemes de santé,
étant I'un des PFAS les mieux caractérisés du point de vue toxicologique (ATSDR, 2022), et se retrouve
en concentrations détectables dans le sang de presque tous les Américains et Canadiens (ATSDR, 2021;
Buck et al., 2011; Cordner et al., 2019; Sznajder-Katarzynska et al., 2019; Wang et al., 2014a) comme le
démontrent les enquétes nationales de biosurveillance (Calafat et al., 2007 ; Centers for Disease Control
and Prevention (CDC), 2022 ; Pollock et al., 2021). Ces raisons ont fait en sorte que le PFOA est I'un de
deux PFAS qui figurent présentement sur la liste de polluants organiques persistants de la Convention de

Stockholm (Wang et al., 2022).

L’exposition quasi-universelle au PFOA et sa toxicité reconnue soulevent des inquiétudes et des
interrogations quant aux mesures actuelles d’évaluation et de gestion de risque. Or, une approche
d’appréciation du risque pour la population générale nécessite une comparaison entre des mesures
environnementales de I'exposition et des valeurs-guides environnementales (exprimées, par exemple,
en ng/kg/jour), ou entre des mesures biologiques de I'exposition et des valeurs-guides exprimées en
termes de concentration biologique. Ces approches sont similaires a d’autres utilisées en santé et

sécurité au travail (Sarazin et al., 2022).

De nombreux organismes réglementaires ont établi des valeurs-guides d’exposition (VGE) basées sur les
effets sur la santé, telles que la dose de référence (RfD) de I’U.S. Environmental Protection Agency (U.S.
EPA), le niveau de risque minimal (MRL) de I’Agency for Toxic Substances and Disease Registry (ATSDR),
I'apport quotidien tolérable (AQT) de Santé Canada, et la dose hebdomadaire tolérable (TWI) de
I’European Food Safety Authority (EFSA). Par contre, I'exposition environnementale au PFOA est difficile
a estimer pour de nombreuses raisons discutées plus bas. Ainsi, les sources de PFOA sont nombreuses et

incompletement connues, et celles qui le sont ne sont pas nécessairement quantifiables, méme en
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faisant plusieurs suppositions. Aussi, les voies d’exposition sont insuffisamment comprises, leur
importance varie entre individus (p. ex. enfants par rapport aux adultes) et entre populations, et la
présence de précurseurs partiellement identifiés avec des taux de conversion incertains rendent les
estimations d’exposition d’autant plus incertaines. Ces incertitudes concernant la quantification
environnementale de I'exposition font en sorte qu’une comparaison directe avec des VGE ne serait pas

une approche a privilégier.

D’un autre c6té, des mesures biologiques de I'exposition, telles que les mesures plasmatiques ou
sériques de PFOA effectuées dans le cadre d’enquétes de biosurveillance populationnelles canadiennes
et américaines permettent de contourner les obstacles liés a la caractérisation environnementale de
I’exposition puisque les concentrations biologiques integrent toutes les voies d’exposition. Par
conséquent, il serait avantageux d’utiliser des données de biosurveillance pour quantifier I’exposition,
données que I'on pourrait comparer avec des valeurs-guides basées sur la santé et exprimées en termes

de concentration plasmatique ou sérique.

Certains organismes ont élaboré des valeurs-guides plasmatiques ou sériques basées sur la santé. Ainsi,
sur la base d'une analyse d'études principalement épidémiologiques, la German Human Biomonitoring
Commission (HBM-C) a défini une concentration plasmatique de PFOA en-dessous de laquelle aucun
effet indésirable n'est attendu - soit la HBM-I de 2 ng/mL — et une concentration plasmatique de PFOA
au-dessus de laquelle des effets indésirables sont possibles — soit les HBM-II de 5 ng/mL pour les
femmes en 4ge de procréer et de 10 ng/mL pour le reste de la population (Holzer, Lilienthal, et

Schiimann, 2021 ; Schiimann, Lilienthal, et Holzer, 2021).

Aussi, dans le cadre de son processus récent de détermination d’une VGE pour la somme de 4 PFAS dont
le PFOA, I'EFSA a dérivé des concentrations dans le sérum maternel qui correspondaient a cette VGE,
soit 6,9 ng/mL pour la somme de 4 PFAS et 2 ng/mL pour la somme du PFOA et de I'acide
perfluorononanoique (PFNA) (EFSA, 2020).

De plus, les National Academies of Sciences, Engineering, and Medicine (NASEM), une institution
américaine, ont récemment établi des lignes directrices cliniques pour les soins de patients exposés aux
PFAS. Les valeurs des NASEM sont basées sur celles de I’'HBM-C et de I'EFSA pour les différents PFAS,

ainsi que sur les 95°™ percentiles des concentrations sériques de PFOA et de PFOS dans NHANES. Elles
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constituent des concentrations sériques ou plasmatiques pour la somme de sept PFAS, dont le PFOA,
pour lesquelles des effets indésirables ne sont pas attendus (<2 ng/mL), pour lesquelles il y aurait un
« potentiel d’effets indésirables » (2 a 20 ng/mL), et pour lesquelles il y aurait « un risque accru d'effets

indésirables » (>20 ng/mL) (NASEM, 2022).

Des différences méthodologiques importantes sous-tendent la dérivation des HBM-I et HBM-1l du PFOA
et des diverses VGE (telles que la RfD de I'U.S. EPA, I’AQT de Santé Canada, etc). Ainsi, les HBM-I et
HBM-II pour le PFOA sont des valeurs issues d’une interprétation générale d’'un ensemble d’études
épidémiologiques portant sur différents effets sur la santé. Au contraire, une VGE est déterminée a
partir d’'une seule étude (ou parfois quelques études), souvent animale (Persad et Cooper, 2008), jugée
par I'agence réglementaire en question comme étant pertinente et la plus sensible pour les effets sur la
santé. De plus, lors de la détermination des valeurs HBM-I et HBM-II pour le PFOA, aucun facteur
d'incertitude n'a été appliqué (Holzer, Lilienthal, et Schiimann, 2021), tandis que, dans la dérivation de
VGE, I'application de plusieurs facteurs d'incertitude est prise en considération. De plus, la nature méme
du processus de dérivation des VGE fait en sorte que les VGE varient habituellement d’une agence a
I'autre, en fonction des différents choix méthodologiques qui ont di étre faits (par exemple, dans la
sélection de I'étude critique, dans I'application des divers facteurs d’incertitude, et dans la méthode de
conversion de la dose externe animale en une dose externe humaine). Par conséquent, les valeurs-
guides HBM, bien qu’exprimées en termes de concentration sérique ou plasmatique, ne peuvent étre
utilisées pour évaluer le risque sur la base d’une VGE régionale spécifique. Par exemple, ces valeurs ne
permettent pas de situer les concentrations plasmatiques mesurées dans le cadre de 'Enquéte
canadienne sur les mesures de santé (ECMS) par rapport a I'apport quotidien tolérable établi par Santé

Canada.

Par ailleurs, il convient de noter que les différences méthodologiques susmentionnées entre les HBM
pour le PFOA et les VGE reflétent des objectifs différents. En effet, les VGE ont pour objectif I’évaluation
et la gestion du risque. En revanche, I'HBM-II du PFOA définit un niveau au-dessus duquel des soins
médicaux aux individus exposées sont requis (vu le risque augmenté d’effets adverses) (Nakayama et al.,
2023), et la valeur de ’'HBM-I du PFOA « a pour objet de décrire [la limite inférieure de] la plage de
concentrations [plasmatiques de PFOA] qui ne devrait pas étre dépassée pour des raisons de santé
préventive », avec « I'accent mis sur des objectifs de protection au lieu de viser I'évaluation des risques

et dangers » (traduction libre, (Holzer, Lilienthal, et Schiimann, 2021)). Des mesures excédant la HBM-I
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peuvent signaler un besoin d’investiguer les causes sous-jacentes et/ou de réduire I'exposition (Holzer,
Lilienthal, et Schiimann, 2021). D’autre part, les valeurs des NASEM sont en partie basées sur les HBM-|
et HBM-II et, tout comme ces derniéres, ne peuvent donc pas étre utilisées pour évaluer le risque sur la
base d’une VGE régionale spécifique. De plus, elles ont été développées pour aider a guider les soins
cliniques aupres de patients exposés (NASEM, 2022), et non pas pour servir d’outil en termes
d’évaluation et de gestion en santé publique. En ce qui concerne les concentrations internes dérivées
par 'EFSA dans le cadre de sa détermination d’une VGE, elles sont basées sur une seule étude
épidémiologique et pourraient aider a interpréter des données de biosurveillance en fonction de la VGE
de I'EFSA - bien qu’elles n’aient pas été dérivées spécifiquement pour cet objectif — mais elles ne sont

pas représentatives des VGE d'autres agences.

Une approche alternative pour interpréter les données de biosurveillance dans un contexte de risque
pour la santé consiste a élaborer des équivalents de biosurveillance (EB). Les EB sont définis comme la
concentration dans un milieu biologique donné (par exemple, le sang) d'un produit chimique (ou d'un
biomarqueur permettant d’évaluer I'exposition a ce produit chimique) qui est compatible avec une VGE
existante. Les EB sont généralement dérivés pour plusieurs VGE existantes pour permettre une
comparaison en parallele (Hays et al., 2008 ; Hays et al., 2012 ; LaKind et al., 2008). L’avantage principal
des EB est donc qu’ils sont, par définition, spécifiques aux VGE existantes; ils peuvent donc permettre de
relier les données de biosurveillance a des VGE spécifiques. A notre connaissance, cette approche n'a
jamais été appliquée au PFOA. Nous avons donc cherché donc a développer des EB pour le PFOA pour
les VGE provenant d’organismes réglementaires nationaux canadiens et américains, soit I'U.S. EPA,
I’ATSDR et Santé Canada, et a les comparer a des données de biosurveillance nationales canadiennes et

américaines.
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Classification

Les PFAS sont des composés organiques synthétiques pour lesquelles il n’existe présentement pas de

définition qui fait unanimité (NASEM, 2022). Nous énumérons donc différentes définitions suggérées.

Buck et al. (2011) ont proposé que les PFAS soient définis comme toute substance aliphatique avec au
moins un atome de carbone dont tous les atomes d’hydrogéne ont été remplacés par des atomes de
fluor de fagon a contenir au moins un groupement perfluoroalkyl (CnF2n+1). Ceci implique donc que la
molécule doit contenir au moins un groupement -CFs. Les substances perfluoroalkylées sont définies
comme celles dont tous les groupes C-H ont été remplacés par des groupes C-F (c’est-a-dire de fagon a
former la structure C,F2n+1), sauf si cela modifie la structure d’un groupe fonctionnel, alors que les
substances polyfluoroalkylées sont définies comme celles dont ce ne sont pas tous les groupes C-H qui
ont été remplacés par des groupes C-F. En 2011, Buck et al. listaient, de fagon non-exhaustive, 268 PFAS

(Buck et al., 2011 ; Guelfo et al., 2021).

En 2018, I'Organisation pour la coopération et le développement économique (OCDE) a élargi cette
définition pour inclure toute substance avec la structure —C,F,,— (n23) (c’est-a-dire une unité de trois
groupements -CF,-) ou avec la structure —C,F2nOCmF2m— (n21 et m>1). L'OCDE n’a pas fourni de
justification pour exclure de sa définition les substances avec n<3 ou avec un seul groupe -CFs. Certains
ont suggéré que cela leur permettait d’exclure le grand nombre de produits pharmaceutiques, de
pesticides et d’autres substances qui correspondaient a ces criteres. L'OCDE listait a ce moment 4730
substances tirées de sources publiques correspondant a leur définition (Guelfo et al., 2021 ;

J. Wallington, Sulbaek Andersen, et J. Nielsen, 2021).
En 2020, la European Chemicals Agency, une agence de I'Union européenne, définissait les PFAS comme
toute substance avec au moins un groupe aliphatique -CF3; ou -CF,- (J. Wallington, Sulbaek Andersen, et

J. Nielsen, 2021).

En 2021, I'OCDE a élargi sa définition antérieure pour inclure toute substance avec au moins un groupe

-CF; ou -CF,-, a quelques exceptions prés (Hammel et al., 2022).
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Kwiatkowski et al. (2020) a proposé comme définition des PFAS toute substance avec au moins un

groupe -CFs, -CF,- ou >CF- (J. Wallington, Sulbaek Andersen, et J. Nielsen, 2021).

L'U.S. EPA rend accessible une liste de PFAS construite a partir de plusieurs listes et y mentionne
explicitement ne pas se limiter a une définition particuliere; cette liste contenait 12 034 substances en
date du 17 décembre 2022 (J. Wallington, Sulbaek Andersen, et J. Nielsen, 2021 ; U.S. EPA, 2022a). Cet
élargissement de la définition est possiblement en lien avec la persistance environnementale de la vaste
majorité de ces composés ou de leurs produits de dégradation, indépendamment de leur potentiel de
bioaccumulation (Cousins et al., 2020). D’autres mettent en garde contre I'inclusion de substances avec
un seul groupe -CF,-, mentionnant qu’un groupe -CF,- adjacent a un groupe -CH;- serait biodégradable,

et suggérant que la persistance environnementale nécessite un groupe -CFs (Buck et al., 2021).

Récemment, I’'U.S. EPA a, pour des fins d’inventaire, adopté comme définition toute substance
contenant lI'unité R—(CF,)—C(F)(R1)R2 ou les carbones des groupes -CF»- et -CF- sont saturés et ou les
groupes R, Ry et R, ne sont pas des hydrogénes. Cette définition des PFAS permet d’exclure les
molécules ayant un seul groupe -CFs, -CF,- ou >CF-, de méme que les substances se dégradant en acide

trifluoroacétique (CFsCOOH) (J. Wallington, Sulbaek Andersen, et J. Nielsen, 2021).

Les PFAS forment une famille tres diversifiée. Buck et al. (2011) a classifié les PFAS en polymeres et non-

polyméres, puis en 42 familles et sous-familles.

Les non-polyméres incluent la famille des acides perfluoroalkylés (PFAA) et les sous-familles des acides
perfluoroalkylés carboxyliques (CnF2n+1R 0U R=-COOH) (p. ex. le PFOA), sulfoniques (CoF 2n+1R OU R=
SOsH) (p. ex. I'acide perfluorooctane sulfonique (PFOS) et I'acide perfluorobutane sulfonique (PFBS)),
sulfiniques, phosphoniques et phosphiniques. Suivant la recommandation de Buck et al. (2011) et a
moins d’indication contraire, ce mémoire ne fera pas de distinction entre I'acide et sa base conjuguée
(Buck et al., 2011). Ainsi, I'acide perfluorooctanoique et le perfluorooctanoate seront tous les deux
désignées sous le nom « acide perfluorooctanoique », le PFOA étant presqu’exclusivement présent sous
sa forme anionique aux pH environnementaux et physiologiques (Centers for Disease Control and

Prevention (CDC), 2022).
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Une autre famille de substances non-polymériques est celle des fluorotélomeéres. Les fluorotélomeres
sont des substances polyfluoroalkylées. Certains fluorotéloméres sont des précurseurs de PFOA, c’est-a-
dire gu’ils peuvent se dégrader en PFOA. Cette dégradation peut étre microbienne (p. ex. dans le sol ou
les boues d’épuration), métabolique (animale ou humaine) ou abiotique (notamment atmosphérique
pour les précurseurs neutres volatiles). La plupart des précurseurs fluorotélomériques de PFOA sur
lesquels la communauté scientifique s’est penchée sont des substances neutres volatiles (De Silva et al.,
2021). Ceux-ci incluent I'alcool fluorotélomérique (FTOH) 8:2 (c’est-a-dire avec une chaine de 8 carbones
perfluorés et de 2 carbones non-fluorés), I'acide polyfluoroalkyle phosphorique monoester (monoPAP)

8:2 et I'acide polyfluoroalkyle phosphorique diester (diPAP) 8:2 (Buck et al., 2011 ; EFSA, 2020).

Les polymeres incluent les fluoropolymeéres et les polyméres a chaines latérales fluorées. Les
fluoropolymeres sont des polymeéres avec un squelette entierement carboné avec des atomes de fluor
qui y sont attachés (p. ex. le polytétrafluoroéthyléne (PTFE) (CyFan)). Les fluoropolymeéres ne sont pas
construits a partir de PFOA ou de ses précurseurs, mais la fabrication de certains fluoropolyméres
nécessite I'emploi d’un fluorosurfactant car sa stabilité extréme permet d’éviter la désintégration du
polymére lors du processus de fabrication. Auparavant, ce fluorosurfactant était souvent le PFOA,
notamment pour la fabrication du PTFE (Buck et al., 2011). Les polymeres a chaines latérales fluorées
sont formés d’un squelette carboné non-fluoré et de chaines latérales polyfluorées (ou possiblement
perfluorées). Ces chaines latérales sont potentiellement des précurseurs de PFOA (Buck et al., 2011 ;

Wang et al., 2014a).

Par ailleurs, les PFAS peuvent également étre classifiées selon la longueur de la chaine perfluorée. Ainsi,
les PFAS communément dites « a chaine longue » constituent : (1) les PFAA sulfoniques avec > 6
carbones perfluorés ; (2) les PFAA carboxyliques avec = 7 carbones perfluorés (c’est-a-dire avec > 8
carbones, un carbone se retrouvant toujours dans le groupe fonctionnel); (3) et, par extension, toute
PFAS avec une chaine perfluorée de > 7 carbones. Par opposition, les PFAS « a chaine courte » sont les
PFAS avec une chaine perfluorée de moins de 7 carbones. L'importance de cette distinction réside dans
le fait que les PFAS a chaine courte ont généralement un moins grand potentiel de bioaccumulation que
les PFAS a chaine longue, bien qu’ils ne soient pas nécessairement moins persistants dans
I’environnement (Buck et al., 2011) ou non-toxiques (U.S. EPA, 2022b). La raison pour laquelle la
définition des PFAA a chaine longue est basée sur un nombre différent de carbones perfluorés selon que

I’on se référe aux PFAA carboxyliques (= 7 carbones perfluorés) ou aux PFAA sulfoniques (> 6 carbones
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perfluorés) est que, pour une chaine avec un méme nombre de carbones perfluorées, les PFAA
sulfoniques sont plus sujets a la bioaccumulation que les PFAA carboxyliques (Buck et al., 2011). Les
PFAA a chaine longue, retirés de la chaine de production dans plusieurs pays, sont aussi appelés « PFAS
classiques » (en anglais, legacy PFAS) (p. ex. le PFOA, le PFOS, le PFNA), alors que les PFAA a chaine
courte et les substances polyfluoroalkylées, souvent utilisées comme remplacements des PFAS

classiques, sont aussi appelés « PFAS émergents » (Brase, Mullin, et Spink, 2021).

Enfin, les PFAS peuvent étre linéaires ou ramifiés. Jusqu'en 2002, le PFOA était produit par fluoration
électrochimique, un procédé produisant un mélange d’isoméres linéaires (70-80%) et ramifiés. En 2002,
la compagnie qui était a ce moment le principal producteur mondial (3M) a cessé sa production de
PFOA, et la synthese de PFOA par télomérisation, un procédé ne produisant que des isomeres linéaires,
est devenue courante (Buck et al., 2011). Par ailleurs, alors que la télomérisation produit du PFOA pur a
>99%, la fluoration électrochimique produit habituellement un mélange de PFOA et d’autres PFAA
carboxyliques avec des chaines de 4 a 14 carbones, qui peut étre ou non subséquemment purifié avant

d’étre utilisé dans la fabrication de produits (Wang et al., 2014a).

Propriétés physico-chimiques

Le groupe C-F est I'un des plus forts en chimie (485 kj/mol) a cause des propriétés physico-chimiques
particulieres du fluor, ce dernier étant, par exemple, I'atome le plus électronégatif du tableau
périodique. Par conséquent, le groupe CnFan:1 posséde une inertie chimique et thermique (a la chaleur
ou au froid) extréme. Cela inclue une stabilité en présence d’acides, de bases, et d’agents oxydants ou
réducteurs. Les PFAA possédent également une grande stabilité biologique, étant résistants a la
dégradation métabolique, microbiologique et photolytique (Sznajder-Katarzyriska, Surma, et Cieslik,
2019). Le groupe CnFan+1 est a la fois hydrophobe et lipophobe (Buck et al., 2011). Lorsqu’un PFAS
contient une extrémité ionique, comme dans le cas des bases conjuguées des PFAA, il acquiert les

propriétés d’un surfactant, étant a la fois hydrophobe et hydrophile.

Les formes protonées et non-protonées du PFOA ont des propriétés physico-chimiques différentes. La
forme anionique du PFOA a une pression de vapeur négligeable (p. ex. 6.08 x 10> mmHg a 20°C pour
le sel d’ammonium (ATSDR, 2021)) et une grande solubilité dans I'eau (>500g/L pour le sel d’ammonium

(ATSDR, 2021)), alors que la forme protonée est peu soluble dans I'eau et a une pression de vapeur
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suffisamment élevée pour se partitionner dans I'air (Buck et al., 2011). Le pKa du PFOA varie dans la
littérature mais se situerait entre -0,5 et 4. Par conséquent, tel que mentionné plus haut, dans le corps
humain et dans I’environnement, la forme anionique serait présente de fagon quasi exclusive. Les

données physico-chimiques de la forme protonée du PFOA sont présentées dans le tableau 1.

Tableau 1. Propriétés physico-chimiques (de la forme protonée) du PFOA

Propriété

PFOA

Formule chimique

CgHF 150,

FRFRFRF O
OH

F
FFFFFFFF

Masse moléculaire 414.1
Numeéro CAS 335-67-1
Etat physique Solide blanc ou blanc cassé

Point de fusion

Environ 54°C

Point d’ébullition Environ 188°C

Solubilité dans 'eau Estimé a 9.5 g/L a 25°C

Kow Non mesurable

Estimé entre 4200 et 2 x 10°

Koc ~115

pKa Entre-0.5et4

Pression de vapeur 0.525 mm Hg a 25°C (mesuré)

Constante de Henry Non mesurable

Facteur de 1 ppm=16.94 mg/m3

conversion mg/m3 =0.059 ppm

Sources : (ATSDR, 2021 ; Health Canada, 2018 ; U.S. EPA, 2016)

Applications

Les PFAS sont notamment utilisées comme fluorosurfactants et pour conférer des propriétés hydrofuges
et oléofuges a divers matériaux. Les fluorosurfactants sont des surfactants qui possédent une capacité

inégalée a réduire la tension de surface a de basses concentrations. Les PFAS ont un champ
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d’application extrémement vaste qui inclue presque toutes les branches de I'industrie et plusieurs

produits de consommation (Glige et al., 2020).

L'utilisation principale du PFOA (sous forme de sels d’ammonium ou de sodium de perfluorooctanoate)
a été comme aide dans le processus de fabrication de fluoropolymeéres. Bien que la quantité de PFOA
employé ne soit habituellement que de moins d’un pourcent de la quantité totale du fluoropolymeére, il
n’est pas détruit durant le processus de fabrication et peut donc étre émis dans I’environnement ou
encore subsister en tant que résidu dans le produit final. Le PTFE est le fluoropolymere le plus répandu
et celui pour lequel le PFOA a le plus souvent été employé. Le PTFE était connu par les Allemands depuis
le début des années 1930, puis a été accidentellement synthétisé en 1938 par un chercheur de la
compagnie américaine DuPont. A cause de ses propriétés anticorrosives, il a d’abord été utilisé pour
contenir I'hexafluorure d’uranium, une substance hautement réactive, dans le cadre du Manhattan
Project ayant mené au développement de la premiére bombe atomique. Apres la guerre, des 1946,
DuPont a commencé a commercialiser le PTFE sous le nom commercial de Teflon® (Hintzer et
Schwertfeger, 2014 ; Teng, 2012 ; Wang et al., 2014a). Le PTFE a de trés nombreuses applications (p. ex.
utilisé comme revétement antiadhésif dans les ustensiles de cuisine, comme isolant dans I'industrie
électrique ou électronique, comme matériel de transport de matieres corrosives ou chimiques, comme
composantes de parties de moteurs dans I'industrie automobile, comme matériel de greffons

vasculaires dans I'industrie médicale) (Dhanumalayan et Joshi, 2018).

Les mousses extinctrices d’incendie formant une pellicule agueuse (plus connues sous I'acronyme
anglais AFFF, c.-a-d. « aqueous film-forming foam ») contiennent des fluorosurfactants et sont utilisées
pour éteindre les incendies impliquant des liquides hautement inflammables. Les mousses utilisées
flottent a la surface du liquide, formant ainsi une barriere empéchant I’évaporation et la combustion.
Les fluorosurfactants présents forment entre le combustible et la mousse une pellicule aqueuse qui
permet, entre autres, de diminuer la surface de tension du liquide et de favoriser la propagation de la
mousse sur le liquide. Les premieres générations d’AFFF contenaient des dérivés du PFOA inclus de
facon intentionnelle dans le produit final. Par la suite, les AFFF produits avant 2016 contenaient souvent
une certaine quantité de PFAS a chaine longue qui pouvaient potentiellement se dégrader dans
I’environnement en PFOA ou autres PFAA carboxyliques. Les AFFF plus modernes contiennent surtout

des PFAS a chaine courte, mais I’existence de réserves d’AFFF et la durée de conservation de ces
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produits font en sorte que les AFFF produits avant 2016 pourraient encore étre utilisés a travers le

monde pendant plusieurs années (Glige et al., 2020 ; Wang et al., 2014b).

Il n’existe dans le domaine public aucune source d’information compléte détaillant les nombreuses
applications historiques ou actuelles du PFOA, bien que certains auteurs ont compilé des listes non-
exhaustives en se basant sur diverses sources (Gllge et al., 2020). Parmi les applications listées, notons
que le PFOA a été utilisé ou détecté dans les peintures, dans les textiles (incluant les cuirs, les vétements
imperméables, les uniformes pour pompiers, pilotes et travailleurs de la santé, les textiles pour
applications maritimes, la tapisserie), dans les vaporisateurs pour cuirs et textiles, dans des produits de
nettoyage pour la vitre et la vaisselle, dans des cires (p. ex. a plancher, de ski, de souliers), dans les
papiers et cartons en contact avec les aliments, dans les automobiles (p. ex. dans certaines parties du
moteur, possiblement dans les sieges pour enfants (Harrad et al., 2019)), dans les cosmétiques et autres
produits de soins personnels (p. ex. les produits de maquillage, les cremes ou lotions a main, les écrans

solaires), dans les moquettes, dans des solutions de pesticides etc. (Glige et al., 2020)

Caractéristiques pharmacocinétiques

Absorption

Chez le rat et la souris, I'absorption gastro-intestinale de PFOA est rapide et la biodisponibilité est
élevée. Aucune donnée expérimentale n’est disponible pour I’humain. Cependant, plusieurs études
laissent croire que la diéte (incluant I'ingestion d’eau) est la voie d’exposition principale pour la
population générale, et des études épidémiologiques ont démontré des associations entre les
concentrations environnementales — telles que dans I'eau — et les concentrations sériques. Des chutes
de concentrations sériques ont également été démontrées apres I'élimination ou la réduction de

I’exposition a de I'eau contaminée (ATSDR, 2021).

Distribution

Le PFOA est fortement lié a I'aloumine chez le rat, avec une liaison plasmatique d’environ 98%. L’affinité

du PFOA pour I'albumine humaine et I'albumine de rat sont similaires (Han et al., 2012).
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Contrairement a plusieurs autres polluants organiques persistants, le PFOA ne s’accumule pas dans le
tissu adipeux (Centers for Disease Control and Prevention (CDC), 2022). Le volume de distribution chez
I’animal ne varie pas beaucoup entre les espéces. Il est en moyenne égal ou légérement inférieur a 0,2
L/kg (Han et al., 2012). Chez le rat, le PFOA se distribue surtout dans le plasma, le foie, et (chez la
femelle) le rein (Han et al., 2012 ; Vanden Heuvel et al., 1991). Les estimations de volume de distribution
du PFOA chez I’'homme proviennent de données animales (De Silva et al., 2021) et d’estimations a partir
de données de biosurveillance et de concentrations dans I’eau potable, en assumant une cinétique de
premier ordre (Thompson et al., 2010 ; Verner et al., 2016). Tres peu d’études ont mesuré les

coefficients de distribution sang : tissus chez I'humain (Maestri et al., 2006).

