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  Résumé 

1. Le Comité d’étude des polluants organiques persistants a conclu lors de sa treizième réunion 

que l’acide perfluorohexane sulfonique (PFHxS) répondait bien aux critères de sélection énoncés à 

l’Annexe D et décidé qu’il convenait de se pencher sur les questions relatives à l’inscription des sels 

de PFHxS et des composés apparentés au PFHxS susceptibles de se dégrader en PFHxS lors de 

l’élaboration du projet de descriptif des risques (décision POPRC 13/3). Les substances couvertes par 

ce descriptif des risques incluent le PFHxS (n° CAS : 355-46-4), ses sels et les composés apparentés, à 

savoir toute substance qui comporte le groupe fonctionnel C6F13SO2 parmi ses éléments structurels 

et est susceptible de se dégrader en PFHxS.  

2. Le PFHxS, ses sels et les composés apparentés sont, ou ont été, largement utilisés dans les 

mousses anti-incendie, en tant qu’agents tensioactifs, dans les revêtements métalliques ainsi que dans 

les produits de nettoyage, d’encaustiquage, les agents de polissage et autres produits de traitement de 

surface, et/ou dans les revêtements imperméabilisants et antitaches pour les moquettes, le papier, le 

cuir et les textiles, dans la plupart des cas en remplacement de l’acide perfluorooctane sulfonique 

(SPFO). Il se retrouve également dans les régions arctiques, loin de toute source d’émission. En outre, 

le PFHxS, ses sels et les composés apparentés ont été utilisés dans certains biens de consommation à 

base de substances perfluoroalkylées et polyfluoroalkylées (PFAS). Les PFHxS sont, et ont été, 

produits de manière non intentionnelle par les procédés de fluoration électrochimique (FEC) de 

certains autres PFAS.  

3. Par le passé, 3M était très vraisemblablement le principal fabricant de PFHxS, de sels de cet 

acide et de composés apparentés, avec une production annuelle d’environ 227 tonnes du composé 

parent, à savoir le fluorure de perluorohexane sulfonyle (PFHxSF) aux États-Unis en 1997. Les 

fabricants actuels comprennent au moins un producteur en Italie et quelques producteurs en Chine. 

Les informations disponibles publiquement concernant la production actuelle et les volumes de 

PFHxS produits par le passé sont très limitées.  

4. Peu de recherches ont été effectuées sur les rejets de PFHxS, de sels de cet acide et de 

composés apparentés dans l’environnement. De façon générale, les rejets dans l’environnement 

proviennent de la production du composé parent (à savoir le PFHxSF) et ses dérivés (c’est-à-dire le 

PFHxS, ses sels et les composés apparentés), des procédés de traitement, d’utilisation et d’élimination, 

ainsi que des biens de consommation contenant les dérivés. Les rejets de PFHxS et de sulfonamides 

perfluorohexane (FHxSA) issus des biens de consommation sont attestés par la détection de ces 

substances dans les poussières d’intérieur et dans les eaux usées, les boues et les lixiviats de décharge 

ainsi que dans les émissions dues à l’utilisation de mousses à formation de pellicule aqueuse (AFFF) 

contenant du PFHxS et des composés apparentés tels que le FHxSA. 

5. Le PFHxS est extrêmement persistant dans l’environnement. De nombreuses études ont fait 

état de fortes concentrations de PFHxS dans le sol, l’eau et divers biotes. Une contamination par le 

PFHxS est particulièrement apparente dans les zones proches des aires d’entraînement à la lutte anti-

incendie du fait de l’utilisation passée (et actuelle) de mousses contenant du PFHxS. Le groupe 

perfluoroalkyle CnF2n+1- est de manière générale très résistant à la dégradation chimique, thermique 

et biologique en raison de ses fortes liaisons carbone-fluor (C-F). Selon la méthode des extrapolations, 

on peut induire des conclusions concernant la persistence de l’acide perfluorobutanesulfonique, du 

SPFO et de l’APFO que le PFHxS n’est pas dégradable dans des conditions naturelles et qu’il est très 

persistant dans l’eau, les sols et les sédiments. Du fait des propriétés hydrophiles et hydrophobes 

conjuguées ainsi que de la dissociation acide élevée du PFHxS (pKa  -5,8 à -3,3), il est très difficile 

de mesurer expérimentalement le log Koe de l’acide non dissocié. Il convient de noter que le PFHxS 

est présent sous sa forme anionique dans des conditions environnementales, du fait de son faible pKa. 