Métabolisme

Le PFOA n’est pas métabolisé, possiblement en raison de la force de la liaison carbone-fluor (Han et al.,

2012).

Elimination

Le PFOA subit une élimination rénale et biliaire (Han et al., 2012). La concentration sérique est
généralement légérement plus faible chez la femme que chez I’lhomme, ce qui s’explique par I'existence
de mécanismes d’élimination propres aux femmes, soit les menstruations, la grossesse et I'allaitement
(Winkens et al., 2017). Les concentrations sériques sont plus hautes chez les femmes nullipares que chez
celles ayant mis des enfants au monde (Ding et al., 2020). Des études épidémiologiques ont permis
d’observer une association entre chaque mois d’allaitement et une concentration sérique plus faible de
quelques points de pourcentage chez les femmes (~3%, le chiffre exact peut varier selon les études)

(Winkens et al., 2017).
Le PFOA subit une élimination rénale par filtration glomérulaire et sécrétion tubulaire. Il subit également

une réabsorption tubulaire. Chez le rat femelle, il y a une sécrétion nette, alors que chez le rat male, la

souris, le singe et ’lhumain, il y a une réabsorption nette (Han et al., 2012).
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Chez le rat, I’élimination fécale est faible en raison d’une faible élimination biliaire. Chez ’homme,
malgré une élimination biliaire beaucoup plus importante que I’élimination rénale nette, I'élimination
fécale demeure faible, possiblement en raison d’une circulation entéro-hépatique importante (Fuijii et

al.,, 2015 ; Han et al., 2012 ; U.S. EPA, 2023).

La demi-vie varie entre les espéces de fagon trés importante, et est nettement plus longue chez
I’'humain que chez les espéces animales (tableau 2). Elle est de quelques heures chez le rat femelle, de
qguelques jours chez le rat male, de quelques semaines chez la souris et le singe, mais est exprimée en
termes d’années chez I'humain. La plupart des études utilisant au moins deux concentrations sériques
ou plasmatiques ponctuelles ont estimé que la demi-vie chez I’humain se situe entre 1,5 an et 5,1 ans.
La valeur de 1,5 an tient également compte de I'exposition de fond, ce qui abaisse d’autant plus la
valeur (la demi-vie étant de 1,8 an sans en tenir compte) (ATSDR, 2021 ; Xu et al., 2020). Cela porte a
croire que les concentrations sériques sont peu susceptibles de fluctuer de maniere significative a court
terme. Cette lente élimination du sang chez ’lhumain peut s'expliquer par plusieurs facteurs (ATSDR,

2021):

(1) La clairance rénale chez ’lhumain est extrémement faible, notamment en raison d’une réabsorption
rénale trés importante.

(2) La forte liaison a I’albumine fait en sorte que seule une petite fraction du PFOA se trouvant dans le
sang est capable de subir une élimination rénale.

(3) La clairance biliaire chez I’humain est encore plus faible que la clairance rénale, probablement a

cause d’une importante recirculation entéro-hépatique, tel que discuté ci-haut.

La différence importante liée au sexe chez le rat pourrait s’expliquer par I'action d’hormones sexuelles

sur des transporteurs.
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Tableau 2. Demi-vie du PFOA chez différentes espéces

Espece Males Femelles
Rat 4-6 jours 2-4 heures
Souris 22 jours 16 jours
Singe 21 jours 33 jours
Humain 1.5-5.1ans

Source : (ATSDR, 2021 ; Fenton et al., 2021 ; Han et al., 2012 ; Xu et al., 2020)

Chez I'animal, des études ont démontré une cinétique non-linéaire avec une augmentation de
I’élimination rénale a des doses élevées, ce qui porte a croire qu’il y a une saturation des transporteurs
de réabsorption. Les observations chez I’humain avec des expositions environnementales démontre une
relation linéaire entre les doses externe et interne, tout comme chez I’animal lors de 'administration de

faibles doses (Health Canada, 2018).

Dans une étude ayant évalué I'association transversale entre les concentrations sériques de PFOA et la
fonction rénale dans le cadre de I'’enquéte NHANES, une baisse de la fonction rénale était associée a une
augmentation modeste de la concentration sérique de PFOA dans un premier temps, puis d’une baisse
de la concentration avec une altération plus grande de la fonction rénale. Ceci pourrait s’expliquer par
une perte de la capacité de réabsorber le PFOA lorsque la maladie rénale est avancée (Jain et Ducatman,

2019).

Exposition

Données de biosurveillance humaine

Les concentrations biologiques de PFOA integrent toutes les voies d’exposition et tiennent également
compte de I'exposition aux précurseurs qui se sont dégradés en PFOA dans le corps. Le PFOA a été
détecté dans des échantillons sanguins de la population générale datant des années 1960, et des
concentrations sériques ou plasmatiques croissantes ont été observé dans le siecle dernier en Amérique
du Nord, en Europe, en Australie et au Japon (EFSA, 2020 ; Nilsson et al., 2023 ; Wang, Park, et Petreas,
2011). Par exemple, dans une étude, la concentration sérique médiane de PFOA chez des femmes de

Californie était de 0,27 ng/mL au début des années 1960 (n=40), de 2,71 ng/mL en 1981-1986 (n=30), et
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de 2,08 ng/mL en 2009 (n=35) (Wang, Park, et Petreas, 2011). Dans une autre étude (non-longitudinale),
la concentration sérique/plasmatique médiane d’échantillons congelés d’Américains faisant partie de la
population générale était de 2,3 ng/mL en 1974 (n=178) et de 5,6 ng/mL en 1989 (n=178) (Olsen et al.,
2005).

Les concentrations sériques ou plasmatiques de PFOA font partie des mesures faites dans I'Enquéte
canadienne sur les mesures de la santé (ECMS), une étude de biosurveillance représentative de la
population canadienne, et dans la National Health and Nutrition Examination Survey (NHANES), qui est
représentative de la population américaine. Comme on peut le voir a la figure 1, les concentrations
populationnelles moyennes de PFOA au Canada et aux Etats-Unis semblent &tre a la baisse depuis au
moins 2008. En général, les études européennes laissent également croire que les concentrations
sériques diminuent depuis les années 2000 (EFSA, 2020). Les sources exactes et les voies d’exposition
principalement responsables de la concentration sérique élevée avant le début des années 2000 sont
incertaines. Certains ont émis I’hypotheése que le déclin observé des concentrations sériques humaines
aurait été causé par la diminution de PFOA dans des produits de consommation; cela pourrait expliquer,
par exemple, les différences entre le profil de concentrations sanguines de PFAA carboxyliques entre
I’humain et la faune (Land et al., 2018). Néanmoins, le PFOA demeure aujourd’hui encore détectable
dans le sang de virtuellement toute la population des pays industrialisés (Sunderland et al., 2019). Les
concentrations sériques ou plasmatiques de PFOA dans les populations canadienne et américaine sont
généralement comparables (figure 1). Elles sont habituellement |égerement plus basses chez les femmes
gue chez les hommes, et sont généralement plus basses que celles du PFOS par un facteur <6 (Centers

for Disease Control and Prevention (CDC), 2022 ; Santé Canada, 2021).
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Figure 1. Tendances populationnelles de la moyenne géométrique des concentrations sériques ou
plasmatiques de PFOA dans les populations canadiennes et américaines.
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Gauche : Moyenne géométrique de la concentration sérique de PFOA pour la population américaine agée de 20
ans et plus, National Health and Nutrition Examination Survey (NHANES) 1999-2000 et 2003-2018.

Droite : Moyenne géométrique de la concentration plasmatique de PFOA pour la population canadienne agée de
20 a 79 ans, Enquéte canadienne sur les mesures de la santé (ECMS) cycle 1 (2007-2009), cycle 2 (2009-2011),
cycle 5 (2016-2017) et cycle 6 (2018-2019).

Sources : (Centers for Disease Control and Prevention (CDC), 2022), (Health Canada, 2021a)

Sources historiques et actuelles

Les sources de PFAS telles que définies par la European Chemicals Agency (c’est-a-dire toute substance
avec au moins un groupe aliphatique -CF3 ou -CF»-) sont, d’aprés ce qui est connu, entiérement
anthropiques, avec I'exception possible de I'acide trifluoroacétique (c.f. a la section « classification »)

(Cousins et al., 2020).

Les inquiétudes en lien avec le PFOA, notamment via la réalisation, a I'aide d’études de biosurveillance,
que cette substance était présente dans le sang de la grande majorité des individus ont entrainé une
série de mesures ayant mené a une tendance globale a remplacer les PFAS a chaine longue par des PFAS
a chaine courte. Ces mesures ont débuté lorsque le producteur mondial de PFOA le plus important (3M)
a cessé sa production de PFOA entre 2000 et 2002. En 2006, suite a des pressions incluant la possibilité
de poursuites criminelles, huit compagnies américaines qui étaient des producteurs majeurs de PFOA,
de fluoropolymeres ou de fluorotélomeéres, ont accepté de signer avec I’'U.S. EPA un accord visant la
réduction de la production et de I'émission de PFOA et de ses précurseurs de 95% d’ici 2010, pour se
diriger vers une cessation compléte en 2015. Ces objectifs ciblés ont été atteints en 2015 (ATSDR, 2021 ;

Buck et al., 2011 ; Cordner et al., 2019 ; Sznajder-Katarzynska, Surma, et Cieslik, 2019 ; Wang et al.,
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2014a). En 2019, le PFOA a été ajouté a I’Annexe A des polluants organiques persistants de la
Convention de Stockholm. L’ajout a I'annexe A vise I’élimination de la production et de I'utilisation, avec
I"autorisation de certaines exceptions, ainsi qu’une gestion appropriée des déchets (Environment and
Climate Change Canada, 2022 ; Stockholm Convention, 2019). Par conséquent, des mesures
réglementaires visant a se conformer a la Convention de Stockholm ont commencé a étre appliquées
par différents pays. Il n’en demeure pas moins que le PFOA demeure présent dans I’environnement de

par sa nature persistante.

Des mesures similaires a celles entreprises aux Etats-Unis ont été appliquées au Canada. Des
informations datant de 2004 indiquaient qu’il n’y avait pas de producteur de PFOA au Canada, mais que
des quantités entre 0.1 et 10 tonnes de PFOA étaient importées. En 2006, le Canada a émis un plan
d’action pour évaluer et gérer le PFOA, incluant des mesures pour empécher ou réduire I'importation de
PFOA et de ses précurseurs. En 2010, le gouvernement a signé un accord pour réduire la présence de
PFOA dans les produits commerciaux de 95% en 2010 et pour viser I’élimination en 2015. En 2016, le
Canada a introduit dans la législation fédérale la prohibition du PFOA et de ses précurseurs, exception
faite du PFOA déja présent dans des produits fabriqués et de certaines utilisations, telles les mousses
extinctrices d’incendie. En 2022, le gouvernement a proposé certaines réglementations du PFOA lui
permettant de se conformer a la Convention de Stockholm (Government of Canada, 2022 ; Health

Canada, 2018 ; Health Canada, 2021b).

Wang et al. (2014a) ont estimé les émissions globales cumulatives de PFOA et de sels de
perfluorooctanoate dans I'environnement (c’est-a-dire dans le sol, I'eau ou I'air) entre 1951 et 2015.
Toutefois, de nombreuses suppositions ont dii étre faites, ce qui rend les estimations incertaines. De
plus, les sources les plus importantes en termes d’exposition humaine ne sont pas nécessairement celles
qui produisent les émissions environnementales les plus grandes (Land et al., 2018). Néanmoins, une
comparaison avec les estimations de la quantité de PFOA dans la couche superficielle des océans — les
océans seraient le puit final de la majorité du PFOA produit — laisse supposer que les sources majeures
d’émissions environnementales ont été identifiées (De Silva et al., 2021 ; Wang et al., 2014a ; Wang et
al., 2014b). Ces sources peuvent étre directes ou indirectes (c.-a-d. via la dégradation en PFOA de

précurseurs). Les sources directes quantifiées par Wang et al. (2014a) sont :
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1. Le PFOA émis directement dans I’environnement par les manufacturiers lors de son processus de

fabrication (290-850 tonnes émises entre 1951 et 2015) (Wang et al., 2014a).

La production de PFOA aurait entrainé une émission dans I’environnement directement a partir des
manufactures de 5-10% du PFOA produit (Wang et al., 2014a). L' utilisation commerciale de PFOA a
débuté dans les années 1940 (Cordner et al., 2019). Une étude a identifié 16 usines de production
majeure de PFOA aux Etats-Unis dans les années 2000 (Hu et al., 2016). L'information disponible laisse
croire qu’avant 2002, le producteur mondial de PFOA le plus important était la compagnie 3M, qui le
produisait dans deux ou trois sites aux Etats-Unis et un site en Belgique. Aprés 2002, des mesures ont
été mises en place par les manufacturiers des pays occidentaux pour grandement réduire les émissions
environnementales lors du processus de production. Par contre, d’autres pays avec des réglementations
environnementales moins strictes, notamment la Chine, ont aussi augmenté leur production de PFOA
apres le tournant du siécle (ATSDR, 2021 ; Buck et al., 2011 ; Cordner et al., 2019 ; Sznajder-Katarzynska,
Surma, et Cieslik, 2019 ; Wang et al., 2014a).

2. Le PFOA émis directement dans I’'environnement par les manufacturiers lors du processus de
fabrication de fluoropolymeéres (4 500-6 300 tonnes émises entre 1951 et 2015) (Wang et al.,
2014a).

Plus de 80% de la quantité totale de PFOA utilisé pour la manufacture de fluoropolymeéres (sous forme
de sel de perfluorooctanoate) aurait été rejeté directement dans I’'environnement entre 1951 et 1990
(Wang et al., 2014a). Dans le monde occidental et le Japon, ce pourcentage aurait ensuite
graduellement diminué jusqu’a atteindre des niveaux d’environ 70% entre 1990 et 2002 et inférieurs a
2% en 2015. Cependant, dans le reste du monde, ce pourcentage pourrait étre resté inchangé jusqu’en
2015. Le PTFE est le fluoropolymere le plus répandu et représentait en 2012 environ 70% du marché
mondial de fluoropolymeéres. Avant 1980, la tres grande majorité du PTFE est estimée avoir été produite
dans le monde occidental, avec une portion importante en provenance de la compagnie DuPont. En
Chine, I'industrie de fluoropolymeéres s’est tres graduellement développée entre les années 1960 et
1990, puis a connu une grande expansion a partir de la fin des années 1990. En 2015, la Chine était déja
le principal producteur mondial de PTFE (Wang et al., 2014a). Une étude a identifié 33 usines de

production de fluoropolymeres dans le monde en 2002 (De Silva et al., 2021).
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3. Lesrésidus de PFOA émis dans I'environnement lors du traitement ultérieur de ces fluoropolyméres
(pour une variété d’applications), ou, parfois, lors de leur utilisation ou leur mise au rebut (350-490
tonnes émises entre 1951 et 2015). Il s’agit ici surtout des fluoropolymeéres produits par dispersion
aqueuse, qui contiendraient beaucoup plus de résidus de PFOA/perfluorooctanoate que les

fluoropolymeres solides (Wang et al., 2014a).

4. Lesimpuretés provenant de produits a base de fluorure de perfluorooctanesulfonyle (POSF)

(environ 1% ou moins des émissions totales de PFOA entre 1951 et 2015) (Wang et al., 2014a).

Le POSF est, via la fluoration électrochimique, le précurseur du PFOS et d’autres molécules pouvant se
dégrader en PFOS. Le POSF et le PFOS ne se dégradent pas en PFOA, mais des PFAA carboxyliques, tels
gue le PFOA, sont présents sous forme d’impuretés dans tous les produits a base de POSF. La production
commerciale de ces produits a débuté en 1958, et jusqu’a 2002, ils étaient surtout produits dans le
monde occidental, la compagnie 3M ayant été le plus grand producteur avec trois sites aux Etats-Unis et
un en Belgique. En 2002, apres des négociations avec I'U.S. EPA, 3M a cessé sa production de PFOS en
2002, en paralléle a son arrét de production de PFOA (Barboza, 2000 ; Wang et al., 2014a). Des
restrictions sur I'importation des PFAA sulfoniques aux Etats-Unis ont aussi été émises dans les années
subséquentes (U.S. EPA, 2009). La production dans le monde occidental est estimée avoir graduellement
diminué jusqu’a des niveaux négligeables suite a des efforts réglementaires tels que I'inclusion du POSF
et du PFOS a I'annexe B de la Convention de Stockholm en 2009 (Wang et al., 2022), alors qu’une

certaine quantité de POSF continue a étre produite en Chine (Wang et al., 2014a).

5. Les impuretés provenant de produits a base de fluorotélomeres (environ 1% ou moins des émissions
totales de PFOA entre 1951 et 2015). (Les fluorotélomeéres sont décrits plus bas avec les sources

indirectes.) (Wang et al., 2014a).

En plus des sources de PFOA mentionnées ci-haut, d’autres sources directes historiques ou actuelles
existent pour lesquelles les informations disponibles ne permettent de quantifier les émissions
environnementales. En effet, du PFOA aurait pu étre potentiellement émis dans I'environnement lors de
la manufacture, de I'utilisation ou de la mise au rebus des différents produits a base de PFOA utilisés

dans le cadre de nombreuses applications historiques ou récentes (c.f. section « applications »). Par
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exemple, les ventes par 3M de PFOA et de ses dérivés autres que pour la production de fluoropolyméres

totalisaient 6 tonnes/an a la fin des années 1990 (Wang et al., 2014b).

Les sources peuvent également étre indirectes, via des précurseurs pouvant se dégrader en PFOA.
Cependant, le grand nombre de précurseurs potentiels, le peu d’information disponible sur leur
contribution démontrée ou potentielle, et I'existence de plusieurs voies de dégradations possibles
rendent les estimations d’émission d’autant plus incertaines. Elles incluent (Buck et al., 2011 ; Wang et

al.,, 2014a ; Wang et al., 2014b) :

1. Ladégradation de produits a base de fluorotélomeres (environ 0-5% des émissions totales de PFOA

entre 1951 et 2015) (Wang et al., 2014a).

Contrairement aux produits a base de PFOA, dont les types et les applications sont relativement bien
définis, le nombre de composés chimiques a base de fluorotéloméres est vaste et leurs applications
industrielles et directement par les consommateurs sont nombreuses. Du PFOA pourrait donc
potentiellement étre émis dans I’'environnement a n’importe quelle étape de vie de ces produits, que ce
soit leur manufacture, leur utilisation ou leur mise au rebut. Les fluorotélomeres ont de multiples
applications, a la fois au niveau des industries et des consommateurs. Par exemple, ils sont utilisés pour
conférer des propriétés hydrofuges, oléofuges et antitaches aux textiles, aux papiers et aux cuirs, ainsi
gue comme surfactants, comme composants des mousses extinctrices d’incendies, et comme adjuvants
anti-mousses dans des pesticides a usage répandu (Wang et al., 2014a). La compagnie Dupont est la
premiere a avoir commercialisé le composé parent des fluorotélomeéres en 1961, et la majeure partie de
leur production continuerait a se faire en Occident (Etats-Unis et Europe de I'Ouest) et au Japon. Alors
que les fluorotélomeres produits antérieurement contenaient en partie des chaines de carbones
perfluorés longues pouvant se dégrader en PFOA (p. ex. des chaines 8:2), les mesures réglementaires
récentes ont mené a une transition vers des chaines fluorotélomériques plus courtes, telles que des

chaines 6:2 (Wang et al., 2014a).

2. Lathermolyse de fluoropolymeres comme le PTFE (quantité émise dans I’environnement inconnue)

(Wang et al., 2014b).
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Peu de données ont été publiées sur les émissions de PFOA a partir de poéles recouvertes de PTFE lors
de la cuisson. Lorsque des fluoropolyméres comme le PTFE sont chauffés a une température entre 250-
600°C, ils peuvent se dégrader en divers monomeres pouvant subir des réactions dans I'atmosphere
pour donner lieu a des PFAA carboxyliques tel le PFOA (Wang et al., 2014b). Des émissions élevées de
PFOA ont été mesurées dans des situations de surchauffe de poéles vides (Schlummer et al., 2015) a des
températures > 250°C pouvant normalement étre atteintes au moins de facon temporaire en I'espace de
guelques minutes lorsque certaines poéles sont posées a vide a réglage maximal sur une cuisiniere
(Jhatial et Hostikka, 2021). Dans des études menées par I'industrie, les chercheurs n’ont pas détecté de
PFOA émis dans des modeéles expérimentaux d’aliments chauffés a 125°C (Powley et al., 2005 ;
Washburn et al., 2005). Par contre, d’autres auteurs ont détecté des émissions de PFOA dans des
modeles expérimentaux d’aliments chauffés a des températures aussi basses que 100°C pendant 20
minutes (Qiu et Raynie, 2016), avec des quantités émises qui augmentaient avec la température (p. ex.
113 3 290 pg/cm? & 175°C pendant 20 minutes) et le temps de cuisson. D’autres ont détecté des
émissions dans I'air a partir de poéles chauffées a vide a des températures de cuisson normale (Sinclair
et al., 2007). Les émissions pourraient provenir de la thermolyse du PTFE ou, dans certains cas, de
résidus de PFOA (Qiu et Raynie, 2016 ; Sinclair et al., 2007). Apres avoir revu les études portant sur ce
sujet, les NASEM ont conclu que le petit nombre d’études, la petite taille des échantillons, la variation
des résultats selon le type de poéle et I'absence de formulation de concentrations dans I'air ou dans
I’eau ne permettent pas de formuler de recommandations générales en termes d’interventions pour

diminuer I’exposition aux PFAS (NASEM, 2022).

3. Ladégradation atmosphérique de certains hydrofluorocarbones ou hydrofluoroéthers, utilisés a
partir des années 1990 comme remplacements des chlorofluorocarbones (source potentielle,

guantité de PFOA potentiellement émise inconnue) (Wang et al., 2014b).
4. Ladégradation de polymeres a chaines latérales fluorées, utilisés entre autres pour leurs propriétés

hydrofuges et oléofuges pour les textiles, le cuir et le papier (source potentielle, quantité de PFOA

potentiellement émise inconnue) (Wang et al., 2014b).
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Milieux environnementaux

L’exposition humaine au PFOA (et aux autres PFAS) est complexe, avec une contribution de chaque
milieu difficile a quantifier et qui varie selon les études (NASEM, 2022). Des difficultés méthodologiques
incluent les variations interindividuelles dans la diete et dans la composition de la poussiére se trouvant
dans I'environnement intérieur, ainsi que la présence de précurseurs. De plus, les échantillonnages sont
rarement représentatifs de la population nationale. Ceci dit, I'apport par les aliments est typiquement

considéré comme étant la source principale d’exposition (Sunderland et al., 2019).

Sols et eaux

Les sols contaminés par le PFOA et autres PFAS incluent les zones agricoles lorsque des boues
d’épuration contaminées y sont appliquées, les sites d’enfouissement de déchets et les sites contaminés
par des mousses extinctrices d’incendie. Aux Etats-Unis, 50-60% des boues d’épuration sont utilisées
comme engrais pour les zones agricoles, comparativement a 18% au Québec (Perron et Hébert, 2007 ;
Venkatesan et Halden, 2013). Le PFOA épuré peut alors s’accumuler dans les plantes et le sol
(Sunderland et al., 2019). Les sites contaminés par des mousses extinctrices d’incendie a base de PFAS
incluent les bases militaires, les aéroports, les sites d’entrainement de pompiers, et les sites d’incendies

associés a des liquides inflammables (De Silva et al., 2021).

Le PFOA et de nombreuses autres PFAS peuvent se retrouver dans les masses d'eau douce, c’est-a-dire
les eaux de surface et les eaux souterraines. Ces eaux peuvent étre contaminées a partir de PFOA
provenant, par exemple, de manufactures émettant du PFOA dans I’eau, de sols contaminés, et de
stations d’épuration des eaux usées. Ces derniéres peuvent mener a une contamination de I'eau
effluente car les méthodes standards ne permettent pas d’éliminer les PFAS et que la biodégradation
des précurseurs peut augmenter la concentration relative de PFOA dans I'eau effluente (Hu et al., 2016).
L'ingestion d’eau contaminée peut devenir la principale voie d’exposition lorsque la concentration de
PFOA y est tres élevée, ce qui peut surtout étre le cas dans les communautés habitant pres des sites
contaminés (Sunderland et al., 2019). Cependant, la contamination au PFOA des eaux de surface peut
s’étendre a des centaines de kilométres en aval de la source et donc affecter un grand nombre
d’individus (De Silva et al., 2021 ; Sunderland et al., 2019). Aux Etats-Unis, on estime que |'eau potable

de 8% a 22% de la population présente des concentrations combinées de PFOA et de PFOS > 10 ng/L, et
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que I'eau potable de 200 millions d’américains présente des niveaux combinés de PFOA et de PFOS > 1

ng/L (Andrews et Naidenko, 2020).

Une étude récente a identifié > 57 000 sites américains suspectés d’étre contaminés aux PFAS, dont

> 49 000 industries, > 4 000 stations d’épuration des eaux usées, environ 3 500 sites militaires et > 500
aéroports. Cette étude notait que ces chiffres étaient probablement sous-estimés et qu’une
contamination devrait étre présumée lorsque suspectée a de tels sites en I'absence de données

définitives (Salvatore et al., 2022).

Aliments

Tel que mentionné, I'ingestion alimentaire est probablement la principale voie d’exposition au PFOA
dans la population générale (De Silva et al., 2021) et est la voie d’exposition la mieux étudiée (NASEM,
2022). Des études ont noté des associations entre la concentration de PFOA dans le sérum ou plasma et
divers aliments. La faune peut étre exposée au PFOA via son environnement, avec des niveaux plus
élevés lorsque les sites habités sont contaminés (Zodrow, Arblaster, et Conder, 2021). D’autres sources
potentielles de contamination des aliments incluent I'utilisation d’eau contaminée et de boues
d’épuration (Genualdi et al., 2022). La contamination de la diete des animaux de ferme pourrait
contribuer a expliquer la détection de PFOA dans les viandes, ceufs et produits laitiers (Sunderland et al.,
2019). La source de PFOA et d’autres PFAS dans les aliments n’est pas toujours comprise (Piva et al.,
2023). De plus, I'exposition demeure difficile a quantifier, en partie a cause de la difficulté d’obtenir des
échantillons représentatifs de la population, du grand nombre de mesures se retrouvant sous le seuil de
détection, de la présence de PFAS dans les matériaux en contact avec les aliments, et de I'effet potentiel
de la cuisson sur les concentrations de PFAS (Centers for Disease Control and Prevention (CDC), 2022 ;
De Silva et al., 2021). Par exemple, dans une analyse récente par I'EFSA de données européennes de
PFAS dans les aliments, 91.3% des mesures étaient sous le seuil de détection pour le PFOA. Dans cette
analyse, qui était principalement basée sur des données provenant de trois pays européens, les groupes
alimentaires qui contribuaient le plus a I'exposition au PFOA étaient, en ordre d’importance, les
poissons et fruits de mer, suivis de prés par les ceufs et produits a base d’ceufs, les viandes et produits

de viande, et les fruits et Iégumes (EFSA, 2020).
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Des PFAS peuvent migrer dans les aliments a partir des papiers et cartons en contact avec les aliments.
Par exemple, des études ont trouvé des associations entre les concentrations sériques de PFAS et |a
consommation d’aliments de restauration rapide, ce qui porte a croire qu’il y aurait un transfert a partir
des papiers et cartons utilisés par cette industrie (De Silva et al., 2021 ; Sunderland et al., 2019). Une
étude récente évaluant le transfert de plusieurs PFAS a partir de plats en papier jetables et de moules a
muffins vers certains aliments a estimé une exposition a la combinaison de PFOA/PFNA pouvant
atteindre 0.15 ng/kg/jour chez I'adulte et 0.45 ng/kg/jour chez I’enfant, ainsi qu’une exposition
beaucoup plus haute pour la somme des PFAS, qui pouvait inclure des précurseurs de PFOA (Lerch,
Nguyen, et Granby, 2022). Les PFAS utilisées pour traiter ces matériaux de contact contiennent
traditionnellement des PAP et/ou des FTOH, qui sont des précurseurs de PFOA, mais dont la
composition peut varier et n’est pas nécessairement connue. La présence et le degré de migration
dépendent de facteurs environnementaux (p. ex. la température ambiante ou de cuisson, la durée et
I’étendue du contact), des propriétés du matériel de contact (p. ex. le poids moléculaire des PFAS) et des
aliments (p. ex. la proportion d’eau et de graisses, la présence d’émulsifiants). Du PFOA pourrait
également étre libéré durant la cuisson par les ustensiles recouverts de PTFE (cf. section « Sources
historiques et actuelles »). Tous ces facteurs contribuent a la difficulté a quantifier I'exposition via les

aliments (Lerch, Nguyen, et Granby, 2022).