En outre, l’ion PFHxS est relativement soluble dans l’eau et se lie aux protéines dans les organismes 

cibles. Chez les poissons, la substance n’est généralement pas accumulée par l’organisme mais est 

excrétée assez rapidement par les branchies, ce qui entraîne des valeurs inférieures à la valeur seuil de 

5 000 énoncée à l’Annexe D pour les facteurs de bioaccumulation (FBAC)/facteurs de 

bioconcentration (FBC). Du fait du processus de bioaccumulation associé à la liaison protéique, les 

indicateurs standards que sont les FBC et FBAC dans les organismes aquatiques sont moins pertinents 

pour déterminer la bioaccumulation des PFAS, y compris du PFHxS. Toutefois, la bioamplification a 

bien lieu, avec des facteurs de bioamplification (FBA) et des facteurs d’amplification trophique (FAT) 

d’une valeur supérieure à 1 (fourchette de valeurs pour les FBA : 1,4–48 et pour les FAT : 0,1–4,3) 

disponibles pour le PFHxS, y compris chez les organismes dans les chaînes alimentaires en Arctique. 

La demi-vie d’élimination sérique estimée du PFHxS chez l’être humain est plus élevée que celle des 

autres PFAS, avec une moyenne de 8,5 (fourchette de 2,2 à 27 ans). 
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6. Le PFHxS est répandu dans l’environnement notamment dans les centres urbains, les zones 

rurales et dans les régions qui produisent ou utilisent le PFHxS ou ses précurseurs dans le traitement et 

la fabrication de produits commerciaux. Les données de surveillance de l’eau, de l’air, des sédiments 

et des biotes (notamment l’être humain) recueillies dans des régions reculées du monde entier ont 

indiqué la présence de PFHxS. Dans le Svalbard en Norvège, une modification annuelle des niveaux 

de PFHxS chez des ours polaires a été observée, très vraisemblablement due à une propagation de la 

substance par l’eau et l’air jusqu’à l’Arctique. C’est chez les ours polaires que les concentrations de 

PFHxS les plus fortes mesurées dans le biote ont été relevées. La propagation directe par les courants 

océaniques est probablement le mécanisme de propagation principal jusqu’aux régions reculées, outre 

le transport par voie atmosphérique du PFHxS et de ses précurseurs. Le PFHxS a été détecté dans 

l’air, la neige, l’eau de fonte, l’eau de pluie et dans le lichen, ce qui suggère qu’une propagation par ’ 

voie atmosphérique de précurseurs pouvant se dégrader localement en PFHxS s’est produite. En outre, 

la présence de PFHxS ainsi que de FHxSA a été observée dans des lixiviats de décharges recevant des 

déchets de nombreuses sources différentes, ce qui indique de possibles utilisations de précurseurs du 

PFHxS dans les biens de consommation.  

7. Pour la population générale, l’exposition a lieu par la consommation d’aliments, d’eau de 

boisson, par l’inhalation d’air intérieur et l’absorption par voie respiratoire et orale de poussières 

contenant du PFHxS, ses sels et des composés apparentés. Du PFHxS a été détecté dans le sang 

humain et dans le lait maternel dans beaucoup de régions ; il est l’un des PFAS les plus présents et les 

plus fréquemment détectés dans le sang humain, avec le SPFO, l’acide perfluorooctanoïque (APFO) et 

l’acide perfluorononanoïque (PFNA). Le fœtus est exposé au PFHxS par le sang du cordon ombilical, 

et le lait maternel peut être une source d’exposition importante pour le nourrisson. Chez les femmes 

après la ménarche et chez les hommes, les niveaux de PFHxS augmentent avec l’âge et, de manière 

générale, c’est chez les hommes que les taux les plus élevés ont été observés. 

8. Dans les régions où des réglementations et des mesures d’abandon progressif ont été mises en 

œuvre, les concentrations de SPFO, d’acide perfluorodécane sulfonique (PFDS) et d’APFO chez l’être 

humain sont généralement en baisse, alors que les concentrations de PFHxS précédemment en 

augmentation ont commencé à se stabiliser. Cependant, on observe également une non-diminution, 

voire une hausse, des niveaux de PFHxS dans les mêmes régions, ce qui est le plus souvent lié à une 

contamination de l’approvisionnement en eau potable des ménages par le PFHxS, mais également, 

dans quelques cas, à une exposition à partir de sources inconnues. Les données disponibles relatives 

aux niveaux et tendances de PFHxS chez l’être humain sont limitées pour l’Asie, où la production 

s’est poursuivie après l’abandon de la substance par 3M. 

9. Le PFHxS affecte la fonction hépatique, le métabolisme des lipides et des lipoprotéines et 

active le récepteur alpha activé par les proliférateurs de peroxysomes (PPAR-alpha). Des études 

menées sur des rongeurs ont mis en évidence un accroissement du poids du foie, ainsi qu’une 

hypertrophie hépatocellulaire marquée, une stéatose et une nécrose. En outre, des modifications des 

taux sériques de cholestérol, de lipoprotéines,de triglycérides et de phosphatase alcaline ont été 

observées chez les rongeurs’ après une exposition au PFHxS. Des effets sur le métabolisme lipidique 

et les enzymes sériques ont été observés dans des études épidémiologiques chez l’être humain. Des 

effets sur la reproduction (réduction de la taille de la portée vivante) ont été observés chez les souris 

après une exposition au PFHxS. Le PFHxS se lie à la protéine de transport thyroïdienne, et a été 

associé à des modifications des taux sériques d’hormones thyroïdiennes chez plusieurs espèces. 

Certaines données suggèrent que l’exposition au PFHxS peut nuire au développement du cerveau et 

du système immunitaire. Des effets sur la production d’anticorps suite à la vaccination ont été mis en 

évidence par des études épidémiologiques. 

10. Le PFHxS est omniprésent dans les compartiments environnementaux tels que les eaux de 

surface, les eaux des profondeurs océaniques, l’eau potable, les stations de traitement des eaux usées 

et les lixiviats de décharges, les sédiments, les eaux souterraines, les sols, l’atmosphère, les poussières, 

ainsi que les biotes (notamment la faune sauvage) et les êtres humains au niveau mondial. Le PFHxS 

est persistant, bioaccumulable, toxique pour les animaux, notamment l’être humain, et se propage 

jusqu’à des endroits éloignés des lieux de production et d’utilisation. Par conséquent, il a été conclu 

que le PFHxS, ses sels et les composés apparentés sont susceptibles, du fait de leur propagation à 

longue distance dans l’environnement, d’avoir des effets nocifs sur la santé humaine et/ou 

l’environnement justifiant l’adoption de mesures au niveau mondial. 
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 1. Introduction 

11. En mai 2017, la Norvège a présenté une proposition visant à inscrire l’acide perfluorohexane 

sulfonique (PFHxS) ses sels et les composés apparentés dans les Annexes A, B et/ou C à la 

Convention. La proposition (UNEP/POPS/POPRC.13/4) a été soumise conformément à l’article 8 de 

la Convention, et examinée par le Comité d’étude des polluants organiques persistants à sa treizième 

réunion tenue en octobre 2017.  

12. Le PFHxS, ses sels et les composés apparentés appartiennent au groupe des substances 

perfluoroalkylées et polyfluoroalkylées (PFAS). Les PFAS se composent de chaînes de carbone de 

différentes longueurs, dans lesquelles les atomes d’hydrogène sont entièrement (perfluorés) ou 

partiellement (polyfluorés) substitués par des atomes de fluor (Buck et al., 2011). La liaison très stable 

entre le carbone et le fluor ne peut être rompue que par un apport énergétique élevé (voir aussi 2.2.1 

Persistance). Par conséquent, les substances telles que le PFHxS ne sont pas dégradables dans 

l’environnement. Cependant, les composés apparentés au PFHxS peuvent se dégrader en PFHxS dans 

des conditions environnementales et sont donc dites « précurseurs ». Un certain nombre de substances 

apparentées au PFHxS ont été identifiées, notamment certains polymères (voir sections 2.1.1 et 2.1.2 ; 

Agence norvégienne pour l’environnement, 2017a, M-792/2017 ; OCDE 2018 ; 

http://www.oecd.org/chemicalsafety/portal-perfluorinated-chemicals/) et inclus dans la proposition 

soumise par la Norvège (UNEP/POPS/POPRC.13/4). 

13. La méthode des extrapolations a été appliquée principalement pour le critère de persistance 

dans le présent document. Les directives de l’Agence européenne des produits chimiques (ECHA, 

2017c) et de l’Organisation de coopération et de développement économiques (OCDE, 2014) ont servi 

d’orientation pour la définition des regroupements de substances et l’utilisation de la méthode. 