Air extérieur

Méme si Le PFOA sous sa forme anionique n’est pas volatile, la majorité des précurseurs de PFOA
étudiés sont des substances neutres volatiles qui peuvent étre transportées par I’air sur de longues
distances, avant de se déposer dans des régions éloignées des sources de pollution. Le transport et la
dégradation atmosphérique de ces précurseurs pourraient expliquer la majorité du PFOA dans les
régions éloignées tel I'Extréme-Arctique. Dans les communautés vivant proche de sites contaminés, des
émissions industrielles de PFOA dans I'air peuvent étre responsables de la contamination locale des
sources d’eau potable par déposition. La contribution de I'inhalation de I’air extérieur a I'exposition de

ces communautés est plus difficile a estimer (De Silva et al., 2021 ; Sunderland et al., 2019).

Poussiére, air intérieur et produits de consommation

Le PFOA et ses précurseurs volatiles peuvent également se retrouver dans I'air intérieur a de plus hautes

concentrations que dans I'air extérieur, et le PFOA peut étre retrouvé dans la poussiére. Toutefois, ces
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expositions sont difficiles a caractériser en raison de difficultés méthodologiques. Par exemple, pour la
poussiere, les taux d’ingestion sont incertains et il est difficile de tenir compte de la variété
d’environnements intérieurs. Pour I'inhalation, les taux de conversion des précurseurs en PFOA sont
incertains. Néanmoins, des associations entre la concentration de PFOA ou de ses précurseurs dans I'air
et/ou dans la poussiére et la concentration sanguine ou sérique de PFOA ont été observées. Certaines
études ont aussi trouvé que I'ingestion de poussiere et I'inhalation pouvaient, dans certains scénarios,
étre des voies d’exposition plus importantes que I'alimentation (De Silva et al., 2021 ; Sunderland et al.,

2019).

Dans leur évaluation récente des approches possibles pouvant réduire I'exposition de la population
générale aux PFAS, les NASEM ont noté que la contribution a I'exposition provenant de I'utilisation de
produits par les consommateurs est inconnue mais pourrait étre importante, et varierait probablement
grandement entre individus (NASEM, 2022). Les auteurs d’une étude américaine ont mesuré la
concentration de PFOA dans 95 produits de consommation achetés entre 2007 et 2011 localement ou
en ligne. Une tendance temporelle a la baisse importante était présente. Les concentrations médiane et
maximale de PFOA étaient de 16 et 6750 ng/g, respectivement. Un tiers des papiers de contact avec les
aliments avaient des concentrations de PFOA > 1 000 ng/g, environ 15% des produits d’entretien de
tapis et tapisseries avaient des concentrations > 1 000 ng/g (produits commerciaux) ou 500 ng/g
(produits ménagers), et environ 15% des vétements, textiles et tapisseries traités avaient des
concentrations > 200 ng/g (Liu et al., 2014). Une étude japonaise a mesuré des concentrations élevées
de PFOA (de I'ordre de centaines de ng/g ou plus) dans plusieurs produits cosmétiques et écrans solaires
(Fujii, Harada, et Koizumi, 2013). Ces exemples démontrent que le PFOA est présent dans de nombreux

produits de consommation.

Une étude de 2012 menée par Franko et al. (2012) porte a croire que le coefficient de perméabilité de
I’épiderme humain pour le PFOA protoné est trois ordres de grandeur plus grand que celui pour la forme
ionique du PFOA, habituellement considéré comme négligeable (Fasano et al., 2005). Cependant, les
auteurs ont conclu a une absorption cutanée négligeable pour le PFOA présent aux faibles
concentrations habituellement retrouvées dans I’environnement, puisque le PFOA serait alors sous
forme ionisé, les concentrations de PFOA habituelles n’étant pas suffisamment élevées pour dépasser
les capacités tampon du stratum corneum (Franko et al., 2012). L’absorption cutanée de PFOA

demeurerait donc une voie d’exposition mineure pour la population générale (Lorber et Egeghy, 2011).
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Toutefois, certaines études récentes évaluant I'exposition par absorption cutanée au PFOA dans la
poussiére et les produits cosmétiques ont utilisé le coefficient de perméabilité de Franko et al. pour la
forme protonée du PFOA afin d’estimer le taux d’absorption cutané, qui pouvait, pour certains
scénarios, s’avérer étre supérieur a I'apport quotidien par la diéte (Schultes et al., 2018 ; Zheng et al.,
2020). Par conséquent, la contribution de I'absorption cutanée a I'exposition de la population générale

au PFOA est un point qui demeure a étre clarifié.

Exposition des enfants

Les enfants ont un profil d’exposition qui différe de celui des adultes. De plus, le fétus et I'enfant
semblent étre plus sensibles aux effets néfastes du PFOA que I'adulte (ATSDR, 2021 ; U.S. EPA, 2016 ;
U.S. EPA, 2022c), et I'exposition en bas age pourrait entrainer des effets se manifestant plus tard dans la

vie (Winkens et al., 2017).

Grossesse

Le PFOA traverse le placenta. De bonnes corrélations positives ont été retrouvées entre les
concentrations sériques de la mere et du cordon ombilical. Le ratio de concentration sérique

cordon/meére est légérement en-dessous de I'unité dans la plupart des études (Winkens et al., 2017).

Allaitement

Le PFOA est excrété dans le lait maternel. Le ratio de concentration lait/sérum a été estimé a 0.07 en
moyenne a partir de quelques études, mais variait quelque peu d’une étude a 'autre (LaKind et al.,
2022). La concentration plasmatique a 6 mois de I’enfant qui allaite a été estimée étre 4 fois (valeur
médiane) plus grande que celle de la mere au moment de I'accouchement. Pour les enfants allaités
durant une année complete, la concentration sérique de PFOA atteint un pic entre 6 mois et un an, puis
baisse graduellement (Verner et al., 2016). Aprés le sevrage, la proportion de PFOA provenant de la
meére (via le transfert placentaire et le lait maternel) diminue progressivement alors que la proportion
provenant de sources non-maternelles augmente progressivement. Cependant, I'influence de I'apport
de PFOA par I'allaitement reste un contributeur important aux concentrations sériques pendant

plusieurs années aprés le sevrage. Ceci a été démontré par modélisation pour des enfants de 3 ans
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(Verner et al., 2016) et a I'aide de la régression dans des études épidémiologiques (Gyllenhammar et al.,

2019 ; Kingsley et al., 2018a ; Wu et al., 2015).

Exposition par des sources non-maternelles

Peu d’études ont quantifié I'exposition des enfants au PFOA provenant de sources non-maternelles (Balk
et al., 2019 ; Winkens et al., 2017). Cependant, on estime qu’elle differe de I'exposition des adultes. En
effet, les taux (ajustés au poids corporel) d'ingestion d'aliments, d'eau et de poussiére ainsi que les taux
d'inhalation sont a leurs plus hauts niveaux pendant la petite enfance, puis diminuent progressivement
pour atteindre des taux se rapprochant des ceux des adultes a partir de I'age de 16 ans (Winkens et al.,
2017). L'EFSA a estimé I'exposition alimentaire au PFOA des Européens en fonction de I'age. Dans le
scénario le plus probable, I’exposition alimentaire au PFOA ajustée au poids chez les nourrissons, les
enfants de 1 a 2 ans et les enfants de 3 a 10 ans serait environ 1,1-1,5 fois, 2,2-2,3 fois, et 1,6-1,7 fois
plus élevée, respectivement, que chez les adultes. Les différences étaient encore plus importantes en
comparant le 95°™ centile de I'apport des enfants a I'apport moyen des adultes, avec des apports chez
les enfants qui étaient 3,2, 4,9 et 3,6 fois plus élevés, respectivement, que chez les adultes (EFSA, 2020).
D'autres auteurs ont trouvé que l'ingestion de poussiere était une voie d'exposition au PFOA
généralement plus importante pour les enfants que pour les adultes, avec des niveaux d'exposition qui
pouvaient approcher ou méme dépasser I'apport alimentaire. L'exposition des enfants aux précurseurs

de PFOA par inhalation pourrait étre plus élevée qu'on ne le pensait (Winkens et al., 2017).

Effets sur la santé humaine

Le Comité C8 - le PFOA étant parfois appelé « C8 » puisqu’il contient 8 carbones — a étudié les effets sur
la santé de la contamination au PFOA de la région de la Mid-Ohio Valley (une région le long de la riviere
de I'Ohio a la frontiére des états de I'Ohio et de la Virginie Occidentale) suite a des décharges
industrielles depuis 1950 par I'usine de DuPont a Parkersburg, en Virginie de I’Ouest. Il s’agissait d’une
étude épidémiologique indépendante de 69 000 participants. Le Comité a identifié six pathologies
probablement en lien avec I'exposition au PFOA, soit une augmentation du taux de cholestérol et des
risques de colite ulcéreuse, de maladie thyroidienne, de cancers testiculaire et rénal et d’hypertension

gestationnelle (Steenland et al., 2020 ; Wang et al., 2014a).
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Les NASEM ont publié en 2022 des lignes directrices cliniques pour guider les soins des enfants et des
adultes exposés au PFAS. Pour les adultes, les NASEM indiquent qu’il existe suffisamment de preuves
pour conclure a une association entre |'exposition aux PFAS, y compris le PFOA, et la diminution de la
réponse immunitaire aux vaccins, la dyslipidémie et une augmentation du risque de cancer du rein; il
existe également des preuves limitées ou suggestives d'une association entre |'exposition aux PFAS et
les anomalies thyroidiennes, I'augmentation des concentrations sanguines d’enzymes hépatiques, et
une augmentation du risque de cancer des testicules et du sein, d'hypertension gestationnelle et/ou de
pré-éclampsie, et de colite ulcéreuse. Pour les enfants, le rapport des NASEM indique qu'’il existe
suffisamment de preuves pour conclure a une association entre I'exposition aux PFAS, y compris le
PFOA, et la diminution de la réponse immunitaire aux vaccins, la dyslipidémie et la diminution de la
croissance infantile/foetale ; il existe aussi des preuves limitées ou suggestives d'une association entre

I'exposition aux PFAS et les anomalies thyroidiennes (NASEM, 2022).

Valeurs-guides d’exposition fédérales canadiennes et américaines

Nous avons identifié 4 VGE spécifiques au PFOA publiés par trois organismes réglementaires nationaux
nord-américains (Santé Canada, la U.S. EPA et 'ATSDR), dont une VGE provisoire émise par I'U.S. EPA en
2022. Bien que certains de ces organismes ont, dans le cadre de la dérivation de leur VGE, évalué les
études soutenant un effet cancérigene du PFOA, aucun n’a basé sa VGE sur les effets cancérigénes. Par
conséquent, les VGE que nous avons retenues sont toutes en lien avec effets sur la santé autre que le

cancer. Ces VGE sont détaillées dans le tableau 3.

U.S. EPA

Aux Etats-Unis, les services publics d’eau potable sont réglementés grace a la Safe Drinking Water Act.
Cette Loi fédérale permet a I’'U.S. EPA de publier des concentrations maximales de contaminants dans
I’eau potable qui font force de loi, soit les Maximum Contaminant Level, et d’autres qui ne font pas force
de loi mais qui permettent de guider les autorités publiques, soit les Drinking Water Health Advisory (ou
simplement « Health Advisory »). Ces concentrations maximales dans I'eau potable sont dérivées a
partir de VGE (appelées « doses de référence » (RfD)) jugées ne pas étre associées a des effets adverses
populationnels cancérigeénes ou non-cancérigenes. L'U.S. EPA a émis en 2016 une Health Advisory pour

le PFOA et le PFOS de 70 ng/L pour la somme de ces deux contaminants (Andrews et Naidenko, 2020 ;
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Cordner et al., 2019 ; Kieskamp et al., 2018). Cette Health Advisory était basée sur une VGE de 20
ng/kg/jour pour le PFOA; cette VGE a été dérivée a partir d’'une étude chez des souris exposées durant la
grossesse et dans laquelle les souriceaux exposés durant la grossesse et I'allaitement ont développé des
effets développementaux (Lau et al., 2006). Le processus de dérivation de cette VGE est détaillé dans le

tableau 3.

A chaque 5 ans, la Safe Drinking Water Act requiert que I'U.S. EPA détermine si elle cherchera a
réglementer de nouvelles substances afin de leur attribuer un Maximum Contaminant Level et/ou
d’imposer des mesures obligatoires pour réduire leur concentration dans I’eau potable. Or, depuis 1996,
I’'U.S. EPA s’est engagé a long terme a développer de telles réglementations pour seulement deux
substances : le PFOA et le PFOS. La demande pour ces deux substances a été soumise en mars 2021
(Cordner et al., 2019 ; Humphreys, 2022). En 2022, I’'U.S. EPA a émis une Health Advisory intérimaire de
0.004 ng/L pour le PFOA (U.S. EPA, 2022b) basée sur une VGE provisoire de 0.0015 ng/kg/jour. Cette
VGE a été dérivée a partir d’'une étude épidémiologique démontrant une diminution de la réponse au
vaccin du tétanos chez des enfants de 7 ans pour qui la concentration sérique de PFOA avait été
mesurée a 5 ans. L'U.S. EPA anticipe proposer une réglementation faisant force de loi pour le PFOA d'ici
mars 2023, et anticipe la finaliser en automne 2023 (U.S. EPA, 2022c). Le processus de dérivation de la

VGE provisoire est détaillé dans le tableau 3.

ATSDR

L’ATSDR est un organisme fédéral américain qui évalue et aide a réduire ou prévenir I'exposition a des
substances dangereuses aux sites contaminés par des déchets dangereux. Afin de faciliter le dépistage
et l'identification des problemes de santé liés a la contamination des sites de déchets dangereux, dont
les PFAS, I’ATSDR dérive des VGE (appelées « niveaux de risque minimal » (MRL)). Ces MRL ont un
objectif d’évaluation du risque mais ne servent pas a dicter si une action de nettoyage est nécessaire ou
non (ATSDR, 2018). De plus, I'ATSDR mene des activités de biosurveillance dans certaines communautés
qui ont été exposées aux PFAS pour documenter les niveaux biologiques et aider a orienter les activités
d'évaluation et de réduction de I'exposition (ATSDR, 2022). En 2021, L’ATSDR a émis une MRL de 3
ng/kg/jour basée sur une étude de souris exposées durant la gestation et dans laquelle la progéniture
exposée via la grossesse et I'allaitement avait des anomalies osseuses a I'dge adulte (Koskela et al.,

2016). Le processus de dérivation de cette VGE est détaillé dans le tableau 3.
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Santé Canada

Au Canada, des recommandations concernant les concentrations maximales acceptables de
contaminants dans I'eau potable sont émises par le Sous-comité fédéral-provincial sur I'’eau potable
formé de représentants de toutes les provinces et territoires et de Santé Canada; des représentants de
Santé Canada jouent également le role de conseillers scientifiques pour ce comité. Les
recommandations sont basées sur la dérivation d’'une VGE jugée protectrice contre les effets adverses
cancérigénes ou non-cancérigenes. Ces recommandations servent de normes nationales pour I'eau
potable provenant de toutes sources, mais ne font force de loi que dans les secteurs de compétence
fédérale. Par contre, la plupart des provinces et territoires établissent leurs propres normes de qualité

de I'eau potable en se basant sur ces recommandations (Health Canada, 2011).

En 2018, Santé Canada a établi une concentration maximale acceptable dans I’eau potable de 200 ng/L
pour le PFOA. De plus, la somme des indices de danger (défini comme le ratio de la concentration
observée de PFOA dans une population donnée sur la concentration maximale acceptable) pour le PFOA
et le PFOS ne devait pas dépasser I'unité (Health Canada, 2018). La concentration maximale du PFOA est
basée sur une VGE (appelée « apport quotidien tolérable » (AQT)) de 21 ng/kg/jour dérivée a partir
d’une étude sous-chronique de rongeurs adultes ayant développé des changements hépatiques (Perkins
et al., 2004). Le processus de dérivation de cette VGE est détaillé dans le tableau 3.

En 2023, Santé Canada a proposé une concentration maximale dans I’eau potable de 30 ng/L pour la
somme des PFAS détectés. L'approche utilisée se veut une de précaution. Cette valeur n’est pas basée
sur une approche traditionnelle axée sur la santé, notamment en raison de I'évolution rapide de la
science et de la complexité d’établir des VGE pour chaque PFAS détectable. Plut6t, cette valeur est
basée sur I'efficacité des méthodes actuelles de traitement de 'eau, les seuils de détection de PFAS des
méthodes d’analyse présentement disponibles, et des données canadiennes de surveillance. La
proposition de Santé Canada est présentement en cours d’examen a I'externe par des pairs (Health

Canada, 2023).
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Tableau 3. Dérivation de VGE spécifiques au PFOA par des agences réglementaires nationales
canadiennes et américaines

progéniture

et progéniture

U.S. EPA (2016) ATSDR (2021) U.S. EPA (2022) Santé Canada (2018)
Organisation
(RfD) (MRL) (RfD provisoire) (AQT)
(année)
(U.S. EPA, 2016) (ATSDR, 2021) (U.S. EPA, 2022c¢) (Health Canada, 2018)
Description de I’étude critique sélectionnée par I’agence réglementaire
(Budtz-Jgrgensen et
Etude critique (Lau et al., 2006) (Koskela et al., 2016) | Grandjean, 2018 ; Grandjean (Perkins et al., 2004)
et al., 2012)
Espece, souche Souris CD-1 Souris C57BL/6 Humain Rat Crl:CD BR
Femelles enceintes et Femelles enceintes
Sexe Males et femelles Males

Voie et période

d’exposition

Meéres exposées
oralement aux jours

de gestation1a 17

Meres exposées
oralement aux jours

de gestation 1317

Exposition environnementale
(basée sur les concentrations

sériques d’enfants de 5 ans)

Exposition orale pour
13 semaines a partir

du ~41%™ jour de vie

Réduction de

I'ossification des

Altérations du

squelette de la

Diminution de la

concentration d’anticorps

d’incertitude

10 - interindividuel

10 - LOAEL-a-NOAEL

3 - interespeces
10 - interindividuel

10 - LOAEL-a-NOAEL

Hypertrophie
Effet critique phalanges proximales spécifiques au vaccin contre le
progéniture ayant hépatocellulaire
et puberté accélérée tétanos (chez des enfants de 7
atteint I’dge adulte
chez les males ans)
Valeurs
1 mg/kg/jour 0.3 mg/kg/jour 0.17 ng/mL sérum 0.05 mg/kg/jour
POD
(LOAEL) (LOAEL) (BMDLs) (BMDLio)
Equivalent
humain du POD 53 0.821 1.5x10° 0.521
(ng/kg/jour)
300 - Total 300 - Total 10 - Total 25 - Total
Facteurs 3 - interespeces

10 - interindividuel

2.5 - interespéces

10 - interindividuel
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VGE 20 3 0.0015 21
(ng/kg/jour) (RfD) (MRL) (RfD provisoire) (AQT)

(Voir le tableau S1 pour une explication des méthodes utilisées par chaque agence pour dériver le PODuep a partir
du POD)

Abbréviations : LOAEL = dose minimale entrainant un effet néfaste observé (anglais : lowest-observed-adverse-
effect level); NOAEL = dose sans effet néfaste observable (anglais : no observed adverse effect level); VGE = valeur-
guide d’exposition; RfD = dose de référence; MRL = niveau de risque minimal; POD = point de départ; AQT = apport
quotidien tolérable. BMDLg: borne inférieure de I'intervalle de confiance de 95% de la dose repére (BMD1g), c’est-
a-dire de la dose ou de la concentration associée a un changement de la réponse adverse de 10% par rapport a la

réponse dans un groupe controle.

Equivalents de biosurveillance

Définition

Les EB sont définis comme la concentration ou I'intervalle de concentration dans un milieu biologique
donné (par exemple, le sang) d'un produit chimique — ou d'un biomarqueur permettant d’évaluer
I’exposition a ce produit chimique — qui est compatible avec une VGE existante. Les EB sont
généralement dérivés pour plusieurs VGE existantes pour permettre une comparaison en parallele (Hays
et al., 2008 ; Hays et al., 2012 ; LaKind et al., 2008). Des EB ont été établis pour plusieurs composés(Hays
et Aylward, 2012 ; Nakayama et al., 2023).

Méthode de dérivation

La dérivation d’EB se fait selon les lignes directrices publiées a cet effet (Hays et al., 2008). Elle est
réalisée a |'aide de données et/ou de modeles pharmacocinétiques animaux et/ou humains spécifiques
a la substance chimique, ainsi qu’a I'aide de facteurs d’incertitude. L’algorithme de dérivation des EB est
présenté a la figure 2. Selon ces lignes directrices, la dérivation d’un EB se fait a partir du point de départ
choisi par I'agence réglementaire pour calculer la VGE. Le processus de dérivation relie le point de
départ choisi par I'agence réglementaire pour calculer la VGE (et non pas directement avec la VGE) avec

I’EB.
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Figure 2. Algorithme de dérivation des EB.

POD POD
animal humain

Facteur d’incertitude
LOAEL-a-NOAEL

Facteur d’incertitude
LOAEL-a-NOAEL

POD ajusté POD ajusté

Données et/ou modeles
pharmacocinétiques
humains

Données et/ou modéles
pharmacocinétiques
animaux

Facteur d’incertitude Facteur d’incertitude

Concentration inter-espéces: Concentration interindividuel: Concentration
chez 'lanimal composante PD chez ’humain composante PD chez ’humain (EB)
+ composante PK + composante PK

Les deux lignes noires indiquent que I'on peut utiliser des données pharmacocinétiques animales (ligne de gauche)
ou humaines (ligne de droite) pour dériver une concentration pour un autre biomarqueur. Voici deux exemples :
(a) nous pourrions utiliser des données et/ou modeéles pharmacocinétiques humains (ligne de droite) pour dériver
une concentration chez les méres a partir de la concentration chez I'enfant ;

(b) nous pourrions tenir compte des différences dans les coefficients de partage tissulaire entre les especes pour
dériver 'EB en utilisant des coefficients de partage provenant de données pharmacocinétiques animales (ligne de
gauche) et humaines (lignes de droite).

Abbréviations : LOAEL = Lowest-observed-adverse-effect level; NOAEL = No-observed-adverse-effect level, POD =
point de départ ; PD = pharmacodynamique ; PK = pharmacocinétique.

Source : représentation des informations présentées par (Hays et al., 2008)

Interprétation des EB

Les EB ne sont pas destinés a des fins de diagnostic individuel ou méme populationnel. lls ont plutét
comme objectif d’aider a dépister et prioriser les besoins d'évaluation et de gestion de risques. Les EB
ne sont pas des valeurs précises permettant de distinguer un seuil de concentration au-dessous duquel il
n’y a pas d’effets adverses. Les EB sont soumis aux mémes contraintes que leurs VGE sous-jacentes. Par
ailleurs, les EB doivent &tre considérés comme des valeurs temporaires qui doivent étre mises & jour ou
remplacées si leur VGE correspondante est mise a jour ou remplacée, ou si de nouvelles données

permettant une amélioration significative des méthodes de dérivation des EB deviennent disponibles.
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Une discussion approfondie des aspects interprétatifs et communicationnels du EB est présentée dans

Lakind et al. (2008).

Objectifs

Des préoccupations liées a I'exposition quasi-universelle au PFOA dans plusieurs pays occidentaux et a la
toxicité associée au PFOA ont mené de nombreux organismes réglementaires a établir des VGE basées
sur les effets sur la santé (p. ex. la RfD de I’'U.S. EPA de 2016, la RfD provisoire de 2022 de I'U.S.EPA, la
MRL de I’ATSDR et I’AQT de Santé Canada). Par contre, une comparaison de ces VGE a des mesures
environnementales de I'exposition n’est pas une approche a privilégier car I'exposition
environnementale du PFOA est complexe et difficile a estimer. Par ailleurs, ces VGE, exprimées en
termes de dose ou de concentration externe, ne peuvent pas étre directement comparées aux

concentrations sériques ou plasmatiques mesurées dans le cadre d’enquétes de biosurveillance.

Une alternative est de comparer des concentrations sériques ou plasmatiques mesurées dans le cadre
d’enquétes de biosurveillance — mesures qui intégrent toutes les voies d’exposition — a des valeurs-
guides basées sur la santé et exprimées en termes de concentration sérique ou plasmatique. A notre
connaissance, des valeurs-guides plasmatiques ou sériques ont été émises par trois organismes : la
HBM-C (qui a émis les valeurs de 'HBM-I et de I'HBM-II), les NASEM et I'EFSA (qui a dérivé une
concentration dans le sérum maternel correspondant a sa VGE pour la somme du PFOA et du PFNA). Or,
les valeurs de ’'HBM-I et de ’'HBM-II et celles des NASEM ont été mises de I'avant par des agences a
I'international et ne peuvent étre utilisées pour évaluer le risque sur la base d’'une VGE locale spécifique.
Quant a la valeur de 'EFSA, la VGE a laquelle elle se rapporte différe des VGE nord-américaines. Ces
valeurs existantes ne permettent donc pas d’interpréter les valeurs de biosurveillance dans le contexte

de VGE spécifiques établies par les agences réglementaires canadiennes et américaines.
Un outil permettant I'interprétation des données de biosurveillance en fonction du risque pour la santé
tel que basé sur les VGE est la dérivation d’EB propres a chaque VGE. Cette approche n’a pas été utilisée

précédemment pour le PFOA. Les objectifs de ce mémoire étaient donc les suivants :

1. Dériver des EB pour le PFOA pour les VGE provenant d’organismes nord-américains nationaux.

2. Comparer ces EB a des données de biosurveillance populationnelles canadiennes et américaines.
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Méthodes

Nous avons dérivé des EB pour le PFOA a I'aide des lignes directrices de Hays et al. (2008). La dérivation
d’EB nécessite généralement le respect de trois conditions (Hays et Aylward, 2012 ; Hays et al., 2008). I

doit exister :

(1) des VGE basées sur la santé et ciblant la population générale.

(2) un biomarqueur (p. ex., la concentration sérique de PFOA) permettant de quantifier I'exposition. Il
devrait étre spécifique pour le(s) paramétre(s) toxicologique(s) d'intérét. Des méthodes analytiques
fiables doivent exister.

(3) suffisamment de données pharmacocinétiques pour permettre la traduction des VGE en

concentrations biologiques du biomarqueur a I'état d'équilibre.

Les VGE sélectionnées pour la détermination d’EB pour le PFOA ainsi que les méthodes de dérivation de
ces VGE ont été discutées dans I'introduction. Les deux conditions restantes pour la dérivation d’EB pour

le PFOA sont détaillées dans les sections suivantes.

Biomarqueurs et mesures de dose

Choix de I'analyte

Le PFOA lui-méme peut étre utilisé comme analyte, pour les trois raisons suivantes :

Premierement, le PFOA n'est pas métabolisé dans le corps humain. Il reste toutefois que la contribution
indirecte des précurseurs (p. ex. le FTOH 8:2, le monoPAP 8:2, le diPAP 8:2) aux concentrations
sanguines de PFOA n'a pas été quantifiée de maniere adéquate ; des défis incluent la compréhension du
métabolisme in vivo et les précurseurs encore non-identifiés (De Silva et al., 2021). Bien que la
contribution des précurseurs de PFOA aux concentrations sanguines PFOA ait traditionnellement été
considérée comme étant minime, elle pourrait étre importante dans certains scénarios (ATSDR, 2021 ;

Gebbink, Berger, et Cousins, 2015 ; Poothong et al., 2020 ; Schlummer et al., 2013 ; Shoeib et al., 2011).
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Par conséquent, la présence de précurseurs peut diminuer quelque peu la spécificité du PFOA en tant

que biomarqueur.

Deuxiémement, la demi-vie du PFOA de I'ordre d’années chez I’humain (ATSDR, 2021 ; Xu et al., 2020)
porte a croire que les concentrations sériques sont peu susceptibles de fluctuer de maniere significative

a court terme.

Troisiemement, le PFOA existe sous forme d'isoméres linéaires et ramifiés. Ces isoméres auraient des
propriétés pharmacocinétiques différentes (p. ex. les isoméres ramifiés sont préférentiellement excrétés
dans les urines (Zhang et al., 2013). Les isomeres ramifiés de PFOA représentent toutefois une
proportion mineure de la charge corporelle totale de PFOA dans la population générale canadienne et
américaine. Par exemple, dans la National Health and Nutrition Examination Survey (NHANES), le
pourcentage médian d’isomeres ramifiés de PFOA (par rapport a la concentration sérique totale de
PFOA) était de 4% en 1999-2000 et de 0% en 2007-2008 (Kato et al., 2011). Dans NHANES 2013-2014, de
trés faibles concentrations (0,2 ng/mL) de PFOA ramifié ont été détectées chez 10%, 5% et 10% des
individus de 3-5 ans, 6-11 ans et 12 ans et plus, respectivement. Dans NHANES 2017-2018, de telles
concentrations ont été détectées chez 5 % des Américains agés de 12 ans et plus (Centers for Disease
Control and Prevention (CDC), 2022 ; Ye et al., 2018). De plus, les concentrations de PFOA sont

typiguement rapportées sans différencier entre les isomeres linéaires et ramifiés.

Choix de la matrice biologique

La concentration de PFOA dans le sang est le biomarqueur standard d’exposition dans les études
toxicologiques animales, les enquétes de biosurveillance et les études épidémiologiques. Les trois
matrices (sang total, plasma et sérum) peuvent étre utilisées pour mesurer le PFOA, le sérum étant le
plus fréquemment sélectionné. Trois études chez I'homme (n = 7 a 58) ont trouvé un rapport de PFOA
sérum/sang total ou plasma/sang total d'environ 2:1 (Ehresman et al., 2007 ; Hanssen et al., 2013 ;
Poothong et al., 2017) et un rapport sérum/plasma d'environ 1:1 (Ehresman et al., 2007 ; Poothong et
al., 2017). Une petite étude (n = 5) a trouvé un rapport plasma/sang médian de 1,4 (Kdrrman et al.,
2006). Une autre étude (n = 60) (Jin et al., 2016) a trouvé un rapport de 1,3, bien que la corrélation entre
les taux sanguins et plasmatiques de PFOA était plus faible que dans les quatre études précédemment

citées (« rho » de Spearman= 0,53, contre le « r » de Pearson ou le « rho » de Spearman > 0,9,
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respectivement). Par conséquent, la majorité des études laissent croire que la distribution du PFOA dans
les globules rouges chez I'homme est limitée, voire absente. Ceci est également soutenu par des études

animales (ATSDR, 2021 ; Kudo et al., 2007).

L'urine, les cheveux et les ongles sont d’autres matrices potentielles permettant un échantillonnage non
invasif. Bien que prometteuses, plusieurs obstacles empéchent actuellement leur utilisation comme
matrices pour les biomarqueurs de PFOA. En raison de la faible clairance rénale, la concentration de
PFOA dans l'urine est beaucoup plus faible que dans le sérum, ce qui rend difficile I'obtention de limites
de détection suffisamment faibles pour quantifier I'exposition de la population générale (Worley et al.,
2017). Néanmoins, les progres analytiques ont augmenté la fréquence de détection de PFOA urinaire
dans certaines études qui ont échantillonné la population générale, parfois avec une forte corrélation
sérum-urine (Chen et al., 2022). Avant que l'urine puisse étre utilisée comme biomarqueur, la forte
corrélation entre les taux sériques et urinaires doit étre reproduite, et le probleme des variations dans
les seuils de détection et dans les ratios de PFOA sérum/urine doit étre abordé. De facon similaire, les
concentrations de PFOA dans les cheveux et les ongles sont caractérisées par des niveaux de détection
variant d'une étude a l'autre et des corrélations avec les concentrations sanguines qui sont

statistiqguement faibles ou non-significatives.

Le tableau 4 résume les avantages et les inconvénients des biomarqueurs potentiels pour le PFOA. Les
études qui ont évalué le réle des concentrations de PFOA dans I'urine, les cheveux et les ongles en tant
que biomarqueurs d'exposition sont répertoriées dans les tableaux S2 a S4. Les EB n'ont été dérivés que
pour les concentrations de PFOA dans le sérum, en supposant une équivalence avec les concentrations

de PFOA dans le plasma.
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Tableau 4. Résumé des biomarqueurs potentiels.

Analyte Matrice Avantages Désavantages
PFOA Sang (sang e Spécifique Invasif : nécessite une prise de sang
total, sérum e Stable
ou plasma) e Considéré comme étant
fortement en lien avec
les concentrations
tissulaires cibles
PFOA Urine e Spécifique e Lafréquence de détection varie d'une étude a l'autre
e Stable e Non directement lié aux concentrations tissulaires cibles.
e Echantillon facile a e La corrélation urine-sérum varie d'une étude a 'autre et n’est
obtenir généralement pas assez élevée pour permettre une
utilisation comme biomarqueur.
e Le ratio de concentration sérum/urine n’a pas été
adéquatement caractérisé
PFOA Cheveux, e Spécifique e Lafréquence de détection varie d'une étude a l'autre
ongles e Stable e Non directement lié aux concentrations tissulaires cibles.
e Echantillon facile a e La corrélation avec les concentrations sériques de PFOA est
obtenir faible.

e Les ratios de concentration sérum/cheveux et sérum/ongles

n’ont pas été adéquatement caractérisés

Mesures de dose pour les EB

Les EB dérivés constituent des concentrations séri

gues ou plasmatiques de PFOA dans la population

humaine adulte correspondant a différentes mesures de dose provenant d'études critiques sur des

animaux (ATSDR, 2021 ; Health Canada, 2018 ; U.S. EPA, 2016) ou des humains (U.S. EPA, 2022c). Pour

les EGV basés sur des études de développement (ATSDR, 2021 ; U.S. EPA, 2016 ; U.S. EPA, 2022c), nous

avons dérivé les concentrations sériques de PFOA

chez les femmes en age de procréer qui

entraineraient des concentrations chez le fétus ou I'’enfant compatibles avec celles des études critiques.
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Choix des mesures de dose pour les études critiques a la base des VVGE de I’'U.S. EPA (2016) et de
I'ATSDR

Pour les effets sur le développement, les mesures d'exposition doivent couvrir les fenétres potentielles
de vulnérabilité prénatale et/ou postnatale pour les effets critiques. Toutefois, la période critique de
vulnérabilité ne peut étre identifiée avec précision dans les études animales retenues par I'U.S. EPA
(2016) et I'ATSDR pour la dérivation de leur VGE, I'exposition s’étant produite pendant la grossesse et
I'allaitement (voir tableau 3). D’abord, le moment de la période de vulnérabilité conduisant a une
puberté accélérée chez les méales (survenue en moyenne le 27%™ jour postnatal) observée dans I'étude
utilisée par I'U.S. EPA (2016) est incertain. Le moment du début de la puberté peut étre affecté par une
exposition prénatale ou postnatale. Par exemple, dans une étude, un retard de séparation préputiale
chez le rat est survenu avec I'administration de médicaments anti-androgenes ou d'cestrogénes avant la
naissance (jours de gestation 14-17 ou 18-21) ainsi qu’aprés la naissance (jours 1-5, 6-10, 17-21 ou 35-
39) (Yoshimura et al., 2005). Deuxiemement, il n'est pas certain que la réduction de I'ossification
observée dans I'étude retenue par I'U.S. EPA (2016) soit due a une malformation squelettique (non
attribuable avec certitude a une période de développement précise) ou a un retard de développement
(DeSesso et Scialli, 2018 ; Lau et al., 2006). Troisiemement, I'étude retenue par I'ATSDR a trouvé chez la
progéniture adulte des altérations squelettiques non définitivement attribuables a une période de
développement spécifique (Koskela et al., 2016). De plus, dans les deux études, il n'y avait pas

d' « adoption croisée » (anglais : cross-fostering) avec des meres non exposées, ce qui rend impossible
de savoir si les effets observés aprés la naissance étaient dus a une exposition prénatale et/ou
postnatale. Par conséquent, compte tenu de l'incertitude de la dose interne critique dans ces deux
études, nous avons estimé les concentrations pour quatre mesures de dose différentes chez les fétus

et/ou les souriceaux :

(1) la concentration sérique maximale (c’est-a-dire le Cmax);

(2) la concentration sérique moyenne prénatale (c’est-a-dire de la conception a la naissance);
(3) la concentration sérique moyenne postnatale (c’est-a-dire de la naissance a 21 jours aprés la
naissance);

(4) la concentration sérique moyenne totale (c’est-a-dire de la conception a 21 jours aprés la naissance).

Les concentrations moyennes ont été calculées en divisant I’aire sous la courbe du fétus et/ou souriceau

par la période de temps.
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Choix de la mesure de dose pour I’étude critique & la base de la VVGE provisoire de I’'U.S. EPA
(2022)

La VGE provisoire de I'U.S. EPA (2022) est basée sur une étude épidémiologique dans laquelle les
concentrations sériques de PFOA ont été mesurées chez des enfants de 5 ans et la réponse immunitaire
a été mesurée a 7 ans. Conformément a I'approche utilisée par I'EPA, nous avons utilisé la concentration
sérique chez les enfants de 5 ans comme mesure de dose interne. Nous avons, a partir de cette

concentration, dérivé un BE dans le sérum maternel au moment de la conception.

Choix de la mesure de dose pour I'étude critique a la base de la VGE de Santé Canada

La VGE de Santé Canada est basée sur la survenue d’hypertrophie hépatocellulaire chez des rats males
exposés a I’age adulte (Perkins et al., 2004). Pour dériver I'EB, nous avons utilisé la concentration
sérique estimée aprées 4 semaines d'exposition comme mesure de dose interne. Bien que certains
groupes de rats aient été exposés pendant 13 semaines dans cette étude, nous avons choisi quatre
semaines car les concentrations sériques de PFOA étaient quasiment a I'état d'équilibre, et car I'ampleur

des effets n'a pas augmenté de maniere substantielle aprés 4 semaines.

Modeles et données pharmacocinétiques de PFOA

De nombreux modéles pharmacocinétiques ont été développés pour le PFOA. Anderson et al. (2006) ont
été les premiers a modéliser la réabsorption rénale saturable du PFOA pour tenir compte des clairances
plus élevées a des concentrations sériques ou plasmatiques plus élevées dans des contextes
expérimentaux (Andersen et al., 2006). Bien qu'il ne s'agisse pas de la seule explication possible
(Wambaugh et al., 2013), cette hypothese est cohérente avec I'élimination dose-dépendante entre les
espéeces et les différences dramatiques liées au sexe dans la clairance rénale chez les rats (Andersen et
al., 2006). On ne pense pas que la saturation de la réabsorption rénale du PFOA se produise a des doses
observées dans la population générale (ATSDR, 2021). Par conséquent, nous avons assumé que les
modeles pharmacocinétiques humains utilisés n'ont pas besoin de tenir compte de la saturation rénale
pour les fins de ce travail de recherche. Une description compléete des modéles pharmacocinétiques

disponibles pour le PFOA dépasse la portée de ce travail (voir (ATSDR, 2021) pour une revue).
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Modeles pharmacocinétiques murins d’exposition durant la grossesse et I’allaitement (U.S.
EPA 2016, ATSDR)

Les études critiques retenues par I'US EPA (2016) et I'ATSDR ont été réalisées sur deux souches
différentes de souris (CD-1 (US EPA 2016) et C57BL/6/Bkl (ATSDR)). Nous avons identifié un seul modele
pharmacocinétique publié de gestation et de lactation chez la souris (Rodriguez, Setzer, et Barton,
2009). L'étude de Rodriguez et al. (2009) comprend des compartiments pour la mére, les fétus et les
souriceaux, et tient compte de la réabsorption rénale chez la mere. Le modele a été évalué par rapport
aux données empiriques pour la souche de souris CD-1 (Kieskamp et al., 2018 ; Rodriguez, Setzer, et
Barton, 2009) mais pas pour la souche C57BL/6. Les deux souches sont connues pour différer de par leur
vascularisation placentaire, le poids foetal a terme et la taille de la portée (Aghaei et al., 2022). Par
conséqguent, nous avons effectué une recherche Pubmed de données expérimentales sur des souris
C57BL/6 et CD-1 ayant recu du PFOA pendant la gestation ou la lactation, y compris les données
publiées aprés les évaluations antérieures du modele de Rodriguez et al. (2009) (voir matériel

supplémentaire), et les avons utilisées pour réévaluer ce modele.

Nous avons utilisé le modéle animal de Rodriguez et al. (2009) pour dériver les EB en lien avec ces deux
études. Des adaptations mineures au scénario de dosage (décrites dans le matériel supplémentaire) se
sont avérées nécessaires pour les simulations en lien avec I'étude de Koskela et al. (2016). En bref, cette
étude indiquait une exposition de 21 jours chez les femelles enceintes, alors que le modele a été
développé pour une grossesse de 18 jours. Pour tenir compte de cette différence dans la durée

d’exposition, nous avons réparti la dose globale sur 18 jours de grossesse.

Modeéles pharmacocinétiques humains d’exposition durant la grossesse et I'allaitement
(ATSDR, US EPA 2016, valeur provisoire de I’U.S. EPA 2022)

Il existe peu de modeles pharmacocinétiques humains intégrant a la fois le transfert placentaire et par
allaitement (Brochot et al., 2019 ; EFSA, 2020 ; Goeden, Greene, et Jacobus, 2019 ; Loccisano et al.,
2013 ; Verner et al., 2016). Brochot et al. ont élaboré un modele PBPK complexe a plusieurs
compartiments intégrant le transfert durant la grossesse et I’allaitement, en mettant I'accent sur la
meére et le foetus (Brochot et al., 2019). Loccisano et al. (2013) ont élaboré un modeéle
pharmacocinétique basé sur la physiologie (PBPK) complexe a plusieurs compartiments pour lequel les

analyses de sensibilité ont révélé un impact moins important des parametres déterminant la distribution
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aux tissus, y compris au foie, comparativement a la fraction libre, le taux de transfert de PFOA via le
placenta et le lait maternel, le taux de production de lait, le poids corporel de la mére et de I'enfant, le
volume de distribution de I’enfant, et la constante d’élimination chez I'enfant (Loccisano et al., 2013).
Cela porte a croire que les concentrations plasmatiques ou sériques peuvent étre prédites assez par un
modele simple qui prédit de maniére fiable le transfert mére-enfant, la fraction libre et la clairance
plasmatique (ATSDR, 2021 ; Loccisano et al., 2013 ; Winkens et al., 2017). L'EFSA a modifié légérement le
modele de Loccisano et al. (2013) pour dériver sa VGE (EFSA, 2020).

Goeden et al. (2019) ont élaboré un modele avec un compartiment pour la mere et un autre pour
I'enfant. Le modele tient compte de la consommation de lait maternel et d'eau des enfants. Le volume
de distribution est assumé étre égal au volume de liquide extracellulaire et est ajusté pour tenir compte
des augmentations spécifiques a I'age de I'eau extracellulaire pendant I'enfance. Le modéle ne tient pas
compte de la dilution de la concentration de PFOA causé par la croissance. Le modéle a correctement
prédit les concentrations sériques a I'dge de 6 mois (n = 14, R2 = 0,7) en utilisant les valeurs du 95°™m¢
centile pour le lait maternel et la consommation d'eau. Il a également bien prédit les concentrations
sériques moyennes et au 95°™ centile des bébés de 11 mois pour lesquels seule la durée médiane de

I'allaitement était connue (n = 11) (Goeden, Greene, et Jacobus, 2019).

Le modeéle de d’exposition durant la grossesse et I'allaitement a deux compartiments élaboré par Verner
et al. (2016) est celui que nous avons utilisé dans le cadre de ce travail pour dériver des EB dans le sérum
maternel. Nous avons sélectionné ce modeéle, car c’était celui avec I'évaluation la plus approfondie.
L’évaluation a été faite a partir de mesures individuelles de PFOA provenant de deux études
longitudinales. Ce modele a également été choisi par I’'U.S. EPA pour leur processus de dérivation de
VGE provisoire (2022) aprés une revue de tous les modéles disponibles (U.S. EPA, 2022c). La premiére
des deux études longitudinales comprenait 27 paires mere-enfant avec des concentrations plasmatiques
de PFOA mesurées a I'age de 6 mois, et la seconde comprenait 51 paires mere-enfant avec des mesures
plasmatiques de PFOA réalisées a I'age de 3 ans. Les concentrations plasmatiques ou sériques
maternelles médianes a |'accouchement étaient d'environ 1-2 ng/mL dans les deux études. Le modéle a
prédit avec précision les concentrations plasmatiques des enfants a partir des concentrations
plasmatiques maternelles, avec des coefficients de détermination (R%) de 0,60 a 6 mois et de 0,62 a 3
ans. Presque toutes les prédictions ne s’écartaient que d’un facteur de 2 ou moins, avec une légere

surestimation a 6 mois et une légere sous-estimation a 3 ans. Cette derniere n'était plus présente
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lorsque I'apport de PFOA non maternel normalisé pour le poids de I'enfant (c.-a-d. autrement que par
transfert placentaire et prise de lait maternel) apres I'age de 6 mois (par défaut égal a celui de la mere

dans le modele) était doublé (Verner et al., 2016).

La demi-vie humaine et le volume de distribution programmés dans le modele sont ceux qui ont été
utilisés par I'ATSDR (3,8 ans et 0,2 L/kg) et I'US EPA (2016) (2,3 ans et 0,17 L/kg) pour dériver les VGE.
Pour I'EB basé sur la VGE provisoire de I'US EPA de 2022, nous avons utilisé des valeurs de demi-vie et
de volume de distribution de 2,7 ans et 0,17 L/kg, valeurs sélectionnées par I'U.S. EPA, tel que
mentionné dans les documents préliminaires du Conseil de consultation scientifique (U.S. EPA Science
Advisory Board, 2022). Lorsque le volume de distribution sélectionné par les agences pour dériver leurs
VGE différait du volume utilisé dans le modéle humain original (Verner et al., 2016), nous avons effectué
une analyse secondaire en utilisant le volume de distribution du modele original. De plus, nous avons
fait varier la demi-vie entre 1,5 et 5,1 ans (c.-a-d. I'étendue des valeurs de demi-vie rapportées dans la

littérature) dans I'analyse secondaire afin d’évaluer I'impact de ce parameétre sur les résultats.

Nous avons simulé un age de 30 ans a I'accouchement et 12 mois d'allaitement. Conformément a la
version originale du modeéle (Verner et al., 2016), I'apport de PFOA quotidien normalisé pour le poids
corporel provenant de sources non maternelles (c.-a-d. excluant le PFOA transféré via le placenta et le
lait maternel) est le méme que celui de la mere aprés I’age de 6 mois (et est absent avant I'age de 6
mois). Pour 'EB provenant de la VGE provisoire de 2022, afin d’explorer I'influence de la variation de
I’apport non-maternel de PFOA sur la concentration a I’dge de 5 ans, nous avons réalisé une analyse
secondaire en faisant varier le ratio d’apport enfant/mére (provenant de sources non-maternelles) entre

leth.

Données pharmacocinétiques de I’étude de rats adultes sélectionnée par Santé Canada

Santé Canada a utilisé comme point de départ une BMDL;o de 0,05 mg/kg/jour, une valeur similaire a la
NOAEL (0,06 mg/kg/jour) de I’étude critique de Perkins et al. (2004). Les concentrations sériques ont été
mesurées a plusieurs moments (4, 7 et 13 semaines) dans |'étude critique. Des résultats publiés ont
montré que deux modeéles pharmacocinétiques existants sous-estimaient de 30 a 45 % la concentration
sérique mesurée correspondant a la NOAEL de cette étude. En effet, le modele pour le rat adulte

développé par Loccisano et al. (2012) a sous-estimé les concentrations sériques d'environ 30 a 40 %
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(prédictions des concentrations mesurées a 4, 7 et 13 semaines (Loccisano et al., 2012a)), et le modele
de rat adulte développé par Wambaugh et al. (2013) a sous-estimé les concentrations sériques d'environ
45% a 13 semaines (Wambaugh et al., 2013). Compte tenu de I'imprécision de ces modeles a estimer la
concentration correspondant a la NOAEL, et compte tenu de la proximité de la BMDLyo

(0,05 mg/kg/jour) et de la NOAEL (0,06 mg/kg/jour), nous avons décidé d’extrapoler directement la
concentration sérique a la BMDLyo a partir de la concentration sérique a la NOAEL, en assumant I'état
d’équilibre et une cinétique linéaire. Une telle approche a été jugée acceptable lorsqu’effectuée a 4
semaines d'exposition, car : (1) a ce moment, une certaine linéarité était présente entre les doses de
0,06 mg/kg/jour et 0,64 mg/kg/jour et leurs concentrations sériques correspondantes (6,5 et 55 pug/mL);
(2) un quasi-état d’équilibre chez le rat est probablement atteint a quatre semaines (ATSDR, 2021) ; (3)
les effets sur le foie ne semblaient pas s'aggraver avec I'augmentation de la durée d'exposition, ce qui
laisse croire qu’utiliser une mesure de concentration sérique fait a 4 semaines est une approche

acceptable.

Données de biosurveillance

Nous avons voulu comparer les EB avec les données de biosurveillance représentatives de la population
nord-américaine. A cette fin, nous avons utilisé les moyennes géométriques et les centiles supérieurs
des concentrations sériques de PFOA provenant du cycle 6 (2018-2019) de I'Enquéte canadienne sur les
mesures de la santé (ECMS) (Health Canada, 2021a), représentative de la population canadienne, de la
National Health and Nutrition Examination Survey (NHANES) 2017-2018 (Centers for Disease Control and
Prevention (CDC), 2022), représentative de la population américaine, et de I'Etude Maternal-Infant
Research on Environmental Chemicals cohort (MIREC), une cohorte de femmes enceintes recrutées dans
10 villes canadiennes entre 2008 et 2011 et ol le sérum était prélevé au cours du premier trimestre de

grossesse (6 a < 14 semaines) (Arbuckle et al., 2013).

Les données de biosurveillance utilisées ont été extraites de rapports et d'articles déja publiés. Les EB
dérivés pour la population générale adulte ont été comparés aux concentrations sériques de PFOA
représentatives d’adultes américains (20 ans et plus) (Centers for Disease Control and Prevention (CDC),
2022) et d’adultes canadiens (20 & 79 ans) (Health Canada, 2021a). Les EB dérivés pour le sérum
maternel ont été comparés aux concentrations sériques de PFOA représentatives des femmes

américaines en age de procréer (18-44 ans) (LaKind et al., 2022). Pour les données de biosurveillance de

60



I'ECMS, aucune concentration sérique de PFOA publiée spécifique aux femmes canadiennes en age de
procréer n'a été identifiée dans la littérature. De plus, les données individuelles de I'ECMS ne sont pas
aisément disponibles. Par conséquent, nous avons comparé les EB maternels aux concentrations
sériques de PFOA de 'ECMS représentatives des femmes canadiennes adultes (20 a 79 ans) (Health
Canada, 2021a). Nous avons également rapporté les concentrations sériques maternelles de PFOA
prélevées lors cours du premier trimestre de grossesse dans le cadre de I'étude MIREC, une étude de

cohorte canadienne Iégerement plus vieille (Fisher et al., 2016).

Code

Le code du modele de Rodriguez et al. (2009) a été gracieusement fourni par ses auteurs. Le code du
modele de Verner et al. (2016) est décrit et est fourni dans la publication originale (Verner et al., 2016).
Nous avons traduit les deux modeles a partir du format acsIX (Aegis Technologies Inc., Huntsville,
Alabama, USA) pour permettre une utilisation dans le logiciel en accés libre Magnolia

(www.magnoliasci.com) version 1.3.9.beta.
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Abstract

Background: Perfluorooctanoic acid (PFOA) is detected in the blood of virtually everyone participating in
biomonitoring studies. Assessing the health risks associated with blood PFOA levels is challenging
because exposure guidance values (EGVs) are typically expressed in terms of external dose.
Biomonitoring equivalents (BEs) consistent with EGVs could facilitate interpreting biomarker levels in a

health risk context.

Objective: To i) derive BEs for serum/plasma PFOA corresponding to the EGVs of the U.S. Environmental
Protection Agency (U.S. EPA), the Agency for Toxic Substances and Disease Registry (ATSDR) and Health

Canada, and ii) compare with PFOA levels measured in national biomonitoring surveys.

Methods: Starting from the points of departure from which EGVs were estimated, we derived BEs using
pharmacokinetic data/models and uncertainty factors. Using an animal gestational/lactational
pharmacokinetic model, we converted points of departure in pregnant dams (U.S. EPA 2016, ATSDR)
into serum concentrations in the developing organism for four dose metrics: average prenatal, average
postnatal, average overall, and maximum concentrations. Equivalent human fetus and child
concentrations were then converted into corresponding BEs in maternal serum at time of conception
using a pharmacokinetic model of human gestation/lactation. The point of departure in adult rodents
(Health Canada) was converted into a BE in adult serum using experimental data. For the epidemiology-
based point of departure (U.S.EPA 2022, draft), a BE was derived using a human pharmacokinetic model

of gestation/lactation. BEs were compared with Canadian and U.S. biomonitoring data.

Results: BEs (ng/mL) were 684 for Health Canada, 0.012 for the U.S. EPA (2022 draft), and ranged from
15-29 for the U.S. EPA (2016) and from 6-10 for ATSDR. Ninety-fifth percentiles of serum levels from the
2018-2019 Canadian Health Measures Survey (CHMS) and the 2017-2018 National Health and Nutrition
Examination Survey (NHANES) were slightly below the BE for the ATSDR, and two orders of magnitude
above the BE for the U.S. EPA (2022 draft).