Généralement, la méthode des extrapolations peut être appliquée dans le cas de substances dont les 

propriétés physicochimiques et/ou toxicologiques et/ou écotoxicologiques sont probablement 

similaires ou suivent un schéma régulier en raison de leur similarité structurelle. Le PFHxS appartient 

à un groupe de PFAS parmi lesquelles plusieurs substances similaires ont déjà été évaluées en termes 

de leurs propriétés en tant que polluants organiques persistants (POP) ou en termes de persistance, de 

bioaccumulation et de toxicité. Les substances de ce groupe ont une structure chimique hautement 

similaire, avec une chaîne de carbone perfluorée et un groupe terminal acide, acide sulfonique (PFSA) 

ou acide carboxylique (PFCA), ce qui justifie l’emploi de la méthode des extrapolations. Lorsque 

celle-ci a été utilisée, le présent document l’indique clairement.  

 1.1 Identité chimique 

14. Les composés inclus dans la proposition d’inscription du PFHxS, de ses sels et des composés 

apparentés ont été définis dans le document UNEP/POPS/POPRC.13/4 et dans la décision POPRC-

13/3 (UNEP/POPS/POPRC.13/7). Conformément à la décision POPRC-13/3, les substances suivantes 

sont concernées : 

a) L’acide perfluorohexane sulfonique (n° CAS : 355-46-4, PFHxS) ; 

b) Toute substance qui comporte le groupe fonctionnel C6F13SO2- parmi ses éléments 

structurels et est susceptible de se dégrader en PFHxS. 

15. Un certain nombre de substances chimiques sont comprises dans le groupe du PFHxS, de ses 

sels et des composés apparentés, y compris des isomères. Certains exemples en sont fournis dans la 

Figure 1. L’OCDE a identifié 72 substances apparentées/précurseurs/polymères pour le PFHxS, y 

compris le PFHxS (n° CAS : 355-46-4) (voir l’appendice 1 dans UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4) qui 

contiennent toutes le groupe alkyle fluoré C6F13SO2 (OCDE 2018 ; 

http://www.oecd.org/chemicalsafety/portal-perfluorinated-chemicals/). Une étude publiée par 

l’Agence norvégienne pour l’environnement a identifié 79 composés disponibles sur le marché, 

notamment le PFHxS et le PFHxSF, en s’appuyant sur une étude des publications disponibles et une 

évaluation théorique des voies de dégradation abiotique aboutissant au PFHxS (Agence norvégienne 

pour l’environnement, 2017a, M-792/2017 ; UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4, appendice 2). 
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Figure 1. Formule développée du PFHxS a), de sa matière première, le PFHxSF b), et exemples de 

ses composés apparentés : PFHxSNH4 c) et potassium N-éthyl-N-[(tridécafluorohexyl) sulfonyle] 

glycinate d). Des listes non exhaustives de composés sont fournies dans le document 

UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4. 

16. Le PFHxS est un acide fort qui comporte six carbones entièrement fluorés, ayant à la fois des 

propriétés hydrophobes et hydrophiles (Kissa, 2001). Les données expérimentales sur les propriétés 

physicochimiques du PFHxS sont limitées (Kim et al., 2015) ; cependant, des études (Wang et al., 

2011 ; Ding et Peijnenburg, 2013 ; Kim et al., 2015) ont fait état de certaines propriétés 

physicochimiques empiriques et estimées du PFHxS et de ses composés apparentés. 

17. Le tableau 1 ci-dessous présente l’identité chimique du PFHxS, et le tableau 2 recense les 

propriétés physicochimiques modélisées et expérimentales pertinentes pour le PFHxS.  

Tableau 1. Identité chimique du PFHxS 

Numéro CAS 355-46-4 

Nom UICPA Acide 1,1,2,2,3,3,4,4,5,5,6,6,6-tridécafluorohexane-1-sulfonique 

Numéro CE 206-587-1 

Nom CE Acide perfluorohexane-1-sulphonique 

Formule moléculaire C6F13SO3H 

Masse moléculaire 400,11 

Synonymes PFHxS 

PFHS 

acide perfluorohexane sulfonique ; 

acide 1,1,2,2,3,3,4,4,5,5,6,6,6-tridécafluorohexane-1-sulfonique ; 

acide tridécafluorohexane-1-sulfonique ; 

acide 1-hexane sulfonique, 1,1,2,2,3,3,4,4,5,5,6,6,6-tridécafluoro- ; 

acide 1,1,2,2,3,3,4,4,5,5,6,6,6-tridécafluoro-1-hexane sulfonique ; 

acide tridécafluorohexane sulfonique 

Noms commerciaux RM70 (n° CAS : 423-50-7), RM75 (3871-99-6), et RM570 (n° CAS : 41997-13-1) 

(substances apparentées au PFHxS produites par Miteni SpA, Italie). 