Conclusion: BEs varied over four orders of magnitude. Levels measured in Canadian and U.S. national

surveys were higher than or close to some of these BEs.
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Introduction

Perfluorooctanoic acid (PFOA) is part of a class of synthetic compounds called perfluoroalkyl and
polyfluoroalkyl substances (PFAS) with widespread applications due to their hydrophobicity,
lipophobicity and extreme chemical and thermal stability (Buck et al., 2011). PFOA persists in the
environment and is globally distributed (Cousins et al., 2022 ; Wang et al., 2022). Furthermore, PFOA has
been detected in the blood of nearly all Americans (Calafat et al., 2007) and Canadians (Pollock et al.,
2021), and has been linked with a wide range of health conditions. For example, according to the clinical
guidance document recently released by the National Academies of Sciences, Engineering and Medicine
(NASEM) (NASEM, 2022), there is sufficient evidence of an association between exposure to PFAS,
including PFOA, and a decreased antibody response to vaccines, dyslipidemia, decreased infant/fetal
growth and renal cancer; there is also limited or suggestive evidence of an association between PFAS
exposure and testicular and breast cancer, thyroid anomalies, increased liver enzymes, gestational
hypertension and/or preeclampsia, and ulcerative colitis. Many agencies have established health-based
exposure guidance values (EGVs) for PFOA. These include the U.S. Environmental Protection Agency’s
(U.S. EPA) reference dose (RfD), the Agency for Toxic Substances and Disease Registry’s (ATSDR) minimal
risk level (MRL), Health Canada’s tolerable daily intake (TDI) and the European Food Safety Authority’s
(EFSA) tolerable weekly intake (TWI). However, EGVs cannot be directly used to interpret biomonitoring
levels because EGVs are external doses (e.g., ng/kg/day) or concentrations (e.g., ng/L), while

biomonitoring levels are internal concentrations (e.g., ng/mL serum).

Plasma or serum concentration guidance values aimed at protecting individuals have been devised by
certain organizations. Using a procedure based predominantly on epidemiological studies evaluating the
health effects of PFOA, the German Commission for Human Biomonitoring (HBM-C) defined a plasma
PFOA concentration below which adverse effects are not expected (i.e., the HBM-I value of 2 ng/mL) and
a plasma PFOA concentrations above which adverse effects can be expected (i.e., the HBM-II values of 5
ng/mL for women of childbearing age and of 10 ng/mL for other populations) (Holzer, Lilienthal, et
Schiimann, 2021 ; Schiimann, Lilienthal, et Holzer, 2021). EFSA has recently calculated, as part of its EGV
derivation process for the sum of 4 PFAS (including PFOA) corresponding concentrations in maternal
serum (i.e., 6.9 ng/mL for the sum of the 4 PFAS, and 2 ng/mL for the sum of PFOA and
perfluorononanoic acid (PFNA)) (EFSA, 2020). Based on the HBM and EFSA values, the NASEM

determined serum or plasma concentrations for the sum of seven PFAS, including PFOA, not expected to
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cause adverse effects (<2 ng/mL), associated with a “potential for adverse effects” (2 to 20 ng/mL) and
associated with “an increased risk of adverse effects” (>20 ng/mL) (NASEM, 2022). Although these
values provide risk-based values for the interpretation of serum PFOA concentrations, they do not allow
assessing risks in the context of EGVs determined by other agencies. For example, these values are not

directly comparable the Health Canada tolerable daily intake for PFOA.

An alternative approach to interpret biomonitoring data in a health risk context is to develop
biomonitoring equivalents (BEs) for existing EGVs. BEs are defined as the concentration or range of
concentrations in a biological matrix (e.g., blood) of a given chemical or biomarker relevant to the
chemical’s toxicity that is consistent with an existing EGV. BEs are likewise consistent with the point of
departure (e.g., lowest observed adverse effect level (LOAEL), no observed adverse effect level (NOAEL),
benchmark dose (BMD)) used to derive the EGV, since BEs are derived starting from this point of
departure. BE derivation is carried out using chemical-specific animal or human pharmacokinetic models
and/or experimental data. BEs are usually derived for several EGVs when available to allow a side-by-
side comparison (Hays et al., 2008 ; Hays et al., 2012 ; LaKind et al., 2008). BEs have been established for
several compounds (Hays et Aylward, 2012). To our knowledge, this approach has not previously been

applied to PFOA.

In this study, we aimed to (1) develop BEs for PFOA for available EGVs from national agencies in the US
and Canada (U.S. EPA, ATSDR and Health Canada) and (2) compare developed BEs with biomonitoring
levels from the 2018-2019 Canadian Health Measures Survey (CHMS), which is representative of the
Canadian population, the 2017-2018 National Health and Nutrition Examination Survey (NHANES) which
is representative of the U.S. population, and the Maternal-Infant Research on Environmental Chemicals

cohort (MIREC), a Canadian cohort of pregnant women.
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Materials and methods

We derived BEs for PFOA using the guidelines presented by Hays and colleagues (Hays et al., 2008). BE
derivation generally requires fulfillment of three conditions (Hays et Aylward, 2012 ; Hays et al., 2008).
There must exist:

(1) EGVs based on health effects and be aimed at protecting the general population.

(2) A biomarker (e.g., PFOA concentration in blood) capable of quantifying exposure. It should be
specific and relevant to the toxicological endpoint(s) of interest. Reliable analytical methods must exist.
(3) Enough pharmacokinetic data to allow estimation of steady-state concentrations of the biomarker

for the corresponding EGVs.

Each of these points in connection with PFOA is detailed in the following sections.

1. Exposure guidance values (EGVs)

To reduce the number of derivations to carry out, we limited ourselves to deriving BEs for EGVs specific
to PFOA from national agencies in Canada and the United States. Additionally, since cancer EGVs derived
by these agencies are currently higher than non-cancer EGVs, we focused on non-cancer EGVs. The non-
cancer EGVs, the steps taken to derive them, and the critical effects on which they were based are

presented in Table 1 (details on human equivalent dose calculation is presented in Table S1).

The EGVs from the U.S. EPA (2016), ATSDR and Health Canada were all based on animal studies. In 2022,
the U.S. EPA released an interim Drinking Water Health Advisory based on epidemiology to potentially
replace the previous Drinking Water health advisory issued in 2016. Although BEs may not need to be
developed for epidemiology-based EGVs for which the point of departure is already a biological
concentration (e.g., in serum), serum PFOA concentrations in the epidemiological study used here were
measured in children, whereas the draft EGV is estimated for women of childbearing age. Therefore, we

derived a BE for women of childbearing age for this draft EGV.

68



Table 1. Derivation of health-based exposure guidance values (EGVs) for PFOA by Canadian and US
national agencies.

Organization

U.S. EPA (2016)

ATSDR (2021)

U.S. EPA (2022)
(draft RfD) (U.S. EPA,

Health Canada (2018)
(TDI) (Health Canada,

(vear) (RfD) (U.S. EPA, 2016) | (MRL) (ATSDR, 2021)
2022c) 2018)
Study description
(Budtz-Jgrgensen et
Reference
(Lau et al., 2006) (Koskela et al., 2016) Grandjean, 2018 ; (Perkins et al., 2004)
study

Grandjean et al., 2012)

Species strain

CD-1 mice

C57BL/6 mice

Human

Crl:CD BR rats

Pregnant dams and

Pregnant dams and

Sex Males and females Males
offspring offspring
Environmental Adult rats orally
Route and Dams exposed orally Dams exposed orally
exposure (assessed exposed for 13 weeks
period of during gestational days | during gestational days
based on serum levels starting at approx. 41
exposure lto17 1to 17
in 5-year-olds) days old
e Reduced ossification
of the proximal Decreased antibody
Critical phalanges (forelimb Skeletal alterations in response to tetanus Hepatocellular
endpoint and hindlimb) adult offspring vaccine (in 7-year-old hypertrophy
e Accelerated puberty children)
in males
Values
1 mg/kg/day 0.3 mg/kg/day 0.17 ng/mL serum 0.05 mg/kg/day
POD
(LOAEL) (LOAEL) (BMDLs) (BMDLyo)
Human
equivalent
5.3 0.821 1.5x10° 0.521
PODP
(ng/kg/day)
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Uncertainty

300 — Total

3 —interspecies

300 — Total

3 —interspecies

10 — Total

10 — interindividual

25 — Total

2.5 —interspecies

Factors 10 — interindividual 10 — interindividual 10 — interindividual
10 — LOAEL-to-NOAEL 10 — LOAEL-to-NOAEL
EGV
20 (RfD) 3 (MRL) 0.0015 (draft RfD) 21 (TDI)
(ng/kg/day)

2f day of conception considered to be gestational day 0.

bSee Table S1 for an explanation of the methods used by each agency to derive human equivalent doses.

Abbreviations: EGV = Exposure guidance value; RfD = Reference Dose; MRL = Minimal risk level; POD = point of

departure; TDI = Tolerable daily intake; BMDLs and BMDL1o: lower 95% confidence limit of the benchmark dose

(BMDs or BMD1o).

2. Biomarker

2.1. Choice of analyte

PFOA is an analyte of choice for the three following reasons:

There is no known metabolism of PFOA in the human body. Indirect contributions to blood

PFOA levels from precursors (e.g., 8:2 FTOH, 8:2 monoPAPs, 8:2 diPAPs) have not been

adequately quantified (De Silva et al., 2021). Although the contribution of PFOA precursors to

PFOA blood levels was traditionally thought to be generally minimal, it may be an important

contributor in certain scenarios (ATSDR, 2021 ; Gebbink, Berger, et Cousins, 2015 ; Poothong et

al., 2020 ; Schlummer et al., 2013 ; Shoeib et al., 2011). Therefore, the presence of precursors

may somewhat decrease the specificity of PFOA as a biomarker.

PFOA has a half-life in the order of years in the human body, with most studies using at least

two blood samples collected over time having estimated the half-life to be between 1.5 et 5.1

years (ATSDR, 2021 ; Xu et al., 2020). This suggests that serum concentrations are unlikely to

fluctuate significantly in the short term.
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PFOA exists as linear and branched isomers, which have been reported to have different
pharmacokinetic properties (e.g., branched isomers are preferentially excreted in urine (Zhang et al.,
2013)). However, branched isomers now form only a small percentage of the total PFOA serum
concentration (Centers for Disease Control and Prevention (CDC), 2022 ; Ye et al., 2018). For example, in
NHANES, branched isomers of PFOA represented a median 4% and 0% of the total PFOA serum
concentration in 1999-2000 and 2007-2008, respectively (Kato et al., 2011). In addition, PFOA

concentrations are typically reported without differentiating branched and linear isomers.

2.2. Choice of matrix

PFOA concentration in blood is the standard biomarker of PFOA exposure used in animal toxicology
studies, biomonitoring surveys and epidemiological studies. All three blood matrices (whole blood,
plasma and serum) may be used as a matrix, with serum being the most frequently selected. Some
studies in humans (n = 7 to 58) have found a serum or plasma to whole blood PFOA ratio of
approximately 2:1 (Ehresman et al., 2007 ; Hanssen et al., 2013 ; Poothong et al., 2017), and a serum to
plasma ratio of approximately 1:1 (Ehresman et al., 2007 ; Poothong et al., 2017). One study (n=5) found
a median plasma to whole blood ratio of 1.4 (Kdrrman et al., 2006). Another study (n=60) (Jin et al.,
2016) found this ratio to be 1.3, although the correlation between whole blood and plasma PFOA levels
was weaker than in the four previously cited studies (Spearman’s rho=0.53, vs. Pearson’s r or
Spearman’s rho>0.9, respectively). Thus, the distribution of PFOA in red blood cells appears to be limited

or absent in humans.

Urine, hair and fingernails are other potential matrices that allow non-invasive sampling. Although
promising, several issues currently prohibit their use as matrices for quantifying exposure to PFOA. Due
to low renal clearance, the concentration of PFOA in urine is much lower than in serum, making it
difficult to quantify exposure with sufficiently high sensitivity in the general population (Worley et al.,
2017). Nevertheless, analytical advances have increased the detection frequency of urinary PFOA in
some studies that sampled the general population, at times with strong serum-urine correlation (see
Table S2) (Chen et al., 2022). Before urine can be used as a reliable biomarker, strong correlations
between urine and blood levels should be replicated, and the variations in serum to urine concentration
ratios should be characterized. PFOA measurements in hair and nails suffer from inconsistent detection

levels across studies and weak or insignificant correlations with blood levels.
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Table 2 summarizes the advantages and disadvantages of potential matrices for PFOA. Studies having

evaluated the measurement of PFOA levels in urine, hair and nails as a biomarker of exposure are listed

in Tables S2-S4. BEs were only derived for PFOA in serum.

Table 2. Summary of potential biomarkers.

Analyte Matrix Advantages Disadvantages
PFOA Blood (whole |e Specific e Invasive: requires blood draw
blood, serumor |e Stable
plasma) e Thought to be highly
relevant to target tissue
concentrations
PFOA Urine e Specific e Detection frequencies of PFOA vary between
e Stable studies.
e Sample easily obtained. |e® Not directly relevant to target tissue
concentrations.

e Serum-urine correlation varies between studies;
not consistently high enough to allow use as
biomarker.

e Serum/urine PFOA concentration ratio has not
been adequately characterized.

PFOA Hair, nails e Specific e Detection frequencies of PFOA vary between
e Stable studies.

e Sample easily obtained.

e Not directly relevant to target tissue
concentrations.

e Weak correlation with PFOA levels in serum.

e Serum/hair and serum/nails PFOA concentration

ratios have not been adequately characterized
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2.3. Choice of dose metrics for BEs

We derived BEs in terms of serum or plasma PFOA concentrations in the adult human population
consistent with different dose metrics from animal (ATSDR, 2021 ; Health Canada, 2018 ; U.S. EPA, 2016)
and human (U.S. EPA, 2022c) critical studies. For EGVs based on developmental studies (ATSDR, 2021 ;
U.S. EPA, 2016 ; U.S. EPA, 2022c) we derived serum PFOA concentrations in women of reproductive age

that would result in fetus/child concentrations matching those from critical studies.

2.3.1. Choice of dose metrics in the critical studies used to derive the U.S. EPA 2016 and ATSDR EGVs

For developmental effects, exposure metrics should cover potential prenatal and/or postnatal windows
of vulnerability for the critical effects. However, the timing of the critical period of vulnerability is
unknown in the animal studies retained for EGV derivation by the U.S. EPA (2016) and the ATSDR, where
exposure occurred in utero and during lactation (see Table 1). Indeed, the timing of the vulnerability
period leading to the accelerated puberty in males (occurring on the 27™ postnatal day on average)
noted in the study retained by the U.S. EPA (2016) is uncertain. Timing of puberty has been found to be
affected by prenatal or postnatal exposure; for example, one study concluded that prenatal or postnatal
exposure to anti-androgenic or estrogenic drugs can cause delayed puberty in male rat (Yoshimura et
al., 2005). Second, it is uncertain whether the reduced ossification observed in the study retained by the
U.S. EPA (2016) is due to skeletal malformation (not ascribable with certainty to a specific
developmental period) or to developmental delay (DeSesso et Scialli, 2018 ; Lau et al., 2006). Third, the
study retained by the ATSDR found skeletal alterations not ascribable with certainty to a specific
developmental period in the adult offspring (Koskela et al., 2016). Moreover, in both studies, there was
no cross-fostering using non-exposed dams, making it impossible to determine whether effects
observed postnatally were due to exposure during prenatal and/or postnatal windows. Therefore, given
the uncertainty of the critical internal dose in these two studies, we estimated concentrations for four

different dose metrics in the fetuses/pups:

(1) maximal serum concentration (Cmax);
(2) average prenatal serum concentration;
(3) average postnatal serum concentration (i.e., between birth and 21 days after delivery);

(4) average overall (i.e., between conception and 21 days after delivery) serum concentration.
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Average concentrations were calculated by dividing the area under the curve in the fetus/pup serum by

the time period.

2.3.2. Choice of dose metric in the critical study used to derive the U.S. EPA draft 2022 EGV

The U.S. EPA draft EGV is based on an epidemiological study in which serum PFAS concentrations were
measured in 5-year-old children and immune response was measured at 7 years of age. Consistent with
the approach used by the EPA, we used the serum concentration in 5-year-old children as the dose

metric, from which a BE in maternal serum at the time of conception was derived.

2.3.3. Choice of dose metric in the critical study used to derive the Health Canada EGV

For the Health Canada EGV based on hepatocellular hypertrophy in adult male rats exposed to PFOA
(Perkins et al., 2004), we used the estimated serum concentration after 4 weeks of exposure as the dose
metric for BE derivation. Although some groups of rats were exposed for 13 weeks in this study, we
selected the four-week timepoint because serum PFOA concentrations are near steady state, and

because the magnitude of effects did not increase substantially after 4 weeks.

3. Pharmacokinetic models and data

Numerous pharmacokinetic models have been developed for PFOA. Andersen and colleagues were the
first to model saturable renal PFOA reabsorption to account for the higher PFOA clearance at higher
blood concentrations in experimental settings (Andersen et al., 2006). Although not the only possible
explanation (Wambaugh et al., 2013), this hypothesis is consistent with the dose-dependent elimination
across species and the dramatic sex-related differences in renal clearance in rats (Andersen et al., 2006).
Saturation of renal reabsorption of PFOA is not expected to occur at doses relevant to the general
human population (ATSDR, 2021). Therefore, we assumed that the human pharmacokinetic models do
not need to account for saturation for this study. A complete description of the available

pharmacokinetic models for PFOA lies beyond the scope of this work (see (ATSDR, 2021) for a review).
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3.1. Pharmacokinetic models of gestational and lactational exposure in mice (U.S. EPA 2016, ATSDR)

The critical studies selected by the U.S. EPA (2016) and the ATSDR were conducted on two different
strains of mice (CD-1 (U.S. EPA 2016) and C57BL/6/Bkl (ATSDR)). We identified only one published
pharmacokinetic model of gestational and lactational exposure in mice (Rodriguez, Setzer, et Barton,
2009). This model includes compartments for the dam, concepti, and pups, and accounts for renal
reabsorption in the dam. The model has been evaluated against empirical data for the CD-1 strain
(Kieskamp et al., 2018 ; Rodriguez, Setzer, et Barton, 2009) but not for the C57BL/6 strain. Both strains
are known to differ in placental vasculature, fetal weight at term and litter size (Aghaei et al., 2022).
Therefore, we performed a Pubmed search for experimental data from C57BL/6 and CD-1 mice
administered PFOA during gestation or lactation, including datasets published after previous evaluations
of the model (see Supplementary Material), and performed additional evaluations of the Rodriguez et al.

(2009) model using these datasets.

The Rodriguez et al. (2009) model was used to estimate maternal and fetal/pup serum concentrations in
both critical studies. Minor adaptations to the dosing scenario were necessary to allow simulations for
the Koskela et al. (2016) study (described in the Supplemental Material). Briefly, this study indicated a
21-day exposure in pregnant dams, whereas the model was developed for an 18-day pregnancy. To
account for this additional gestational exposure, we allocated the overall dose over 18 days of

pregnancy.

3.2. Pharmacokinetic models of gestational and lactational exposure in humans (ATSDR, U.S. EPA

2016, U.S. EPA draft 2022 value)

Few human pharmacokinetic models integrating both placental and lactational transfer exist (Brochot et
al., 2019 ; EFSA, 2020 ; Goeden, Greene, et Jacobus, 2019 ; Loccisano et al., 2013 ; Verner et al., 2016).
We selected the two-compartment model developed by Verner et al. (2016) to derive BEs in human
serum. We selected this model because it was the one with the most extensive evaluation against
measured PFOA levels in children (using individual-specific measurements from two longitudinal
studies). This choice was also supported by the fact that it was also selected by the U.S. EPA for their
draft EGV derivation process after having evaluated all available models (U.S. EPA, 2022c).The first

longitudinal study included 27 child-mother dyads with plasma PFOA concentrations measured during
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pregnancy and in children at 6 months of age. The second included 51 child-mother dyads with plasma
PFOA measurements during pregnancy and in children at 3 years of age. Based on maternal plasma
concentrations, the model predicted the children’s plasma PFOA concentrations with coefficients of

determination (R?) of 0.60 at 6 months, and 0.62 at 3 years.

The human half-life and volume of distribution used were those used by the ATSDR (3.8 years and
0.2L/kg) and the U.S. EPA (2016) (2.3 years and 0.17 L/kg) for EGV derivation. For the draft 2022 EGV of
the U.S. EPA, we used half-life and volume of distribution values of 2.7 years and 0.17 L/kg selected by
the EPA, as indicated in the Scientific Advisory Board preliminary documents (U.S. EPA Science Advisory
Board, 2022). When the volume of distribution selected by the agencies to derive their EGVs differed
from the volume used in the original human model (Verner et al., 2016), we performed a secondary
analysis using the latter. Additionally, we varied the half-life between 1.5 and 5.1 years (range of values

reported in the literature) in secondary analyses to assess the impact of this parameter on findings.

Simulations were carried out for 30-year-old women at the time of delivery and a 12-month period of
breastfeeding. In accordance with the original version of the model, the child’s body weight-normalized
PFOA daily intake from non-maternal sources (i.e., excluding PFOA transferred in utero and through
breast milk) was assumed to be the same as that of the mother after 6 months of age (Verner et al.,
2016). For the BE based on the draft 2022 U.S. EPA value, we explored the influence of non-maternal
intake on the concentration at 5 years of age through a secondary analysis by varying the child/mother

intake (from non-maternal sources) ratio between 1 and 5.

3.3. Pharmacokinetic data from the adult rat study selected by Health Canada

Health Canada used a BMDL;o of 0.05 mg/kg/day as point of departure from the critical study (Perkins et
al., 2004), a value similar to the study NOAEL (0.06 mg/kg/day). In this study, serum concentrations were
measured at several time points (4, 7 and 13 weeks). Where pharmacokinetic models were used to
estimate serum concentrations at the NOAEL, one model underestimated levels by 30-40% at 4, 7 and
13 weeks (Loccisano et al., 2012a), and another model underestimated the concentration measured at
13 weeks by about 45% (Wambaugh et al., 2013). Given the imprecision of these models at the NOAEL,
and the closeness of the BMDLyo (0.05 mg/kg/day) to the NOAEL (0.06 mg/kg/day), we decided to

directly extrapolate the serum concentration at the BMDL;, from the measured serum concentration at
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the NOAEL using an assumption of linear kinetics and steady state. Such an approach was deemed
justifiable when done at 4 weeks of exposure because: (1) at this time point, a certain linearity was
present between the doses of 0.06 mg/kg/day and 0.64 mg/kg/day and their corresponding serum
concentrations (6.5 and 55 pg/mL); (2) a near steady state in the rat is likely reached at four weeks
(ATSDR, 2021); (3) effects did not appear to worsen with an increased duration of exposure, which

suggests that 4 weeks is an acceptable timepoint.

4. Biomonitoring data

Geometric means and upper percentiles of serum PFOA concentrations were obtained from the
following nationally representative surveys: the Canadian Health Measures Survey (CHMS) (cycle 6
2018-2019), which is representative of the Canadian population (Health Canada, 2021a), the 2017-2018
National Health and Nutrition Examination Survey (NHANES) (Centers for Disease Control and
Prevention (CDC), 2022), which is representative of the U.S. population, and the Maternal-Infant
Research on Environmental Chemicals cohort (MIREC). MIREC is a cohort of pregnant women recruited
from 10 cities across Canada between 2008 and 2011, with serum sampling in the first trimester of

pregnancy (6 to <14 weeks) (Arbuckle et al., 2013).

Biomonitoring data was extracted from recently published reports and articles. BEs derived for the
general population were compared to serum PFOA concentrations representative of the U.S. adult (20
years and older) (Centers for Disease Control and Prevention (CDC), 2022) and Canadian adult (20-79
years old) (Health Canada, 2021a) populations. BEs derived in maternal serum were compared to serum
PFOA concentrations representative of American women of child-bearing age (18-44 years old) (LaKind
et al., 2022). For biomonitoring data from the CHMS, individual CHMS data are not readily available and
no published serum PFOA concentrations specific to Canadian women of childbearing age were
identified in the literature. Consequently, we limited our comparison of maternal BEs with CHMS data to
published serum PFOA concentrations representative of adult Canadian women (20-79 years old)
(Health Canada, 2021a). We also reported maternal serum PFOA concentrations obtained during the

first trimester of pregnancy as part of the somewhat older Canadian MIREC cohort (Fisher et al., 2016).
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5. Code

The code for the Rodriguez et al. (2009) mouse model (Rodriguez, Setzer, et Barton, 2009) was kindly
provided by its authors. The code for the Verner et al. (2016) human model is described and provided in
the original publication. We translated both models from AcsIX format (Aegis Technologies Inc.,

Huntsville, Alabama, USA) for use in the open source Magnolia software (www.magnoliasci.com) version

1.3.9.Beta.
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Results

1. BEs based on animal studies of gestational and lactational exposure (U.S. EPA 2016, ATSDR)

Results of the re-evaluation of the Rodriguez et al. (2009) model are presented in the Supplemental
Material. Measured blood concentrations were similar for both the C57BL/6 and CD-1 mouse strains. BE

derivation steps and results are presented in Figure 1 and Table 3. The following steps were taken:

Step 1. The point of departure was adjusted using the appropriate LOAEL-to-NOAEL and subchronic-

to-chronic uncertainty factors.

Step 2. We used the Rodriguez et al. (2009) model to estimate serum concentrations in mouse
fetuses/pups corresponding at the adjusted point of departure. Four different fetal/pup serum

concentrations were derived (average prenatal, average postnatal, average overall, and Cmax).

Step 3. For each of these four fetal/pup serum levels, we derived a human fetal/infant serum level by
applying the pharmacodynamic component of the interspecies uncertainty factor. The
pharmacokinetic component of the interspecies uncertainty factor was not applied because the
biomarker concentration at the adjusted point of departure was estimated using pharmacokinetic

modeling.

Step 4. We used the Verner et al. (2016) human model to derive four maternal serum levels (BEpops)
for 30-year-old women at the time of delivery corresponding to the four human fetal/infant exposure

metrics.

Step 5. The full interindividual uncertainty factor was applied. The pharmacokinetic component was
retained to account for the interindividual variation in factors influencing the relationship between
maternal and child serum concentration ratios (e.g., breast milk intake, milk:serum partition

coefficient).

In a secondary analysis, varying the half-life and volume of distribution in humans resulted in nearly

identical BEs (see Table S5).
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Figure 1. Schematic of BE derivation steps for the U.S. EPA (2016) and the ATSDR non-cancer exposure

guidance values.

External
Dose

Mouse

Animal POD,

PK model of gestational and
lactational exposure in mice

Human

The POD,g; is the POD adjusted for the LOAEL-to-NOAEL and subchronic-to-chronic uncertainty factors.

Relevant
Internal Dose

Serum concentrations in
the mouse fetus/pup:

- Average prenatal

- Average postnatal

- Average overall

- Cmax

Serum concentrations in
the human fetus/infant:
- Average prenatal

- Average postnatal

- Average overall

- Cmax

PK model of gestational and
lactational exposure in human

Monitored
Biomarker

Maternal serum
concentrations at time of
conception (BEpgps)
corresponding to each of
the four dose metrics

Abbreviations: BE = biomonitoring equivalent; BEpop = biomonitoring equivalent before consideration of

interindividual variability; Cmax = maximal serum concentration; PK = pharmacokinetic; POD = point of departure;

UF, = interspecies uncertainty factor; UFy = interindividual uncertainty factor
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Table 3. Derivation of BEs for PFOA based on studies of gestational and lactational exposure in
rodents (U.S. EPA (2016), ATSDR).

U.S. EPA ATSDR
RfD (2016) MRL
Ossification
Endpoint Skeletal
and puberty
Point of departure (mg/kg/d) 1 0.3
LOAEL to NOAEL uncertainty factor 10 10
Subchronic to chronic uncertainty factor 1 1
Adjusted point of departure (mg/kg/day) 0.1 0.03

Mouse fetus/pup serum concentration (ng/mL)

e Average prenatal 674 236
e Average postnatal 1777 623
e Average overall 1376 482
®  Crmax 2278 798
Interspecies uncertainty factor (UF,) 3 3

(Human) child serum concentration (ng/mL)

e Average prenatal 225 79
e Average postnatal 592 208
e Average overall 459 161
o  Cmax 759 266

Maternal concentration at time of conception (BEpop)

(ng/mL) corresponding to the:

e average prenatal child concentration 290 102
e average postnatal child concentration 154 58
e average overall child concentration 183 68
e child’s Crmax 162 60
Interindividual uncertainty factor (UFy) 10 10

Maternal concentration at time of conception (BE)

(ng/mL) corresponding to:

e Average prenatal child concentration 29 10
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e Average postnatal child concentration 15 6

e Average overall child concentration 18 7

®  Chax 16 6

Abbreviations: BE = biomonitoring equivalent; BEpop = biomonitoring equivalent before consideration of

interindividual variability; Cmax = maximum serum concentration; MRL = Minimal Risk Level; RfD = Reference Dose

2. BE based on an epidemiological study in children (U.S. EPA 2022, draft value)

BE derivation steps and results are shown in Figure 2 and Table 4. The following steps were taken:

Step 1. The point of departure was adjusted using the appropriate LOAEL-to-NOAEL and subchronic-
to-chronic uncertainty factors. In this case, no adjustment was necessary for this endpoint since

these uncertainty factors were assigned a value of one.

Step 2. We used the Verner et al. (2016) human model to derive a maternal serum concentration for

30-year-old women at the time of delivery (BEpop) matching the point of departure in 5-year-olds.

Step 3. The full interindividual uncertainty factor was applied. The pharmacokinetic component was
retained to account for the interindividual variation in factors influencing the relationship between

maternal and child concentration ratios (e.g., breast milk intake, milk:serum partition coefficient).

In a secondary analysis, varying the half-life and the ratio of child/mother PFOA intake from non-
maternal sources (i.e., excluding PFOA transferred in utero and through breast milk) after 6 months of
age yielded alternative BEs ranging from 0.004 ng/mL (ratio = 5, half-life = 1.5 years) to 0.016 ng/mL
(ratio = 1, half-life = 1.5 years) (Table S6).
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Figure 2. Schematic of BE derivation steps for the U.S. EPA 2022 draft exposure guidance value.

Relevant Monitored
Internal Dose Biomarker

Maternal serum
5-year-old PK model of gestational and . .
human POD. . . . concentration at time
u adj lactational exposure in human .
of conception (BEqp)

Lo L

BE

The POD,g; is the POD adjusted for the LOAEL-to-NOAEL and subchronic-to-chronic uncertainty factors (in this case
both factors were assigned a value of one). Abbreviations: BE = biomonitoring equivalent; BEpop = biomonitoring
equivalent before consideration of interindividual variability; PK = pharmacokinetic; POD = point of departure; UFy

= interindividual uncertainty factor

Table 4. Derivation of a BE for PFOA based on epidemiological data in children (U.S. EPA draft 2022
value).

U.S. EPA
draft RfD (2022)

Reduced antibody

Endpoint response to
vaccination
POD (ng/mL) 0.17
LOAEL to NOAEL uncertainty factor 1
Subchronic to chronic uncertainty factor 1
Adjusted POD (mg/kg/day) 0.17
Maternal serum concentration at time of
conception (ng/mL) (BEpop) 012
Interindividual uncertainty factor (UFy) 10

83



Maternal serum concentration at time of
0.012
conception (ng/mL) (BE)

Abbreviations: BE = biomonitoring equivalent; BEpop = biomonitoring equivalent associated with the point of
departure, i.e., before consideration of interindividual variability; MRL = Minimal Risk Level; POD = point of

departure; RfD = Reference Dose

3. BE based on a subchronic toxicity study (Health Canada)

BE derivation steps and results are presented in Figure 3 and Table 5. The following steps were taken:

Step 1. The point of departure was adjusted using the appropriate LOAEL-to-NOAEL and subchronic-
to-chronic uncertainty factors. In this case, no adjustment was necessary for this endpoint since

these uncertainty factors were assigned a value of one.

Step 2. We directly extrapolated the serum concentration at the BMDL;o from the measured

concentration at the NOAEL using an assumption of linear kinetics and steady state.

Step 3. The pharmacodynamic components of the interspecies and interindividual uncertainty factors
were applied. The pharmacokinetic component of the interspecies uncertainty factor was not
retained because the biomarker concentration corresponding to the point of departure was
estimated from experimental data. The pharmacokinetic interindividual uncertainty factor was also

not applied because the BE was directly relevant to the target dose metric (adult serum).
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Figure 3. Schematic of BE derivation steps for Health Canada non-cancer exposure guidance value.
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The POD,g; is the POD adjusted for the LOAEL-to-NOAEL and subchronic-to-chronic uncertainty factors (in this case

both factors were assigned a value of one). Abbreviations: BE =

biomonitoring equivalent; BEpop = biomonitoring

equivalent associated with the point of departure, i.e., before consideration of interindividual variability;

BErop_animal = biomonitoring equivalent in the animal species of interest associated with the adjusted point of

departure; PK = pharmacokinetic; POD = point of departure; UF, = interspecies uncertainty factor; UFy =

interindividual uncertainty factor

Table 5. Derivation of a BE for PFOA based on adult rodent toxicity data (Health Canada).

Health Canada
TDI

Endpoint

Hepatocellular

hypertrophy

Point of departure (mg/kg/d)

0.05

LOAEL to NOAEL uncertainty factor

1

Subchronic to chronic uncertainty factor

1

Adjusted point of departure (mg/kg/d)

0.05

Rat serum concentration) (BEpop_animal) (Hg/mL)

5.4

Interspecies uncertainty factor (UF,)

2.5
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Human serum concentration (BEpop) (ng/mL) 2.16
Interindividual uncertainty factor (UFy) 3.16
BE (ng/mL) 684

Abbreviations: BE = biomonitoring equivalent; BEpop = biomonitoring equivalent associated with the point of

departure, i.e., before consideration of interindividual variability; BEpop_animal = biomonitoring equivalent in the

animal species of interest associated with the adjusted point of departure; RfD = Reference Dose; MRL = Minimal

Risk Level; TDI = Tolerable Daily Intake; UF = Uncertainty Factor

4. Comparison with biomonitoring data

Serum PFOA concentrations from the 2018-2019 CHMS for the general adult population and women

(including nulliparous) aged 18 to 44 are presented in Table 6 and comparison with BEs is provided in

Figure 4.

Table 6. Serum concentration of PFOA (ng/mL) in selected nationally representative Canadian and
American biomonitoring studies.

Biomonitoring Geometric 95th percentile (95%
N Age (years) Reference
survey mean confidence limits)
Adult population
(Centers for Disease
NHANES 2017-18 1616 20+ 1.5 3.9 Control and Prevention
(CDC), 2022)
CHMS 2018-19 1019 20-79 1.2 2.9 (Health Canada, 2021a)
Adult women
NHANES 2017-18 363 18-44 0.88 2.5 (LaKind et al., 2022)
CHMS 2018-19 518 20-79 1.1 2.5 (Health Canada, 2021a)
Pregnant women
MIREC 2008-11 1940 1%t trimester 1.7 41 (Fisher et al., 2016)

Abbreviations: CHMS = Canadian Health Measures Survey; MIREC = Maternal-Infant Research on Environmental

Chemicals; NHANES = National Health and Nutrition Examination Survey.
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Figure 4. Comparison of serum PFOA concentrations in subpopulations of selected nationally
representative Canadian and American biomonitoring studies with biomonitoring equivalents.

Color Legend:
20+ year olds (NHANES 2017-18) I General adult population
Women of reproductive age /
Pregnant women /
20-79 year olds (CHMS 2018-19) Adult women
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18- to 44-year-old women (NHANES 2017-18) ) A
20- to 79-year-old women (CHMS 2018-19) o A
Biomonitoring Equivalents |
US.EPA ATSDR  US.EPA Health
(2022, draft) (2016) Canada
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Circles (®) represent geometric means and triangles (A ) represent 95" percentiles of serum PFOA concentrations
of the respective subpopulations. The orange color represents data for the general adult population and the blue
color represents data or women of reproductive age (18-44 years old), women in the first trimester of pregnancy,
or adult women (20-79 years old). Abbreviations: CHMS = Canadian Health Measures Survey; MIREC = Maternal-

Infant Research on Environmental Chemicals; NHANES = National Health and Nutrition Examination Survey.
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Discussion

1. Differences between derived BEs

We derived BEs for national agencies in Canada and the U.S that spanned four orders of magnitude
(Figure 4). The differences in BEs are in large part due to differences in the underlying EGVs, which vary
from agency to agency according to the methodological choices made by these agencies, such as in the
selection of the underlying critical study, with generally smaller EGVs being selected over time. Thus, the
BE selected for risk assessment and management purposes for PFOA should be the one (or ones)

corresponding to the targeted EGV(s).

The BE derived for the EGV based on effects in adults (Health Canada) was greater than the three BEs
derived for EGVs based on developmental endpoints. Several reasons contribute to this finding. Firstly,
this may be related to the fact that the developing human may be particularly sensitive to PFOA.
Secondly, certain factors (e.g., breastfeeding) lead to a serum PFOA concentration in the child that can
be several folds higher than the maternal concentration (Verner et al., 2016). Therefore, for maternal
BEs, we based interspecies extrapolation on dosimetry in the developing organism rather than on
maternal dosimetry. Previous work from our team showed that this approach leads to lower human
equivalent doses for PFOA (Kieskamp et al., 2018). Thus, this approach likely contributed to lower the
BEs. Thirdly, we retained the interindividual pharmacokinetic uncertainty factor for maternal BEs (in
order to account for the interindividual variation in the relationship between maternal and child serum

concentration) but not for the BE in the adult population.

The much lower value of the BE based on the U.S. EPA 2022 draft EGV warrants some additional
explanation. It is the only derived BE based on an epidemiological study, a study design which may allow
detecting more subtle effects than those generally observed in in vivo studies (Muir, Michalek, et
Palmer, 2022). This can be exemplified by the adverse effect in the retained study, namely a decreased
antibody response to vaccination, which is not in itself a disease (EFSA, 2020). The ATSDR, U.S. EPA
(2016) and Health Canada explicitly stated that they chose not to base their EGVs on epidemiological
studies at this time. Secondly, the point of departure (BMDL) was outside the range of observed serum
concentrations in the selected study, and the interval between the BMD and the BMDL was relatively

wide; the latter issue has been suggested to be due to large standard deviations in antibody levels
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(California Environmental Protection Agency (CAIEPA), 2021 ; EFSA, 2020). Finally, the US EPA 2022 EGV
is a draft value and is therefore subject to change, although the final value is expected to be lower than

the 2016 value (U.S. EPA, 2022b).

2. Comparison of BEs with other plasma/serum guidance values

The BE values derived herein differ from other published values such as the HBM-I (2 ng/mL in plasma)
and HBM-II values (5 ng/mL for women of childbearing age and of 10 ng/mL for other populations)
(Holzer, Lilienthal, et Schiimann, 2021 ; Schiimann, Lilienthal, et Holzer, 2021). Important
methodological differences underlie these two approaches. For example, BEs and EGVs are typically
determined from a single study, often animal, judged by the regulatory body in question to be the most
relevant and sensitive for adverse health effects. In contrast, the HBM-I and HBM-II values for PFOA are
based on a compilation of all relevant epidemiological points of departure across classes of adverse
effects. Also, in determining the HBM-I and HBM-I| values for PFOA, no uncertainty factors were applied
(Holzer, Lilienthal, et Schiimann, 2021), whereas one or more uncertainty factors were applied for each
derived BE and its underlying EGV. Therefore, PFOA HBM guidance values cannot be used to assess risk

based on specific regional EGVs.

EFSA also calculated concentrations in maternal serum (2 ng/mL for the sum of PFOA and PFNA)
corresponding to its most recent EGV (EFSA, 2020). If maternal and child PFOA/PFNA proportions are
assumed to be the same, this translates into a maternal PFOA level at delivery of 1.9 ng/mL, a value 160
times higher than the BE derived for the U.S. EPA 2022 draft EGV (0.012 ng/mL), in spite of both values
being based on epidemiological studies showing decreased antibody responses to vaccines in children.
Two main reasons underlie these differences. First, the serum PFOA concentrations based on which the
EGV was calculated (i.e., BMDLio for EFSA; BMDLs for the U.S. EPA) is about 50 times higher for EFSA
(8.47 ng/mL) compared to that of the U.S. EPA (0.17 ng/mL). Also, only the U.S. EPA applied an

uncertainty factor (10) for interindividual variability.

The values published by the NASEM include a concentration below which adverse effects are not
expected (2 ng per mL of serum or plasma) for the sum of seven different PFAS (NASEM, 2022). This
value is based on the HBM-I, the HBM-II, the maternal serum concentration corresponding to EFSA’s

EGV (EFSA, 2020), and the 95 percentile of serum PFOA and PFOS concentrations in NHANES. NASEM
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values differ from BEs in their objective as they have been put forward to help direct clinical care to

patients.

3. Sources of variability and uncertainty

3.1. Animal model

There are several sources of uncertainties related to the mouse model of gestational and lactational
exposure used to derive BEs for the ATSDR and the U.S. EPA (2016). Although the model evaluation
showed that the pup serum concentration was adequately predicted starting from postnatal day 6 (see
Supplemental Material), the lack of experimental data on the prenatal and early postnatal (i.e.,
postnatal days 0-5) periods limits the validity of the mouse model for these earlier time points. Also,
although we evaluated the mouse model for the C57BL/6N substrain, the mouse substrain used in the
critical study selected by the ATSDR is of a different C57BL/6 substrain (C57BL/6/Bkl). The C57BL/6/BkI
substrain was obtained by Scanbur BK from the Jackson Laboratory via G.D. Searle in 1977 (Scanbur BK,
personal communication). Phenotypic and slight genetic differences have been reported between
C57BL/6 substrains (Mekada et Yoshiki, 2021). Thus, small concentration differences between both

substrains are possible but are not expected to influence results substantially.

3.2. Human model

A source of uncertainty stemming from use of the human model relates to the fact that the BEs in
maternal serum (ATSDR, U.S. EPA (2016), U.S. EPA (2022 draft value)) were derived at time of
conception, whereas the model evaluations were based on measured serum concentrations at time of
delivery (Verner et al., 2016). The human model likely underestimates the decrease in serum PFOA
concentrations during pregnancy because it does not account for the increase in glomerular filtration
rate and volume of distribution during pregnancy (Verner et al., 2015 ; Zhao, Hebert, et
Venkataramanan, 2014). A certain degree of uncertainty is also associated with several model
parameters (e.g., half-life in children, milk:serum partition coefficients). However, the model was found
to be adequate for predicting children’s serum levels during the first three years of life based on

maternal serum levels and information such as duration of breastfeeding (Verner et al., 2016).
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On the other hand, the model has not been validated for use in 5-year-old children, such as for the
derivation of the BE corresponding to the U.S. EPA 2022 draft EGV. At five years of age, the proportion
of PFOA body burden attributable to gestational and lactational exposure is decreased compared to
earlier timepoints. In our use of this human model, the child’s weight-normalized intake of PFOA from
non-maternal sources (i.e., excluding PFOA transferred in utero and through breast milk) was assumed
to be the same as that of the mother after 6 months of age. In reality, body weight-adjusted food,
water, dust and inhalation intake (Winkens et al., 2017) and PFOA intake (from non-maternal sources)
(DeLuca et al., 2022 ; EFSA, 2020 ; Winkens et al., 2017) are higher in children than in adults. However,
secondary analyses where the child/mother ratio of PFOA intake from non-maternal sources was
increased up to five-fold indicated that this parameter has a small influence on the BE value (40-60%
reduction in BE with a five-fold increase in the ratio, see Table S6) relative to other BEs and
biomonitoring data that are orders of magnitude above. Finally, the use of a model of gestational and
lactational exposure is justified in 5-year-old children because the influence of PFOA intake through
breastfeeding remains an important contributor to serum levels for several years after weaning, as
shown in epidemiological studies (Table S7). This modeling approach is also consistent with the one used

by the U.S. EPA to derive their provisional EGV.

3.3. Relevance of biomarker to the true dose metrics

We assumed that the biomarker concentration is directly proportional to the target organ concentration
(Hays et al., 2008). However, the modes of action and target organs remain unclear for some of the
critical effects, and there is uncertainty with regards to tissue:blood partition coefficients (Maestri et al.,

2006) and tissue accumulation (Bogdanska et al., 2020 ; Koskela et al., 2016 ; Li et al., 2022) in humans.

We applied the pharmacokinetic component of the interindividual uncertainty factor (3.16) when
deriving BEs in maternal serum for adverse effects in the offspring. A more precise approach would have
been to stochastically model the interindividual pharmacokinetic variability. Using the same human
model used to derive our developmental BEs, we previously published Monte Carlo simulations of the
child/mother plasma PFOA concentration ratio where the maximum:median serum concentration ratios
were approximately 2.6, 2.3 and 2.5 at one, two and three years of age, respectively (Verner et al.,

2016). This suggests that the applied uncertainty factor satisfactorily captures the variability.
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For the animal studies retained by the ATSDR and the U.S. EPA (2016), the window of susceptibility was
unknown and the steady state was not reached. Thus, the true relevant dose metric was unknown. We
have addressed this uncertainty by considering four different dose metrics spanning long periods of
development. This permitted us to simultaneously consider different possible scenarios and thus

describe the BE as a range rather than as a single value.

BEs were derived in terms of maternal serum concentrations at the time of conception, although
adverse effects were observed in the developing organism, which could be considered as the primary
target for these adverse health effects. This was done to accommodate biomonitoring data, which is
often unavailable in children. The relationship between gestational levels and levels in children has been
documented in some studies. For instance, in the birth cohort of the critical study underlying the two
BEs based on reduced antibodies to vaccination, maternal and 5-year-old child serum PFOA
concentrations were found to be correlated (r=0.19) (Grandjean et al., 2012). Similarly, in another birth
cohort (n=333), serum PFOA concentrations measured prenatally were correlated with serum PFOA
concentrations in 3-year-old (r=0.37) and 8-year-old (r=0.26) children (Donauer et al., 2015 ; Kingsley et
al., 2018b). Other factors not taken into account in these correlations also link maternal and child
concentrations, such as duration of breastfeeding. Our use of a model that accounts for both maternal
concentrations and breastfeeding duration can explain a greater proportion of the variability (Verner et

al., 2016).

3.4. Mixtures approach

We have derived BEs for a single PFAS. However, a large number of PFASs are detectable in the
environment and in human serum (Hu et al., 2018), and interactions ranging from synergism to
antagonism depending on a number of factors have also been described in in vitro and in vivo studies
(Ojo, Peng, et Ng, 2021). Although some organizations have adopted or are in the process of adopting a
mixtures approach for risk assessment (EFSA, 2020 ; European Union, 2020 ; Health Canada, 2023), at
the time of writing this manuscript, all adopted American and Canadian EGVs derived by national

agencies are for individual PFAS. Consequently, no BEs were derived for mixtures.
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4. Confidence assessment

BE guidelines specify two main elements for the assessment of confidence in derived BEs: robustness of
the pharmacokinetic data and confidence in the relationship between the measured biomarker and the
critical target tissue dose metric (Hays et al., 2008). Both elements have been discussed in the previous

section. Confidence ratings and a summary of the underlying reasons are presented in Table 7.

Table 7. Summary of BE values and confidence ratings.

Human Confidence ratings
equivalent Target BE Relationship of
Underlying EGV Biomarker Robustness of
BErob (ng/mL) biomarker to critical
PK data/ models
(ng/mL) dose metric®
Serum PFOA
Health Canada TDI concentration in 2160 684 High?® Medium®
adults
Serum PFOA
concentration in
U.S. EPA RfD (2016) 154-290 15-29 Medium® Medium®
women of
reproductive age
Serum PFOA
concentration in
ATSDR MRL 58-102 6-10 Medium® Medium®
women of
reproductive age
Serum PFOA
U.S. EPA draft RfD concentration in
0.12 0.012 Medium¢® Medium®
(2022) women of
reproductive age

2 PK approach based on experimental measurements without the use of pharmacokinetic modeling.

b Animal model: experimental data on the prenatal and early postnatal (i.e., postnatal days 0-5) periods are
missing. Human model precision has been evaluated against epidemiological data.

¢ Extrapolation to serum concentrations below the range of observations used for model evaluation was required.
Model validation for this age group is limited but confidence in predictions is increased by varying the

child/mother intake ratio from non-maternal sources.
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4 There are uncertainties regarding the mode of action, tissue:blood partition coefficients, tissue accumulation,
interindividual variability, window of susceptibility, and target organ.
Abbreviations: EGV = exposure guidance value; PK = pharmacokinetic; RfD = reference dose; MRL = minimal risk

level; PODyep = human dose equivalent to the point of departure; TDI = tolerable daily intake.

5. Interpretation of biomonitoring data using BE values

The long half-life of PFOA suggests that serum concentrations are unlikely to fluctuate significantly in the
short term (e.g., days or weeks). Therefore, comparison of BEs to central and upper tendencies of single
serum measurements such as those presented herein can be made, while acknowledging certain
limitations. First, PFOA levels in Western countries have generally declined over the past several years
(Gomis et al., 2017 ; Pollock et al., 2021) and are therefore not entirely consistent with steady-state
dynamics. When steady state is not reached, the serum concentration only reflects exposure over the
previous few half-lives, with exposure during the most recent periods having the greatest influence
(Hays et al., 2012). However, since PFOA has a half-life in the order of years, serum concentrations can
inform on an exposure period spanning several years even if steady state is not reached. Whether or not
this time span is sufficient to permit the use of BEs for interpretation of biomonitoring data must be
assessed on a case-by-case basis. For the Health Canada non-cancer EGV, since the reported
hepatocellular hypertrophy in rats did not increase between four and thirteen weeks of exposure, it may
be reasonable to believe that an exposure period of in the order of years is sufficient to allow for the

development of this adverse effect.

If populational concentrations are higher than the BE or the BEpop, this could indicate medium or high
priority, respectively, for further risk assessment and/or risk management (Health Canada, 2021c;
LaKind et al., 2008). However, when comparing a BE to biomonitoring data, it is important to select
biomonitoring estimates from populations that are representative of that BE. Here, we compared the
BEs derived for developmental endpoints (ATSDR, U.S. EPA 2016 and 2022) to serum levels in women of
childbearing age or alternatively (i.e., when data was not readily available) in adult women. Likewise, we
compared the BE derived for adults to serum levels from the general adult population (Health Canada).
The 95 percentiles of serum concentrations in Canadian and U.S. women were below the BEs for the
EGVs from the ATSDR and the U.S. EPA (2016), suggesting a low priority for risk assessment and/or risk

management follow-up. However, the BE for the EGV from the ATSDR is of the same order of magnitude
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as these populational levels, and caution should be used when interpreting these results, as BE
derivation was associated with a certain degree of uncertainty (Table 7). On the other hand, serum
levels in Canadian and American women were much higher than the BEpop (0.12 ng/mL) (Table 4)
derived for the U.S. EPA 2022 draft EGV. Should the eventual final EGV be the same or similar to the
present one, then our results would suggest that PFOA should be given high priority for further risk
assessment and/or management activity. With regards to the BE for the EGV from Health Canada, serum
PFOA levels in Canadian and American adults were much lower, suggesting a low priority for further risk
assessment and/or risk management. In a previous study, researchers compared plasma PFOA and PFOS
concentrations in CHMS participants to the HBM-I value, and reported exceedances (Faure et al., 2020).
Overall, the interpretation of biomonitoring data is highly influenced by the guidance values that are

used and their methodological underpinnings.

6. Conclusion

The BE values derived here vary widely and reflect the EGVs and points of departure on which they are
based. BEs are not “bright lines” distinguishing safe from dangerous levels. They are subject to
limitations, including those of their underlying EGVs and points of departure. For instance, both BEs and
EGVs are constructed using methods with underlying uncertainty (e.g., pharmacokinetic models), are
based on approaches that target populations and not individuals (e.g., point of departures,
pharmacokinetic model parameters based on central tendencies), and describe a level of risk subject to

interpretation.

BEs should be considered as interim values that need to be updated or replaced should their
corresponding EGVs be revised or if new data allowing significant improvements in BE derivation
methods becomes available. The U.S. EPA currently anticipates proposing a legally enforceable National
Primary Drinking Water Regulation soon, at which time the interim health advisory and draft EGV may
be updated or removed (U.S. EPA, 2022c). BEs are not intended to be used for individual or even
populational diagnostic purposes. Rather, they are meant to help screen and prioritize risk assessment
and management needs by setting population or cohort-based biomonitoring levels alongside existing
EGVs. A more in-depth discussion of the interpretative and communicational aspects of BEs is presented

in Lakind et al. (2008) (LaKind et al., 2008).
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Rodriguez et al. (2009) mouse model: Adaptation of the model parameters to

the design of the critical studies selected by the US EPA (2016) and the ATSDR

The total simulation time using the mouse PK model of Rodriguez et al. (2009) was set to 936 hours (18
full days of gestation (432 hours) and 21 full days of lactation (504 hours)) as described in the original

publication.

In the study retained by the ATSDR (Koskela et al., 2016), 21 daily doses were administered to C57BL/6
dams starting from the day of conception until the end of pregnancy. Because the model only
accommodates 18 days of gestation, we divided the total amount administered at the adjusted POD
(0.03 mg/kg/day x 21 days = 0.63 mg/kg) by the 18 gestational days of the model (0.63 mg/kg + 18 days
=0.035 mg/kg/day). We therefore simulated 18 daily doses of 0.035 mg/kg to the dam starting from 12

hours post conception.

For the study retained by the US EPA (2016) (Lau et al., 2006), the authors administered 18 daily doses.

Thus, we simulated 18 daily doses, with the first simulated dose set at 12 hours after conception.
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Rodriguez et al. (2009) mouse model: Methods for model evaluation

To evaluate model accuracy, we searched the literature for experimental blood PFOA levels in mice
exposed during pregnancy and their offspring. A Pubmed search for studies of lactational or gestational
exposure to PFOA in mice was performed on July 15 2022 using the following terms: (pfoa OR
perfluorooctanoic OR perfluorooctanoate) AND (mouse OR mice) AND (gestation OR gestational OR

pregnancy OR pregnant OR lactation OR lactational OR prenatal OR postnatal OR perinatal).

For each study with reported dam and/or pup PFOA concentrations, we performed simulations using the
model to evaluate model accuracy. Procedures such as dose administrations and blood collection at
necropsy were assumed to have been performed at noon unless specified otherwise. For example, if a
procedure was described to have been performed on the 22" day after birth, it was considered to have
taken place 21.5 days (516 hours) after birth. When "postnatal day 1" referred to the morning after
parturition, pups were assumed to be 12 hours old at noon of postnatal day 1. Although the timing of
weaning could vary between studies, we simulated weaning at 504 postnatal hours (21 full days) for all
studies. Gestation length has been described as 18 or 19 days for CD-1 mice (Camsari et al., 2016 ;
Leatherbury, Yu, et Lo, 2003 ; Sienko et al., 2001) and 18-20 days for C57BL/6 mice (Buhimschi,
Buhimschi, et Weiner, 2003 ; Murray et al., 2010 ; Tucker et al., 2015). In order to simplify the
simulations, for the CD-1 and C57BL/6 strains, the gestation period was assumed to be 18.5 days (444
hours). However, the Rodriguez et al. mouse PK model is constructed so that parturition occurs after 18
full days (432 hours). Therefore, 12 hours was removed from the estimated actual time of events timed
to conception (i.e., dose administrations during gestation, necropsy during gestation, and parturition).
For example, if we estimated that the first dose of PFOA was in reality administered approximately 36
hours after conception (so at noon of “gestational day 1” if conception marked the beginning of
“gestational day 0”), removing 12 hours meant that we simulated its administration at 24 hours after

conception.

When possible, we reproduced the standard deviation (SD) of serum concentration measurements. For
most studies, the unit of measurement (“n”) for the serum concentration in pups was the number of
litters (Cope et al., 2021 ; Fenton et al., 2009 ; Macon et al,, 2011 ; Marques et al., 2021 ; Tucker et al.,
2015 ; White et al., 2009 ; White et al., 2011 ; Wolf et al., 2007), with pooling of blood from the same

litter for at least part of the measurements in some studies (Cope et al., 2021 ; White et al., 2009).