FC-95 de la marque Fluorad, agent tensioactif fluoré (n° CAS : 3871-99-6). 

Contient du PFHxS-K produit par 3M. 

 

 

  

b) Fluorure de perfluorohexane sulfonyle  

(n° CAS : 423-50-7) 

K+

a) Acide perfluorohexane  sulfonique  

(n° CAS : 355-46-4) 

d) Potassium N-éthyl-N-

[(tridécafluorohexyl)sulfonyle] glycinate (n° 

CAS : 67584-53-6) 

NH4
+

c) Sel d’ammonium de l’acide 

perfluorohexane sulfonique (n° CAS : 

68259-08-5) 
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Tableau 2. Aperçu des propriétés physicochimiques pertinentes pour le PFHxS 

Propriété Valeur Référence 

État physique à 20 °C et 101,3 kPa Poudre blanche solide pour 

le PFHxSK  

Comme indiqué dans ECHA, 

2017a (données fournies par la 

société)  

Point de fusion 320 K (41°C) Kim et al., 2015 

Point d’ébullition 238–239°C Kosswig, 2000 (mesuré) 

pKa -3,45 

-3,3±0,5 

-5,8±1,3 

Wang et al., 2011 

(COSMOtherm) 

ACD/Percepta 14.2.0 (Classic) 

ACD/Percepta 14.2.0 (GALAS) 

Pression de vapeur 58,9 Pa (0,0046 mmHg) Wang et al., 

2011(COSMOtherm)* 

Solubilité dans l’eau 1,4 g/L (PFHxSK ; 20–

25°C) 

2,3 g/L (non-dissocié) 

Campbell et al., 2009 (mesuré) 

Wang et al., 2011 

(COSMOtherm)* 

Coefficient de partage air/eau, Kae 

(valeur log) 

-2,38 Wang et al., 2011 

(COSMOtherm)* 

Coefficient de partage n-octanol/eau, 

Koe (valeur log) 

5,17 Wang et al., 2011 

(COSMOtherm)* 

Coefficient de partage octanol-air Koa 

(valeur log) 

7,55 Wang et al., 2011 

(COSMOtherm)* 

Coefficient de partage carbone 

organique/eau Koc (valeur log) 

(mobilité) 

2,05 

2,40 

2,31 (fourchette 1,8 – 2,76)  

Guelfo et Higgins, 2013 (mesuré) 

D’Augostino et Mabury, 2017 

(mesuré) 

Chen et al., 2018 (terrain) 

* Les estimations fournies par Wang et al. (2011) se rapportent à la forme neutre du PFHxS uniquement. Il convient de 

noter que le PFHxS est présent t sous sa forme anionique dans des conditions environnementales en raison de son faible 

pKa. Par conséquent, pour décrire la répartition des formes neutres et des formes ionisées du PFHxS dans 

l’environnement, les coefficients de partage estimés de la forme neutre doivent être convertis respectivement en 

rapports de distribution, comme il a été suggéré dans Schwarzenbach et al. (2002) et Wang et al. (2011). 

18. Comme le souligne l’analyse menée dans ECHA, 2017a, la détermination expérimentale des 

coefficients de partage est rendue difficile en raison des propriétés tensioactives des PFSA ioniques. 

La présence de PFSA ioniques dépend de la dissociation des PFSA en milieu aqueux. Des modèles 

sont disponibles, tels que COSMOtherm qui servent à calculer les coefficients de partage des PFSA 

neutres. COSMOtherm est une méthode quantique fondée sur la chimie, qui ne nécessite aucun 

étalonnage spécifique ; c’est la méthode utilisée dans Wang et al., 2011. Par conséquent, 

COSMOtherm est censée pouvoir estimer les propriétés des PFSA et des PFCA. Des études ont 

montré que les propriétés estimées à partir de la méthode COSMOtherm présentaient une bonne 

concordance avec les données expérimentales pour un certain nombre de PFSA (Arp et al., 2006 ; 

Wang et al., 2011). 