108



Figures S1-S9: Results of the evaluation of the Rodriguez et al. (2009) mouse

model

We identified 11 pharmacokinetic studies of gestational and/or lactational exposure to PFOA in CD-1
mice (Abbott et al., 2012 ; Blake et al., 2020 ; Cope et al., 2021 ; Fenton et al., 2009 ; Lau et al., 2006 ;
Macon et al., 2011 ; Marques et al., 2021 ; Tucker et al., 2015 ; White et al., 2009 ; White et al., 2011 ;
Wolf et al., 2007). We identified 3 studies performed on C57BL/6 mice, but one of the three was
excluded because of dosage uncertainties reported by the authors and because the measurements were
made at times beyond those that can be assessed by the original model (Hu, Strynar, et DeWitt, 2010 ;

Tucker et al., 2015). The remaining two C57BL/6 mice studies were for the C57BL/6N substrain.

Of the thirteen retained studies, six (CD-1) (Cope et al., 2021 ; Macon et al., 2011 ; Tucker et al., 2015 ;
White et al., 2009 ; White et al., 2011 ; Wolf et al., 2007) and one (C57BL/6) (Tucker et al., 2015) had
concentration measurements in pups and used a dosing scenario (consisting of 17 daily doses starting
from 24 hours after conception, see Figure S1) comparable to the simulation we used for the two critical
studies selected by the US EPA and ATSDR (i.e., 18 daily doses starting from 12 hours after conception).
Of these six studies, two studies included postnatal measurements made several days before weaning
(Cope et al., 2021 ; Macon et al., 2011); both were on CD-1 mice. We identified no studies measuring

fetal PFOA concentrations in mice.

Data is presented for doses up to 5 mg/kg/day in Figures S1-S9 below.

Measured serum concentrations in pups were similar for both the C57BL/6 and CD-1 mouse strains.

(Figures Slatod, S3).

For a daily dose comparable to the adjusted point of departures of the two critical studies selected for
EGV derivation and an analogous dosing scenario (Figures S1a to c), the model overestimated pup
concentrations at weaning (i.e., at 20.5-21.5 postnatal days) (mainly by a factor of 2 to 4) but adequately
predicted pup concentrations at earlier postnatal time points (predictions 0.9-1.1 times the measured
levels). Because the dose metrics in mice used for BE derivation are based on areas under the curve and

the maximal concentration, predicting the area under the curve was considered more important than
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predicting the level at weaning. Given this and the fact that experimental data on prenatal and early
postnatal (i.e., postnatal days 0-5) periods for this dosing scenario are lacking, model predictions were

deemed appropriate for our study.
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Figure S 1. Measured and predicted serum concentrations for daily doses administered to dams on gestational days 1-17.
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b) 0.1 mg/kg/day, serum concentration in pup
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Figure S1 (continued)

e) 3 mg/kg/day, serum concentration in pup
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Figure S1 (continued)

i) 5.0 mg/kg/day, serum concentration in dam
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Experimental data points on the figures are for CD-1 mice unless specified otherwise in the figure legend. Conception and birth were considered to have

respectively occurred at the beginning of gestational day 0 and at the beginning of postnatal day 0.
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Figure S 2. Measured and predicted serum concentrations for daily doses administered to dams on gestational days 1-18 and postnatal days

1-20.

a) 1 mg/kg/day, serum concentration in pup
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respectively occurred at the beginning of gestational day 0 and at the beginning of postnatal day 0.
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Figure S 3. Measured and predicted serum concentrations in pup for daily doses administered to dams on gestational days 6-17.
b) 1 mg/kg/day, serum concentration in pup
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Figure S 4. Measured and predicted serum concentrations for daily doses administered to dams on gestational days 7-17.

a) 5 mg/kg/day, serum concentration in pup b) 5 mg/kg/day, serum concentration in dam
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Experimental data points on the figures are for CD-1 mice unless specified otherwise in the figure legend. Conception and birth were considered to have

respectively occurred at the beginning of gestational day 0 and at the beginning of postnatal day 0.
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Figure S 5. Measured and predicted serum concentrations for daily doses administered to dams on gestational days 8-17.

a) 5 mg/kg/day, serum concentration in pup

b) 5 mg/kg/day, serum concentration in dam
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Experimental data points on the figures are for CD-1 mice unless specified otherwise in the figure legend. Conception and birth were considered to have

respectively occurred at the beginning of gestational day 0 and at the beginning of postnatal day 0.
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Figure S 6. Measured and predicted serum concentrations for daily doses administered to dams on gestational days 10-17.

a) 0.01 mg/kg/day, serum concentration in pup
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b) 0.1 mg/kg/day, serum concentration in pup
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Figure S6 (continued)

e) 5.0 mg/kg/day, serum concentration in dam
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Experimental data points on the figures are for CD-1 mice unless specified otherwise in the figure legend. Conception and birth were considered to have

respectively occurred at the beginning of gestational day 0 and at the beginning of postnatal day 0.
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Figure S 7. Measured and predicted serum concentrations for daily doses administered to dams on gestational days 13-17.

b) 5 mg/kg/day, serum concentration in dam

a) 5 mg/kg/day, serum concentration in pup
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Experimental data points on the figures are for CD-1 mice unless specified otherwise in the figure legend. Conception and birth were considered to have
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Figure S 8. Measured and predicted serum concentrations for daily doses administered to dams on gestational days 15-17.

a) 5 mg/kg/day, serum concentration in pup b) 5 mg/kg/day, serum concentration in dam
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Experimental data points on the figures are for CD-1 mice unless specified otherwise in the figure legend. Conception and birth were considered to have

respectively occurred at the beginning of gestational day 0 and at the beginning of postnatal day 0.
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Figure S 9. Measured and predicted serum concentrations for a single dose administered to dams on gestational day 16.5.

a) 0.1 mg/kg/day, serum concentration in pup b) 1 mg/kg/day, serum concentration in pup
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Figure S9 (continued)

d) 0.1 mg/kg/day, serum concentration in dam

e) 1 mg/kg/day, serum concentration in dam
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f) 5 mg/kg/day, serum concentration in dam

60 e, Simulation

. Fenton et al. 2009
50 ™,
40 b

30 .

20

Concentration (ug/mL)

10 3

-18 -15 -12 -9 -6 -3 0 3 6 9

Time from birth (days)

Experimental data points on the figures are for CD-1 mice unless specified otherwise in the figure’s legend. Conception and birth were considered to have

respectively occurred at the beginning of gestational day 0 and at the beginning of postnatal day 0.
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Table S 1. Methods used by national American and Canadian agencies to derive the human equivalent point of departure for PFOA

Organization

Health Canada (TDI)

US EPA (RfD) ATSDR (MRL)

US EPA (interim RfD)

(year) (2018) (Health Canada, 2018) (2016) (U.S. EPA, 2016) (2021) (ATSDR, 2021) (2022) (U.S. EPA, 2022c)
0.05 mg/kg/day (BMDLio) 1 mg/kg/day (LOAEL) (for a- and b-) 0.3 mg/kg/day (LOAEL) 0.17 ng/mL serum (BMDLs) (serum
Pob (external dose to adult rats) (external dose to pregnant mice) (external dose to pregnant mice) concentration in the 5-year-old child)
0.521 pg/kg/day (external dose to 5.3 ug/kg/day (external dose to 0.821 pg/kg/day (external dose to 0.015 ng/kg/day (external dose to
PODeo adult humans) human pregnant mother) human pregnant mother) human pregnant mother)
1) Using a physiologically-based 1) Considering the short duration of gestation in mice (approximately 18 days) The US EPA used a human PK model
pharmacokinetic (PBPK) adult human (Rodriguez, Setzer, et Barton, 2009), the half-life of PFOA in mice (weeks) (Lau accounting for placental and
and rat models (Loccisano et al., et al., 2007) and the fact that dosing started at or shortly after conception, breastmilk transfer of PFOA to derive
2011 ; Loccisano et al., 2012a), Health | steady state was not reached. Therefore, the POD did not correspond to a a PODygp in the mother from the POD
Canada estimated the plasma single maternal plasma concentration throughout the exposure period. in the 5-year-old child.
concentrations in humans and rats
Method corresponding to four oral PFOA doses | Consequently, using an empiric PK adult mouse model (U.S. EPA, 2016 ;
used to of four orders of magnitude. Wambaugh, 2018), the agencies estimated a time-weighted average (TWA)
derive the maternal serum concentration (i.e., area under the time-concentration curve
PODyep from | 2) They then calculated the human-to- | divided by exposure duration) for the POD.
the POD male rat plasma concentration ratios

corresponding to these doses.

3) Health Canada selected the ratio
(i.e., 96) corresponding to an oral
PFOA dose of the same order of

magnitude as the POD (i.e., 0.01

2) They then calculated a PODyep by multiplying this TWA maternal serum
concentration (ug/L) by the human clearance of PFOA (L/kg/d). This human
clearance was estimated by using a simple formula based on volume of
distribution and half-life. This formula assumes that PFOA elimination in
humans follows a single-compartmental first-order model and that the dose

entering the body equals the dose exiting the body.
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mg/kg/d) to derive the PODyep, which
was obtained by dividing the POD by

this value.

Abbreviations: EGV = Exposure Guidance Value; LOAEL = Lowest-observed-adverse-effect level; RfD = Reference Dose; MRL = Minimal Risk Level; POD = Point

of departure; PODyep = Human dose equivalent to the point of departure; TDI = Tolerable Daily Intake; Vd = volume of distribution

BMDL1o: Lower 95% confidence limit of the benchmark dose (BMD1y), i.e. of the dose or concentration associated with a 10% change in an adverse response
compared to the response in the control group.
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PFOA in samples other than serum or plasma: Methodology for Tables S2, S3
and S4

Although PFOA is typically measured in serum in human studies, we evaluated the use of other matrices,
namely hair, nails and urine. We performed a Pubmed search on September 22nd, 2022, for the
following terms: (PFOA OR (perfluorooctanoic acid) OR perfluorooctanoate) AND (hair OR nail OR nails
OR urine). This yielded 146 articles, which were reviewed for inclusion in the table. One additional
article was added from the references. Only articles in English or French were considered. Articles with a

level of detection (LOD) in urine >50 ng/L or reporting urine concentrations in units/day were excluded.
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Table S 2. Studies having measured PFOA levels in urine.

Urine Blood Serum-
Age Percent of Urine levels Serum levels urine
Study Year | Country Population range LOD, LOQ | samples Handling of non- correla-
N Median Mean Median | Mean N
(years) (ng/L) detected/ detected/ non- tion
. . (ng/L) (ng/L) (ng/mL) | (ng/mL)
quantified | quantified samples (r or rho)
(Nakayama,
Strynar, et
2007 USA Synthetic urine — — LOQ: 1-2 — — — — — — —
Lindstrom,
2007)
(Perez et General population LOD: 20 | 93% = LOD, Samples <LOQ
2012 | Spain — 30 1732 488° — — —
al., 2012) (Barcelona) LOQ: 100 | 57% = LOQ | replaced by LOQ/2
(Li et al., General population LOD: 1.1
2013 | China 19-53 63 56% > LOQ* — — 1.0 1.29 64 NS
2013) (Shanxi Province) LOQ: 3.5
General population
(Zhang et LOD:
2013 | China (Shijiazhuang & 20-88 86 100% = LOQ | All samples = LOQ 19 81 2.3 3.1 86 0.34
al., 2013) 0.515
Handan)
Fishery employees
eating contaminated Samples <LOQ
33-58 39 100% DF 108 134 41.0 43.5 39
(Yuan fish from Tangxun replaced by LOQ/2
Wang et al., lake, Wuhan
2014 | China LOQ: 6.17 0.84
2018 ; Zhou Samples <LOQ
Family members 36-63 7 100% DF 434 38.1 11.7 125 7
etal., 2014) replaced by LOQ/2
Controls
26-56 9 71% DF — — 2.88 3.53 9
(living >30 km away)
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Table S2. (continued)

Urine Blood Serum
Age Percent of Urine levels Serum levels urine
t Y t P lati i - .
Study ear |Country opulation range N LOD, LOQ samples Handling of non Median Mean Median | Mean N | correlation
(years) (ng/L) detected/ detected/ non- (ng/L) ng/) | (ng/mL) | (ng/mL) (r or rho)
quantified | quantified samples & & & g
(Gao et Occupational workers in samples <LOQ
al., 2015 China fluorochemical plant — 36° LOQ: 10 91% DF re Iac:)d by LOQ/2 460 3430 537 1090 36° 0.54
2015) (Hubei Province) P y
i < . .
(Zhang General. po"pulatlon 99-62 54 76% > LOQ Samples <LOQ 9 11 2.47 2.71 54 0.42
et al 2015 | China (Tianjin) L0Q: 4 replaced by LOQ/2 (WB) (WB)
o Pregnant women ’ 2.96 3.36 0.72
201 - % > — — _
015) (Tianjin) 21-39 | 27 30% > LOQ (WB) (WB) 27 (n=8)
(Fu et Occupational workers in
. . Samples <LOD
al., 2016 | China fluorochemical plant 19-65 | 274 LOD: 25 93% > LOD 1900 4300 427 1052 302 0.64
. replaced by LOD/2
2016) (Yingcheng)
Residents living on or
near agricultural fields ) )

(Worley | 5017 | usa with sewage sludge 63 | 45 | LOD:10 | 96% >LOD Unknown 2 |E25) P14l 4s NS (F)
etal., ) . M: 31) M: 15.2 0.75 (M)
2017) contaminated with PFAS,

near Decatur, Alabama
(Yuxin
Wang . General population LOD: 1.07 0
etal., 2018 | China (Shenzhen) 20-53 39 LOQ: 3.54 33% DF 1.96 2.37 39 NS
2018)
(v Fishery employees eating
W”:“ contaminated fish from | — 8 100% > L0Q | All samples >1L0Q | 170 160 4310 | 38.78 | 8 NS
etaalg 2018 | China | Tangxun lake, Wuhan LOQ: 0.020
2018) General population | 5 gg | 43 08%>10q | AMPIes<LOQ | ygq5 | 091 — — —
(Shijiazhuang) replaced by 0

(Wu et Saleswomen in clothing

al., 2019 | China | shopsin ashopping mall | 21-50 | 73 —d 96 % DF Unknown 666.1 662.0 — — —
2019) (Shanghai city)

(N. Li General population
etal., 2021 China pop 4-6 53 LOD: 0.02 100% DF Unknown 2.46 4.66 — — —
2021) (Hong Kong)
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Table S2. (continued)

Urine Blood
Serum-
Age Percent of Urine levels Serum levels
urine
Study Year | Country Population range LOD, LOQ samples Handling of non-
N Median | Mean Median Mean N | correlation
(years) (ng/L) detected/ detected/ non-
" (ng/L) | (ng/L) | (ng/mL) | (ng/mL) (ror rho)
quantified | quantified samples
(. Liet General population 100 % 2
2021 China 8-12 189 —€ Unknown 78.90 117.34 — — —
al., 2021) (Shanghai) LOD
Residents living
(Feng .
near fluorochemical 100 % 2
etal., 2021 China 18-71 34 LOD: 0.40 All samples > LOQ 3180 7300 — — —
plants (Shandong LOQ
2021)
Province)
Covid-19 patients 39.6
(Shandong & Shanxi 80 ng/g — — — — —
(Ji et LOD: 0.01
Provinces) 100% > creat
al,, 2021 China — ng/g Unknown
Healthy controls LOD 24.8
2021) creatinine
(Shandong & Shanxi 80 ng/g — 3.87 — 52 0.51
Provinces) creat
(Chen
General population LOD: 0.127 100% 2 1.38 1.61
etal., 2022 China 20-25 20 All samples > LOQ 22.48 24.52 20 0.94
(Tianjin) LOQ; 0.422 LoQ (WB) (WB)
2022)
(Liet Population of detected in
al., 2022 | Sweden Ronneby, a locality 4-84 104 LOD: 10 most — — — 12 — — —
2022) supplied with samples
pp p
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contaminated

drinking water

Studies with a level of detection (LOD) of urinary PFOA >50 ng/L were not included in the table because detection frequency of PFOA in samples was <5%.
Due to differences between studies regarding the handling of samples with PFOA levels below the level of quantification (LOQ) or the LOD, means and
medians in urine were only reported if the LOQ was = 75%, the LOD was > 90%, or the reported DF was > 90%. Studies reporting urine concentrations in
ng/day (e.g., (Fujii et al., 2015 ; Harada et al., 2005)) were not included in the table.

2 Perez et al. (2012): median and mean calculated by hand from data in article. (The original article excluded data below the LOQ, which led to a median and
mean of 664 and 824 ng/mL, respectively.)

b Gao et al., 2015: concentrations and detection frequency are based on the number of samples. Regarding serum samples, 5 samples were taken for 29/36
participants, 4 for 6/36, and 2 in 1/36 participant, for a total of 171 samples. Regarding urine samples, over 2 years, 2 samples were taken in 32/36
participants and 1 sample in 4/36 participants, for a total of 69 samples.

¢ Lietal., 2013: percent over LOQ calculated by hand from data in article.

dWau et al., 2019: the smallest value of PFOA was below the LOD

¢ Lietal., 2021: the smallest value of PFOA was below the level of quantification

Abbreviations: —: not reported or not applicable; DF = detection frequency (reported as such in the article); F = female; LOD = level of detection; LOQ =

level of quantification; M = male; NS = not significant; PFAS = per- and polyfluoroalkyl substances; WB = whole blood
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Table S 3. Studies having measured PFOA levels in hair.

Hair Blood Serum-
Age Percent of Hair levels Serum levels hair
Study Year | Country Population range LOD, LOQ samples Handling of non- correla-
N Median Mean Median Mean N
(years) (ng/L) detected/ detected/ non- tion
» " (ng/g) | (ng/g) | (ng/mL) | (ng/mL)
quantified | quantified samples (r or rho)
General
100% = LOD,
(Lietal., population LOD: 0.034
2012 China — 15 <100% 2 — — — — — — —
2012) (Shanxi LOQ: 0.108
LoQ
Province)
General
(Perez et LOD: 0.1 88% = LOD,
2012 Spain population — 24 — — — — — — —
al., 2012) LOQ: 0.34 33% > LOQ
(Barcelona)
General Samples <LOD
(Lietal., population LOD: 0.03 98% = LOD, removed,
2013 China 19-53 53 0.62 0.69 1.0 1.29 64 NS
2013) (Shanxi LOQ: 0.11 83% 2 L0Q? | 8 samples <LOQ set
Province) to LOQ
(Alves et General LOD: 0.005 | 90% > LOD, Samples <LOD
2015 — — 30 0.043 0.046 — — — —
al., 2015) population LOQ: 0.020 90% = LOQ removed
General
(Karzi et LOD: 4.1
2018 Greece population 291 122 6% > LOD — — — — — — -
al., 2018) LOQ: 13.5
(Crete)
(Yuan General
Wang et 2018 China population 3-68 41 | LOQ:0.054 68> L0OQ — — — — — — —
al., 2018) (Shijiazhuang)
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Table S3. (continued)

Hair Blood
Hair levels Serum levels
Age Percent of Serum-hair
Handling of non-
Study Year | Country Population range LOD, LOQ samples correlation
N detected/ non- | Median Mean Median | Mean | N
(years) (ng/L) detected/ N (r or rho)
. quantified (ng/g) | (ng/g) |(ng/mL)| (ng/mL)
quantified
samples
(Yuxin General
LOD: 0.03
Wang et al., |[2018| China population 20-53 39 72% DF — — — 1.96 2.37 |39 NS
LOQ: 0.11
2018) (Shenzhen)
(Kim, Lee, General
South
et Oh, 2019 population 2-82 94 LOD: 0.33 85% DF — — — 3.2 3.6 — -0.25
Korea
2019) (Seoul & Busan)
Samples <LOD
General
(Martin et LOD: 0.2 90% = LOD, |replaced by LOD/2,
2019 | Spain population 4-90 42 0.7° 1.3° — — — —
al., 2019) LOQ: 0.6 57% 2 LOQ samples <LOQ
(Seville)
replaced by LOQ/2
General
(Ruan et LOQ:
2019 | India population 16-85 39 59% > LOQ — — — — — — —
al., 2019) 0.02-0.17
(nationwide)
General Not
(Liu et al., population NH:39 reported
2020| China 19-26 — 88% = LOD — — — 3.0 3.6 60
2020) (Guangdong TH:10 (probably
province) NS)
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Table S3. (continued)

Hair Blood Serum-
Age Percent of Hair levels Serum levels hair
Study Year | Country Population range LOD, LOQ samples Handling of non- correla-
N Median Mean Median Mean
(years) (ng/L) detected/ detected/ non- tion
" » (ng/g) | (ng/g) | (ng/mL) | (ng/mL)
quantified quantified samples (r or rho)
General
(N. Li et
2021 China population 4-6 27 LOD: 0.004 63% DF — — — — — —
al., 2021)
(Hong Kong)
Residents living
near
(Feng et fluorochemical
2021 China 18-70 28 LOD: 0.11 100% 2 LOQ Unknown 142 285 — — —
al., 2021) plants
(Shandong
Province)
(Elena
Piva et al., General
LOD: 0.02
2021; E. 2021 Italy population 18-65 | 86 40> L0D — — — — — —
LOQ: 0.08
Piva et al., (Northern Italy)
2021)
(Claessens, General
LOD: 0.061 87% 2= LOD,
Pirard, et | 2022 | Belgium population 17-64 | 114 — — — — — —
LOQ: 0.2 46% 2 LOQ
Charlier, (Liege)
2022)
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Due to differences between studies regarding the handling of samples with PFOA levels below the level of quantification (LOQ) or the LOD, means and medians
in hair were only reported if the LOQ was > 75%, the LOD was 2 90%, or the reported DF was > 90%.

2 Li etal., 2013: percent over LOQ calculated by hand from data in article.

b Martin et al., 2019: Median and mean calculated by hand from data in article. (Samples under the LOD were replaced by LOD/2, and samples under the LOQ
replaced by LOQ/2).

Abbreviations: —: not reported or not applicable; DF = detection frequency (reported as such in the article); LOD = level of detection; LOQ = level of

quantification; NH = natural hair; NS = not significant; TH = treated hair.
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Table S 4. Studies having measured PFOA levels in nails.

Nails Blood
Nail levels Serum levels Serum-
Age Percent of
Handling of nails
Study Year | Country Population range LOD, LOQ samples
N non-detected/ | Median | Mean | Median Mean N | correlation
(years) (ng/L) detected/
non-quantified | (ng/g) | (ng/g) | (ng/mL) | (ng/mL) (r or rho)
quantified
samples
(Liu et General population LOD: 0.12
2011 China 20-50 | 28 16-30% = LOQ — — — 2.49 3.08 28 NS
al., 2011) (Dalian) LOQ: 0.38
(Lietal., General population LOD:0.043 | 100% = LOD,
2012 China — 15 — — — — — — —
2012) (Shanxi Province) LOQ: 0.137 | <100% = LOQ
Samples <LOD
(Lietal., General population LOD: 0.04 94% > LOD, removed, 1
2013 China 19-53 | 63 0.21 0.24 1.0 1.29 64 0.299
2013) (Shanxi Province) LOQ: 0.14 92% >10Q sample <LOQ
set to LOQ
Fishery employees
eating contaminated
(Yuan — 8 0.81 0.80 43.10 38.78 8 NS
fish from Tangxun
Wanget | 2018 | China LOQ: 0.042 | 100% = LOQ Unknown
lake, Wuhan
al., 2018)
General population
3-68 41 7.41 10.18 — — — —
(Shijiazhuang)
(Yuxin
General population LOD: 0.04
Wang et | 2018 China 20-53 | 39 18% DF — — — 1.96 2.37 39 NS
(Shenzhen) LOQ: 0.14
al., 2018)
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Table S4 (continued)

Nails Blood
Nail levels Serum levels Serum-
Age Percent of
Handling of nails
Study Year | Country Population range LOD, LOQ samples
N non-detected/ | Median | Mean | Median Mean N | correlation
(years) (ng/L) detected/
non-quantified | (ng/g) | (ng/g) | (ng/mL) | (ng/mL) (r or rho)
quantified
samples
(Liu et General population
2020 China 19-26 | 39 — 91% > LOD Unknown 4.5 54 3.0 3.6 60 0.51
al., 2020) (Guangdong province)

Due to differences between studies regarding the handling of samples with PFOA levels below the LOQ or LOD, means and medians in nails were only

reported if the LOQ was > 75%, the LOD was > 90%, or the reported DF was > 90%.

2 Lietal., 2013: percent over LOQ calculated by hand from data in article.

Abbreviations: —: not reported or not applicable; DF = detection frequency (reported as such in the article); LOD = level of detection; LOQ = level of

quantification; NS = not significant.
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Table S 5. Derivation of alternative Biomonitoring Equivalents for PFOA based on gestational and
lactational animal toxicity studies (US EPA 2016, ATSDR) by using a range of half-lives and volumes of

distribution.
US EPA RfD (2016) ATSDR MRL
POD (mg/kg/d) 1 0.3
LOAEL to NOAEL UF 10 10
Subchronic to chronic UF 1 1
Adjusted POD (mg/kg/day) 0.1 0.03
Mouse fetus/pup serum concentration
(ng/mL)
- Average prenatal 674 236
- Average postnatal 1777 623
- Average overall 1376 482
- Crmax 2278 798
Interspecies UF 3 3
Human fetus/infant serum concentration
(ng/mL)
- Average prenatal 225 79
- Average postnatal 592 208
- Average overall 459 161
- Crmax 759 266
Simulated half-life (years) 51 38 23 15|51 38 15 51 38 15
Simulated volume of distribution (L/kg) 0.17 0.17 0.17 0.17 | 0.17 0.17 0.17 0.20 0.20 0.20
Maternal concentration at time of conception
(BEpop) (ng/mL) corresponding to
- Average prenatal child concentration 289 289 290 290 | 101 102 102 101 102 102
- Average postnatal child concentration 147 149 154 160 | 52 52 56 57 58 62
- Average overall child concentration 176 178 183 188 | 62 62 66 67 68 72
- Child’s Cmax 153 156 162 170 | 54 55 59 59 60 66
Interindividual UF i0 10 10 10 | 10 10 10 10 10 10
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Maternal concentration at time of

conception (BE) (ng/mL) corresponding to:

- Average prenatal child concentration 29
- Average postnatal child concentration 15
- Average overall child concentration 18
- Child’s Cmax 15

The shaded columns represent the approach used for BE derivation in the main text of the article, i.e., derived for

29
15
18
16

29
15
18
16

29
16
19
17

10

10

10

10

10

the volume of distribution and half-life selected by the respective agencies. Additional BEs are derived for different

half-lives, as well as for the default volume of distribution with which the original Verner et al. model was validated

(0.17 L/kg).

Abbreviations: BE = biomonitoring equivalent; BEpop: BE before application of the interindividual uncertainty

factor; Cmax = maximal serum concentration; MRL = Minimal risk level; POD = point of departure; RfD = reference

dose; UF = uncertainty factor.
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Table S 6. Derivation of alternative Biomonitoring Equivalents for PFOA based on epidemiological data in children (US EPA 2022, draft) by
using a range of half-lives and child/mother PFOA intake ratios

POD (pg/mL) 170
LOAEL to NOAEL UF 1
Subchronic to chronic UF 1
Adjusted POD (pg/mlL) 170
Simulated child/mother intake ratio* 1 : 1.5 : 2 : 2.5 : 3 : 3.5 : 4 : 4.5 : 5
1 1 1 1 1 1 1 1
Simulated half-life (years) 15 27 38 51,2715 27 38 51:27.:15 27 38 5112715 2.7 3.8 51 12715 2.7 338
1 1 1 1 1 1 1 1
Maternal serum concentration at time of 1 1 1 1 1 1 1 1
159 121 103 92 11011 95 87 81 76 1 76 1 67 68 67 65161152 557 567 56.71' 51143 47 49
conception (pg/mL) (BEpop) ! ! ! ! ! ! ! !
1 1 1 1 1 1 1 1
Interindividual UF 10 10 100 10! 10 '120 100 100 10!10!10 10 10 10!10!10 10 10 10 !10!10 10 10
Maternal serum concentration at time : : : : : : : :
) %6 12 10 9 ,10,9 9 8 8,8 ,7 7 7 6,6 ,5 6 6 6 ,5,4 5 5
of conception (pg/mL) (BE) . . . . . . . .