 1.2 Conclusion du Comité d’étude concernant les informations demandées 

à l’Annexe D 

19. Le Comité d’étude des polluants organiques persistants a examiné la proposition présentée par 

la Norvège visant à inscrire le PFHxS, ses sels et les composés apparentés aux annexes de la 

Convention, ainsi que des informations scientifiques supplémentaires fournies par les membres et les 

observateurs à sa treizième réunion. Le Comité a conclu que le PFHxS répondait aux critères de 

sélection spécifiés à l’Annexe D (décision POPRC-13/3). Il a été décidé d’examiner plus avant la 

proposition et d’établir un projet de descriptif des risques conformément à l’Annexe E de la 

Convention, et que les questions relatives à l’inscription du PFHxS, de ses sels et des composés 

apparentés qui sont susceptibles de se dégrader en PFHxS doivent être examinées lors de l’élaboration 

du projet de descriptif des risques. 

 1.3 Sources des données 

20. Le projet de descriptif des risques s’appuie sur les sources de données suivantes : 

a) La proposition visant à inscrire l’acide perfluorohexane sulfonique (PFHxS), ses sels et 

les composés apparentés présentée par la Norvège (UNEP/POPS/POPRC.13/4) ; 

b) Des informations soumises par les Parties et observateurs suivants conformément à 

l’Annexe E de la Convention : Australie, Canada, Danemark, Équateur, Allemagne, Japon, Monaco, 

Pays-Bas, Suède, Royaume-Uni, États-Unis, Alaska Community Action on Toxics et Réseau 
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international pour l’élimination des POP (ACAT/IPEN), Council of Chemists of the Province of 

Treviso, FluoroCouncil, Basel and Stockholm Conventions Regional Centre in China ; 

c) Le dossier à l’intention de l’Union européenne appuyant l’identification du PFHxS 

comme substance extrêmement préoccupante (SVHC), rassemblé par la Suède, où le PFHxS a 

récemment été identifié comme très persistant et très bioaccumulable (vPvB) (ECHA, 2017a, b) ; 

d) Des revues scientifiques à comité de lecture ainsi que des informations issues de 

rapports et autre documentation grise ; 

e) Diverses évaluations de niveau II du Programme national australien d’évaluation et de 

notification des produits chimiques industriels (NICNAS) pour les perfluoroalcanes sulfonés (C5–C7) 

(NICNAS, 2017a, b, c, d) ; 

f) AMAP, 2017. Évaluation de l’AMAP sur les nouvelles substances préoccupantes dans 

l’Arctique, 2016 (AMAP Assessment 2016: Chemicals of Emerging Arctic Concern). Programme de 

surveillance et d’évaluation de l’Arctique (AMAP), Oslo, Norvège. xvi+353pp. 

 1.4 Statut de la substance au regard des réglementations nationales et des forums 

internationaux 

21. En 2017, le PFHxS et ses sels ont été identifiés comme substances extrêmement préoccupantes 

(SVHC) et ajoutés à la liste des substances identifiées en vue de leur inclusion dans REACH en raison 

de leur propriétés persistantes et bioaccumulables (ECHA, 2017a). La toxicité et l’écotoxicité n’ont 

pas été évaluées dans le cadre de l’évaluation SVHC L’inclusion dans cette liste signifie que les 

substances peuvent faire l’objet ’d’une procédure d’autorisation au titre de laquelle elles ne peuvent 

être utilisées qu’à des fins spécifiquement autorisées dans des conditions strictement contrôlées. De 

plus, l’industrie est tenue, sur demande, d’informer les consommateurs de la présence dans les biens de 

consommation de substances inscrites à la liste lorsque leur concentration dépasse 0,1 %. 

22. En Norvège, le PFHxS, ses sels et les composés apparentés ont récemment été ajoutés à la liste 

nationale des substances prioritaires (Prioritetslista, http://www.miljostatus.no/prioritetslisten), 

l’objectif du pays étant d’en abandonner l’utilisation d’ici 2020. Certaines des substances apparentées 

aux PFHxS figurent sur la Liste intérieure des substances établie par le Canada (LIS) (Environnement 

Canada, 2013), qui dresse l’inventaire des substances fabriquées, importées ou utilisées au Canada de 

façon commerciale. Toute personne qui se propose d’importer ou de fabriquer au Canada une 

substance ne figurant pas sur la LIS (comme par exemple le PFHxS ou le PFHxSF) doit soumettre une 

déclaration, exigée par le Règlement sur les renseignements concernant les substances nouvelles. Ces 

réglementations permettent d’assurer que les substances nouvelles ne soient pas introduites sur le 

marché canadien avant d’avoir été évaluées en termes des risques qu’elles pourraient poser pour la 

santé humaine et l’environnement. Des mesures de gestion pourront être imposées dans le cadre de 

cette procédure afin d’atténuer les risques éventuels pour l’environnement ou la santé humaine. Aux 

États-Unis, les nouvelles utilisations de substances chimiques de ce groupe sont interdites sans 

autorisation préalable de l’Agence américaine de protection de l’environnement (US EPA) 

(Gouvernement des États-Unis, 2002 ; 2007). Celle-ci a publié en 2009 un plan d’action pour les 

PFAS à longue chaîne, notamment le PFHxS, et leurs sels et précurseurs. Toutes les substances ont été 

identifiées comme persistantes, bioaccumulables et toxiques (US EPA, 2009). En Australie, NICNAS 

a élaboré un plan d’action pour l’évaluation et la gestion des substances chimiques qui peuvent se 

dégrader en PFCA, PFAS et substances similaires. Ce plan d’action se fonde en premier lieu sur 

l’hypothèse selon laquelle les substances comportant une chaîne perfluorée se terminant par un groupe 

sulfonyle se dégraderont en perfluoroalkylsulfonate (de même longueur de chaîne) (NICNAS 2017, a, 

b, c ou d). 

23. Les produits chimiques perfluorés ont été identifiés par l’Approche stratégique de la gestion 

internationale des produits chimiques (SAICM) comme une nouvelle question préoccupante. Les 

efforts sont axés sur la collecte et l’échange d’informations sur les substances perfluorées et le soutien 

à la transition vers des solutions de remplacement plus sûres (voir le site http://www.saicm.org/ 

tabid5478/Default.aspx). 

24. L’OCDE a fourni un aperçu récent des approches de réduction des risques pour les PFAS dans 

l’ensemble des pays (OCDE, 2015). Les réponses des pays participants ont indiqué que les approches 

de réduction des risques pour les PFAS sont en grande partie couvertes par les cadres réglementaires 

existants au niveau national et /ou régional et visent principalement les PFAS à longue chaîne et leurs 

précurseurs et sels. Le type d’approche de réduction des risques mis en œuvre dans les différents pays 

varie, mais l’on observe souvent une utilisation conjuguée d’approches volontaires et réglementaires. 

http://www.miljostatus.no/prioritetslisten
https://www.nicnas.gov.au/chemical-information/imap-assessments/imap-assessments/tier-ii-environment-assessments/direct-precursors-to-perfluoroheptanesulfonate-pfhps,-perfluorohexanesulfonate-pfhxs-and-perfluoropentanesulfonate-pfpes#_ENREF_55
https://www.nicnas.gov.au/chemical-information/imap-assessments/imap-assessments/tier-ii-environment-assessments/direct-precursors-to-perfluoroheptanesulfonate-pfhps,-perfluorohexanesulfonate-pfhxs-and-perfluoropentanesulfonate-pfpes#_ENREF_56
https://www.nicnas.gov.au/chemical-information/imap-assessments/imap-assessments/tier-ii-environment-assessments/direct-precursors-to-perfluoroheptanesulfonate-pfhps,-perfluorohexanesulfonate-pfhxs-and-perfluoropentanesulfonate-pfpes#_ENREF_57
http://www.saicm.org/
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25. Il n’existe pas de classification ou d’étiquetage harmonisé pour le PFHxS dans l’Union 

européenne ou au niveau mondial. Toutefois, en Australie, les composés apparentés au PFHxS sont 

inclus dans le cadre IMAP (inventaire d’évaluation et de classement à plusieurs niveaux, « Inventory 