The shaded column represents the BE derivation process used in the main text of the article. Additional BEs are derived for different half-lives and

child/mother intake ratios.

*The child/mother intake ratio refers to PFOA intake 26 months of age from sources other than breast milk.

Abbreviations: BE = biomonitoring equivalent; POD = point of departure; UF = uncertainty factor.

In our use of the human model, the child’s weight-normalized intake of PFOA from non-maternal sources was assumed to be the same as that of the mother
after 6 months of age. However, bodyweight-adjusted food, water, dust and inhalation intake are highest in infancy and early childhood and then gradually
decrease, with most exposure factors approaching adult levels by age 16 (Winkens et al., 2017). Moreover, PFOA intake in children has been shown to be
higher than in adults (DelLuca et al., 2022 ; Winkens et al., 2017). For example, EFSA estimated dietary PFOA exposure by age. When comparing intake at the
95th percentile in childhood to mean adult intake, their more likely estimations of mean dietary exposure translated into intakes in infants, 1- to 2-year-olds

and 3- to 10-year-olds that were respectively 3, 5 an 3.5 times higher than in adults (EFSA, 2020). Thus, for the BE based on the 2022 U.S. EPA’s draft EGV, we
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possibly underestimated the 5-year-old child’s PFOA intake from non-maternal sources, which meant that the maternal contribution to the child’s level, and
therefore the maternal BEs, were possibly overestimated. However, since the BE is already several orders below the populational average, this is unlikely to be
an issue. Nonetheless, we have addressed this by performing a secondary analysis in which the ratio of child/mother PFOA intake from non-maternal sources
was increased by up to five. This led to an expected decrease in the BE (Table S7). This approach was justifiable because, for a given ratio, the proportion of the

child's serum level attributable to non-maternal sources (i.e, other than through pregnancy and breastfeeding) always remains the same regardless of the total

PFOA intake of the mother or child (data not shown).
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Impact of breastfeeding on children’s serum PFOA levels: Methodology for table

S7

We performed a Pubmed search on October 17, 2022, for the following terms: (perfluoroalkyl or
polyfluoroalkyl OR PFAS OR PFOA OR perfluorooctanoic acid OR perfluorooctanoate) AND
(breastfeeding OR breastfed)). This yielded 108 articles, which were reviewed for inclusion in the table.
Only articles in English or French were considered. Three other articles (Wu et al., 2015, Pinney et al.,

2014 and Timmermann et al., 2019) were added later.
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Table S 7. Change in serum or plasma PFOA concentration associated with breastfeeding in children 22 years old as shown by linear
regression in epidemiological studies.

Children’s Breastfeeding
age Location N duration Main results Linear regression adjusted for Study
(years) (months)
Each month of breastfeeding was associated with a 0.065 -
2 Netherlands | 310 Approx. 7 (SE: 0.01) ng/mL increase in plasma PFOA concentration E;m“fgi’oﬁzst?ols\g;ltzt 3 months, (van Beijstervel
(p<0.001). P ' dt et al.,, 2022)
Each month of breastfeeding was associated with a 6% (95%
0in 37%, Cl: 1, 10) increase in serum PFOA concentration.
Mean ) . . - — (Mondal et al.,
25 USA 49 >0-6 in 29%, Compared to children who were never breastfed, children Child's age, water district. 2014)
) >6in 35% who were breastfed for >12 months had 141% (95% Cl: 4,
460) higher serum PFOA concentrations.
Each month of breastfeeding was associated with a 4.7%
(95% Cl: 2.8, 6.6) increase in serum PFOA concentration. Parity, previous breastfeeding, pre-
112 12 (mean) Compared to children who were breastfed for 0-9 months, pregnancy BMI, type of delivery,
children who were breastfed for 14-31 months had 81.1% maternal age.
(95% Cl: 42.0, 130.8) higher serum PFOA concentrations.
3 Norway - - - (Papadopoulou
Each month of breastfeeding was associated with a 3.8% Parity. previous breastfeeding. pre- etal, 2016)
(95% Cl: 2.4, 5.3) increase in serum PFOA concentration. e zlaﬁc BML. tvbe of deIivS; P N
55 12 (mean) Compared to children who were breastfed for 0-9 months, pmatgernalé o rgqa{f:rnal PFOA Y,
children who were breastfed for 14-31 months had 58.4% concentratigorlm
(95% Cl: 28.8, 94.3) higher serum PFOA concentrations. )
. Gestational serum PFAS
0in 19%, . . .
. Compared to children who were never breastfed, children concentrations, maternal age, .
>0-3 in 26%, . (Kingsley et al.,
3 USA 287 53-12 in 33% who were breastfed for >12 months had 80% (95% Cl: 45, maternal race, parity, household 2018a)
. > 122) higher serum PFOA concentrations. income, serum cotinine concentrations
>12in 21% .
during pregnancy, and sex.
Compared to children who were breastfed for 0-1.5
2to 8 months, children who were breastfed for >12 months had a | Age, frequency of eating a certain food (Wuetal.,
USA 58 Not reported . . .
(93% <5) 0.47 (SE: 0.16) ng/mL increase in natural log-transformed (chips). 2015)
serum PFOA concentrations (p=0.01).
Maternal PFOA serum concentration
Each th of tfeedi iated with a 5.19 ! Gyllenh
4 Sweden 57 6.8 (mean) ach month of breastfeeding was associated with a 5.1% drinking water exposure, sampling (Gyllenhamma

(SE: 2.4) increase in serum PFOA concentration (p=0.034).

year, child's exact age.

retal., 2019)
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Table S7. (continued)

Age

Breastfeeding

Location N duration Main results Linear regression adjusted for Study
(years)
(months)
Denmark - Exclusive: median 8.5 | Each month of exclusive breastfeeding was associated Ponderal index (i.e. g/cm3), sex (Mogensen et
5 (Faroe 80t | - Followed by partial: with a 29.7% (95%Cl 25.6, 34.0) increase in serum PFOA ex1Le. & T g
. . whale meat intake. al., 2015)
Islands) median 4.0 mo. concentrations *
Compared to children who were never breastfed,
children who were breastfed for 1-3, 4-6, 7-9, 10-12 and
13 or more months had 0.14, 0.17, 0.20, 0.31 and 0.54 o
USA . . . Years drinking from a
(Greater 250 0in approx. 35% ng/mL increases in serum PFOA concentrations, contaminated water source, lo
Cincinnati) Pprox. 357 respectively (p-values: 0.04, 0.01, 0.02, 0.0004 and age at samolin » 108
Mean 7.8 <0.0001, respectively). There was a significant linear & Plne.
(Range increase in serum PFOA concentrations with increasing .
. . (Pinney et al.,
6-8) breastfeeding durations (p<0.0001). 2014)
(girls only) Compared to children who were never breastfed,
children who were breastfed for 1-3, 4-6, 7-9, 10-12 and
USA (San 13 or more months had 0.18, 0.22, 0.19, 0.23 and 0.20 Race/ethnicity, log age at
Francisco | 347 0in approx. 6% ng/mL increases in serum PFOA concentrations, samblin ¥, 108 ag
Bay Area) respectively (all p-values < 0.05). There was a significant Plng.
linear increase in serum PFOA concentrations with
increasing breastfeeding durations (p<0.02).
1 0,
Mean (SD) 3<<36”|]n312(f‘)’/’ Compared to children who were breastfed for <3 months,
7.9(0.8) 653 56 in 50% > children who were breastfed for 26 months had 16.3% Unadjusted.
B =D 2 (95% Cl: 5.7; 27.9) higher plasma PFOA concentrations.
missing in 8%
Child age, year of blood draw, sex,
USA BMI, fast food consumption, time (Harris et al.,
2017
Range Compared to children who were breastfed for <3 months, Zzi::r?tur:i?oonrs’m n;:;f;;f; P::OA )
g 439 Not reported children who were breastfed for 26 months did not have ’ . ge .
6-10 maternal race, education, marital

significantly different serum PFOA concentrations.

status, parity, household income,
carpeting/rug, neighborhood
household income.
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Table S7. (continued)

Age

Breastfeeding

Location N duration Main results Linear regression adjusted for Study
(years)
(months)
Each month of breastfeeding was not Maternal PFOA serum concentration, (Gyllenhamma
8 Sweden 55 7.1 (mean) significantly associated with a change in serum drinking water exposure, sampling year, y
. S retal., 2019)
PFOA concentrations. child's exact age.
0in 19%, Compared to children who were never Gestational serum PFAS concentrations,
8 USA )87 >0-3 in 26%, breastfed, children who were breastfed >12 maternal age, maternal race, parity, (Kingsley et al.,
>3-12 in 33%, months had 33% (95% Cl: 6.3, 66) higher serum household income, serum cotinine 2018a)
>12in 21% PFOA concentrations. concentrations during pregnancy, and sex.
Each month of breastfeeding was not Age, gender, BMI, maternal age
Mean L . . . . . (Ledda et al.,
3 Italy 52 6.9 (mean) significantly associated with a change in serum (categorical), maternal parity. Backward 2018)
PFOA concentrations. elimination linear regression.
Compared to children who were breastfed for <6
. months, children who were breastfed for > 1 .
Median . L . Unadjusted.
. year did not have significantly different serum
approx. < 6in approx. 28%, . .
. PFOA concentrations. (Timmermann
10.0 Greenland | 314 6-12 in approx. 23%, "
. Compared to children who were breastfed for <6 etal., 2019)
(range > 12 in approx. 50% .
7-12) months, children who were breastfed for > 1 Area of residence
year tended to have 7.3% (95% Cl: -0.7, 15.9, ’
p=0.06) higher serum PFOA concentrations.
Each month of breastfeeding was not Maternal PFOA serum concentration, (Gyllenhamma
12 Sweden 119 6.3 (mean) significantly associated with a change in serum drinking water exposure, sampling year, y

PFOA concentrations.

sex.

retal., 2019)

Please note that although linear regression was used to determine percent increases in PFOA level associated with breastfeeding, the relationship is in reality

not linear, i.e., the increase in serum concentration caused by breastfeeding is highest during the first month of lactation and decreases with each subsequent
month of lactation.
T Mogensen et al., 2015: only 12 of 81 children had complete data for measured PFOA serum concentrations at all timepoints (i.e., 0, 11, 18, and 60 months of

age); missing data for the remaining children was assumed to be missing at random. One child had no serum PFOA concentration.

Abbreviations: 95% Cl = 95% confidence interval; BMI = body mass index; PFOA = perfluorooctanoic acid; SD = standard deviation; SE = standard error; USA =

United States of America.
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Perspectives

Différences entre les EB

Nous avons dérivé quatre EB basés sur les VGE d’agences nationales nord-américaines, et les avons
comparés a des données de biosurveillance représentatives des populations canadienne et américaine.
Les EB s’étendaient sur quatre ordres de grandeur (0,012 a 684 ng/mL). Les différences de EB sont en
grande partie dues aux différences des VGE sous-jacentes. Ces VGE varient d'une agence a l'autre en
fonction des choix méthodologiques effectués par ces agences (p. ex. dans le choix de I'étude critique
sous-jacente), les recommandations plus récentes étant généralement accompagnées de VGE plus
petites. Ainsi, I'EB sélectionné pour des fins d'évaluation et de gestion du risque devrait donc étre celui

correspondant a la VGE ciblée.

L'EB basé sur des effets chez les adultes (Santé Canada) était supérieur aux trois EB développementaux.
Plusieurs raisons peuvent avoir contribué a cet écart. D’abord, une plus grande vulnérabilité aux
contaminants durant la période de développement (Luebke et al., 2006 ; Sullivan, 1999) a pu contribuer
au fait que les trois EB basés sur des effets développementaux étaient plus bas que celui calculé pour la
VGE de Santé Canada. Deuxiemement, pour les trois EB développementaux, le fait que nous nous
sommes basés sur la dosimétrie chez I'enfant plutot que la dosimétrie maternelle a contribué a abaisser
les valeurs des EB. En effet, des travaux antérieurs de notre équipe ont montré que cette approche
conduit a des doses équivalentes humaines plus faibles pour le PFOA (Kieskamp et al., 2018). De plus, il a
été démontré, a I'aide du modeéle humain employé, que le ratio de concentration sérique enfant/mere
augmente avec la durée de I'allaitement (Verner et al., 2016). Les différences entre les concentrations
sériques de la mére et de I’enfant sont moins prononcées dans le processus de dérivation de I'EB en lien
avec la VGE provisoire de I'U.S. EPA de 2022 (0.12 ng/mL vs. 0.17 ng/mL, respectivement). Toutefois,
ceci s’explique de par le fait que les mesures sériques de PFOA dans I'étude épidémiologique sous-
jacente ont été réalisées a I'age de cing ans, un age ou l'influence du transfert maternel sur la
concentration sérique a diminué. Troisiemement, nous avons appliqué la composante
pharmacocinétique du facteur d’incertitude interindividuel seulement pour les EB développementaux.

Cette mesure a été prise afin de tenir compte de la variation interindividuelle dans les parameétres
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pouvant influencer le ratio de concentration sérique meére/enfant (p. ex. la consommation journaliére de
lait maternel, le ratio lait/sérum de concentrations de PFOA, le ratio cordon/meére de concentrations

sériques de PFOA).

L’EB pour la VGE provisoire de 2022 de I'U.S. EPA est beaucoup plus faible que les autres EB. Ceci peut
en partie s’expliquer par le fait que cet EB et sa VGE sous-jacente sont basés sur une étude
épidémiologique, alors que les trois autres EB sont basés sur des études animales. En effet, il a été
suggéré que dans certains cas les études épidémiologiques pouvaient mener a des points de départ plus
faibles que les études toxicologiques (Muir, Michalek, et Palmer, 2022). L'approche méthodologique de
I’'U.S. EPA de 2022 peut elle-méme également avoir contribué a I'obtention d’un point de départ aussi
faible, puisque le BMDL dérivé était en dehors de la plage de valeurs observées et que l'intervalle
BMD:BMDL était relativement large (California Environmental Protection Agency (CAIEPA), 2021). Ceci
dit, nous devons garder a I'esprit que la VGE de 2022 de I’'U.S. EPA est une valeur qui est appelée a
changer. Les publications éventuelles par I'U.S. EPA d’une VGE définitive et du processus de dérivation la
sous-tendant pourraient apporter des éclaircissements a ces source potentielles d’incertitude

méthodologique.

Comparaison des EB avec les données de biosurveillance

Chacun des EB dérivés peut &tre comparé a des données de biosurveillance représentatives de la sous-
population pour laquelle il a été dérivé. Si les concentrations populationnelles sont plus élevées que I'EB
ou que le « BEpop » (C’est-a-dire 'EB avant I'application du facteur d’incertitude interindividuel), cela
pourrait indiquer une priorité moyenne ou élevée, respectivement, pour mettre en place des mesures
d’évaluation et de gestion du risque additionnelles (Health Canada, 2021c ; LaKind et al., 2008). Ces
mesures d’évaluation et de gestion de risque peuvent inclure, par exemple, des efforts pour mieux

caractériser 'exposition, pour mieux comprendre les effets sur la santé, ou pour réduire I'exposition.

D’abord, les concentrations chez les femmes adultes dans I'ECMS et chez les femmes en age de procréer
dans NHANES étaient beaucoup plus élevées que le « BEpop » en lien avec la VGE provisoire de 2022 de
I’'U.S. EPA. Si la VGE définitive éventuelle s’avére a étre identique ou similaire a celle-ci, alors nos
résultats indiqueraient une priorité élevée pour mettre en place des mesures additionnelles
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d’évaluation et/ou de gestion du risque afin réduire le risque associé, soit la diminution de la réponse
immunitaire a certains vaccins. Ensuite, les 95°™ centiles des concentrations sériques chez les femmes
canadiennes et américaines étaient en-dessous des EB en lien avec les VGE de ’ATSDR et de la U.S. EPA
(2016), ce qui indique une faible priorité pour effectuer une évaluation ou une gestion plus approfondie
du risque. Toutefois, comme I'EB en lien avec la VGE de ’ATSDR est du méme ordre de grandeur que ces
958mes percentiles, il convient d’exercer une certaine prudence dans 'interprétation de ces résultats,
puisque la dérivation des EB était associée a un certain degré d’incertitude. Enfin, les 95°™ centiles des
données de biosurveillance de la population adulte sont deux ordres de grandeur au-dessous de I'EB en
lien avec la VGE de Santé Canada, ce qui indique que I'évaluation et la gestion du risque pour le PFOA

devraient étre considérées comme étant des actions de faible priorité.

Comparaison des EB avec les autres valeurs-guides sériques ou plasmatiques

Les valeurs des EB dérivés ici different d’autres valeurs-guides publiées, telles que le HBM-I, les HBM-I|

(Holzer, Lilienthal, et Schiimann, 2021 ; Schiimann, Lilienthal, et Holzer, 2021) et les valeurs des NASEM
(NASEM, 2022). Cependant, ces valeurs différent entre elles et avec les EB quant a leur objectif et quant
au processus méthodologique qui les sous-tend. Par conséquent, les HBM pour le PFOA ne peuvent étre

utilisées pour évaluer les risques en fonction de VGE régionales spécifiques.

La valeur de I'EFSA correspondant a sa VGE la plus récente (2 ng/mL de sérum pour la somme de PFOA
et de PFNA a I'accouchement) (EFSA, 2020) peut se traduire en une concentration sérique de PFOA a
I’accouchement de 1,9 ng/mL, si I'on considére que les proportions de PFOA et de PFNA sont les mémes
chez la mére et chez le fétus ou I'enfant. Cette valeur demeure beaucoup plus élevée que notre EB pour
la VGE provisoire de I'U.S. EPA de 2022, malgré le fait que les deux valeurs sont basées sur des études
épidémiologiques démontrant une baisse d’anticorps chez les enfants suite a des vaccins. Ceci peut
s’expliquer par le fait que I’'U.S. EPA a choisi un choix de point de départ beaucoup plus bas que celui de

I’'EFSA et gu’elle a, contrairement a I'EFSA, appliqué le facteur d’incertitude interindividuel.
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Améliorations des modeles pharmacocinétiques

Le modele de Rodriguez et al. (2009) est le seul modeéle de souris publié que I'on a pu identifier pour le
I’exposition développementale au PFOA. Les prédictions du modele ont été jugées appropriées pour
notre étude, car pour un scénario de dosage comparable au point de départ ajusté des deux études
critiques sur lesquelles les deux EB concernés sont basés, le modéle a correctement prédit les
concentrations du souriceau avant le sevrage (cf. matériel supplémentaire, figures S1a-S1d). Toutefois,
nous n’avons pas pu trouver de mesures expérimentales dans la littérature prises avant le 5°™ jour
postnatal pour le scénario de dosage concerné, ce qui limite la fiabilité de ce modele pour les périodes
d’exposition tres précoces. De plus, I'évaluation de la justesse du modéle pharmacocinétique pour les
concentrations sanguines chez la souris gestante et d’autres scénarios d’exposition ont démontré que
certains ajustements pourraient étre nécessaires si d’autres études critiques étaient utilisées. Par
exemple, lorsque le modeéle a été utilisé pour simuler une dose unique chez la souris gestante a 16,5
jours (Fenton et al., 2009), les concentrations chez la souris étaient surestimées et les concentrations
chez les souriceaux étaient sous-estimées (voir figure S9). Deux avenues pourraient étre envisagées pour
améliorer les prédictions. Dans un premier temps, les parametres sensibles du modele de Rodriguez et
al. (2009) pourraient étre calibrés en utilisant I'ensemble des données expérimentales disponibles (tout
en conservant une fraction des données pour la validation externe). D’autre part, il est possible que le
modele dans sa forme actuelle ne permette pas de simuler 'ensemble des processus pertinents a la
pharmacocinétique du PFOA chez la souris gestante et ses souriceaux. Un modéle PBPK plus sophistiqué
(p. ex. le modeéle pour le rat de (Loccisano et al., 2012b)) pourrait potentiellement permettre une

meilleure description de la cinétique.

Bien que I'absence de métabolisme pour le PFOA porte a croire que la concentration sérique de PFOA
(biomarqueur sélectionné dans ce mémoire) est directement proportionnelle avec la concentration aux
tissus-cible, ceci demeure incertain a cause de manque de connaissances pharmacodynamiques (c.-a-d.
les modes/mécanismes d’actions de toxicité) et pharmacocinétiques, notamment la possibilité de
bioaccumulation tissulaire. Une bioaccumulation dans le compartiment osseux pourrait expliquer les
résultats de I'étude de Koskela et al. (2016), étude a la base de la VGE de I’ATSDR, ou du PFOA était
détectable dans les os de souris plus de 16 mois aprés la fin de I'exposition. Une bioaccumulation
tissulaire du PFOA avec remise en circulation relativement lente a été suggérée par Li et al. (2022)
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comme mécanisme pouvant expliquer que la demi-vie du PFOA soit dépendante du temps, une
hypothese émise par ces auteurs a la lumiére des résultats de leur étude. En effet, ces auteurs ont mené
une étude épidémiologique longitudinale avec jusqu’a 10 prélevements par individu et ont noté que la
demi-vie du PFOA augmentait avec le temps écoulé depuis la fin de I'exposition (Li et al., 2022). De plus,
une analyse du projet C8 a permis de mettre en évidence une association entre le nombre d’années
depuis la fin de I'exposition au PFOA et la demi-vie, ce qui a amené les auteurs a suggérer que la demi-
vie est dépendante du temps et/ou de la concentration (Seals, Bartell, et Steenland, 2011).
L'incorporation de parametres dépendants du temps a été tentée précédemment dans des modéles de
rats et de singes adultes (Tan, Clewell, et Andersen, 2008). Si le PFOA s’accumule dans certains tissus et
est ensuite lentement libéré dans le compartiment sanguin, de sorte que la demi-vie est dépendante du
temps et/ou de la concentration, cela pourrait faire en sorte que la concentration sérique et la
concentration au tissu-cible ne soient pas nécessairement proportionnelles. Cette différence entre les
compartiments sanguin et tissulaire pourrait étre prise en compte via I'ajout d’'un compartiment
tissulaire aux modeles pharmacocinétiques. Les coefficients de partage et de diffusion pourraient étre
calibrés a I'aide de données pharmacocinétiques humaines qui tiennent compte du nombre d’années
d’exposition (p. ex. par I’eau contaminée), d’'une part, et du nombre d’années depuis la fin de
I’exposition, d’autre part. Un tel modéle pourrait permettre de prédire la concentration tissulaire a
partir de la concentration sanguine, si I'on posséde suffisamment d’information sur I’exposition des
individus, ce qui permettrait de raffiner I’évaluation de I'exposition en analyse du risque et dans les

études épidémiologiques.

Dérivation d’EB pour d’autres PFAS

Une prochaine étape pourrait consister en I’élaboration d’EB pour d’autres PFAS. Les études animales,
sur lesquelles sont habituellement basés les points de départ toxicologiques concernent habituellement
une seule substance toxique administrée. Or, nous sommes continuellement et simultanément exposés
a plusieurs PFAS (Hu et al., 2018). Des interactions entre PFAS allant de la synergie a I'antagonisme,
dépendamment d’un certain nombre de facteurs, ont été décrites dans des études in vitro et in vivo
(Ojo, Peng, et Ng, 2021). En supposant un effet additif des PFAS (ce qui serait le scénario le plus simple),
il serait logique de conclure que les VGE et les EB basés sur des études toxicologiques étudiant un PFAS a
la fois sont surestimés, incluant plusieurs EB dérivés dans le cadre de ce travail. Les agences
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réglementaires nord-américaines et européennes cherchent d’ailleurs a adopter une approche par

mélange ou par classe (EFSA, 2020 ; European Union, 2020 ; Health Canada, 2023).

Récemment, de plus en plus d’expériences in vivo évaluent les effets d’expositions a des mélanges
(Conley et al., 2021 ; Tsatsakis et al., 2017). Cependant, ce genre d’étude expérimentale produit des
résultats a un rythme lent. Une alternative aux études animales permettant d’évaluer I'effet des
mélanges est I’épidémiologie. Par exemple, Gennings et al. (2018) ont estimé, dans une cohorte mere-
enfant, des points de départ épidémiologiques pour 11 perturbateurs endocriniens, dont le PFOA et le
PFOS, en regardant leur association avec le poids a la naissance et le retard de langage. Les points de
départ estimés pour le PFOA et le PFOS étaient 1 a 4 fois plus élevés que leurs HBM-I correspondants
basés sur des études épidémiologiques. Par contre, pour les substances dont les EB étaient basés sur des
études toxicologiques (c’est-a-dire les phtalates et phénols étudiés ainsi que le DDT/DDE), les points de
départ dérivés étaient 7 a 500 fois plus faibles que ces EB. Plusieurs raisons peuvent expliquer cette
différence entre des points de départ estimés a partir d’études épidémiologiques, tels que ceux de
Gennings et al. (2018), et des EB basés sur des études toxicologiques. Ces raisons incluent le fait que les
études épidémiologiques proviennent généralement de populations exposées a des mélanges (Gennings
et al., 2018) et peuvent potentiellement servir a détecter des effets plus subtils que les études
toxicologiques (Muir, Michalek, et Palmer, 2022). L’utilisation de modéles pharmacocinétiques
génériques pourrait faciliter I'évaluation de I'exposition a des mélanges en permettant de simuler les
concentrations sanguines/tissulaires de plusieurs PFAS. C'est notamment I'approche adoptée par I'EFSA

dans sa récente évaluation de quatre PFAS (EFSA, 2020).

Des modeles pharmacocinétiques humains ont été publiés pour certains autres PFAS. Des exemples
incluent des modeles d’exposition durant la grossesse et |’allaitement pour le PFOS et le PFHXS (Verner
et al., 2016), et des modeles adultes pour le PFOS (Loccisano et al., 2011), le PFHxS (Kim et al., 2018) et
le PFNA (Kim et al., 2019). Toutefois, les données permettant la détermination des parametres
pharmacocinétiques nécessaires a la construction et I’évaluation d’'un modele (p. ex., le volume de
distribution, la demi-vie) sont souvent insuffisantes, sauf pour quelques PFAS. Il est donc souhaitable de
mener des études pour mesurer ou estimer les paramétres pharmacocinétiques pour les PFAS

émergents.
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Conclusion

En conclusion, nous avons dérivé des EB pour quatre VGE d’agences nationales canadienne et
américaines. Ces EB sont complémentaires dans leur objectif par rapport aux autres valeurs-guides
sériques ou plasmatiques existantes, et peuvent étre comparés aux données de biosurveillance des
populations concernées afin d’aider les intervenants en santé publique a prioriser la mise en place de
mesures supplémentaires d’évaluation ou de gestion de risque des contaminants. Le large écart entre
les EB dérivés peut s’expliquer par une plus grande vulnérabilité pour les effets développementaux et
par des raisons méthodologiques. Cet écart reflete en grande partie les choix faits par les différentes
agences pour dériver leurs VGE respectives, avec souvent des VGE plus petites choisies avec le temps.
Cependant, I'EB qui s’est démarqué le plus de par sa valeur bien en-dessous des valeurs
populationnelles d’enquétes nationales de biosurveillance est encore provisoire, et il est incertain quelle
sera la valeur finale. Les 95°™ centiles de la concentration sérique de PFOA chez les femmes
canadiennes et américaines adultes ou en age de procréer participant aux enquétes nationales étaient
inférieures a la plupart des EB (sauf celui basé sur la VGE provisoire de I'EPA), mais se rapprochaient de
celle pour la VGE de I'ATSDR. Le portrait pourrait étre différent pour des populations vivant pres de sites
contaminés, comme des bases militaires et des aéroports. En somme, le niveau de priorité attribué a

I’exposition au PFOA est fortement dépendant de I'EB qui est utilisé.
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