Multi-tiered Assessment and Prioritisation »), qui inclut à la fois des évaluations relatives à la santé 

humaine et à l’environnement (NICNAS 2017c). Sur la base du plan d’action NICNAS, visant 

l’évaluation et la gestion des produits chimiques qui peuvent se dégrader en acides carboxyliques 

perfluorés, en sulfonates perfluoroalkyliques ou autres substances chimiques similaires, lorsque des 

données se rapportant spécifiquement à ces susbstances chimiques n’étaient pas disponibles, les 

informations sur la dangerosité du sulfonate de perfluorooctane (SPFO) ont été utilisées pour estimer 

le danger systématique pour la santé du PFHxS de potassium, du PFHxS d’ammonium, du PFHxS de 

diéthanolammonium et du PFHxSF. Pour ce qui est des risques pour la santé humaine, le PFHxS de 

potassium, le PFHxS d’ammonium, le PFHxS de diéthanolammonium et le PFHxSF ont été identifiés 

d’après le Système général harmonisé de classification et d’étiquetage des produits chimiques comme 

appartenant aux catégories : toxique en cas d’ingestion - Cat. 3 (H301) ; provoque une sérieuse 

irritation des yeux - Cat. 2A (H319) ; risque avéré d’effets graves pour les organes à la suite 

d’expositions répétées ou d’une exposition prolongée en cas d’ingestion - Cat. 1 (H372) ; susceptible 

de provoquer le cancer - Cat. 2 (H351). Dans l’Union européenne, des autoclassifications ont été 

soumises par l’industrie avec notification à l’inventaire C&L, conformément à la législation 

européenne, pour le PFHxS et plusieurs autres substances apparentées, concernant la toxicité aiguë de 

catégorie 4, la classification « corrosif cutané de catégorie 1B », STOT SE 3 (inhalation, poumon), 

sensibilisant cutanié de catégorie 2, irritant oculaire de catégorie 2 

(https://www.echa.europa.eu/en/information-on-chemicals/cl-inventory-database). 

 2. Résumé des informations pertinentes pour le descriptif des risques 

 2.1 Sources 

 2.1.1 Production, commerce, stocks 

26. Comme dans le cas du SPFO, de ses sels et des composés apparentés, le PFHxS, ses sels et les 

composés apparentés ont été produits à partir d’un composé parent commun, le fluorure de 

perfluorohexane sulfonyle (PFHxSF). Le PFHxSF peut se former de manière intentionnelle en tant que 

sous-produit pendant la fluoration électrochimique (FEC) du chlorure d’hexanesulfonyle 

(C6H13SO2Cl + 14 HF  C6F13SO2F + HCl + sous-produits) avec un rendement d’environ 36 % 

(Gramstad et Haszeldine, 1957).  

27. En outre, le PFHxSF peut être produit de manière non intentionnelle lors de la FEC du fluorure 

ou du chlorure d’octanesulfonyle, le procédé de production du fluorure de perfluorooctane sulfonyle 

(FSPFO) (Gramstad et Haszeldine, 1957 ; Jiang et al., 2015). À moins que les fabricants n’éliminent le 

PFHxSF du FSPFO, celui-ci resterait dans le FSPFO et entrerait également en réaction avec des 

substances réactives pour former du PFHxS, des sels de cet acide et des composés apparentés, en tant 

que sous-produits dans le SPFO et ses composés apparentés, comme il est décrit, par exemple, dans 

3M, 2015 ; Herzke et al., 2012 ; Huang et al., 2015. Le rapport entre les quantités de PHxSF et de 

FSPFO produites au cours de la fabrication du FSPFO est probablement compris entre 4 % (Gramstad 

et Haszeldine, 1957) et 14,2 % (données fournies par un fabricant chinois ; Ren, 2016). Ceci est 

corroboré par le rapport PFHxS/SPFO mesuré dans le SPFO commercial, à savoir 3,5 %–9,8 % dans le 

FC-95 de 3M (3M, 2015) et 11,2 %–14,2 % dans trois produits de Chine (Jiang et al., 2015). Le 

PFHxS produit en tant qu’impuretés dans le procédé de FEC utilisé par 3M pour fabriquer le SPFO 

comprend également des isomères ramifiés du PFHxS. Un lot comportait, par exemple, 4,7 % 

d’impuretés PFHxS, dont 18 % d’isomères ramifiés (Benskin et al. 2010).  

28. Le PFHxS et ses sels peuvent apparaître à l’issue de l’hydrolyse du PFHxSF (Gramstad et 

Haszeldine, 1957). Comme pour le FSPFO (3M, 1999), on peut ensuite faire réagir le PFHxSF avec de 

la méthylamine ou de l’éthylamine pour obtenir du N-méthyl ou N-éthyl sulfonamide perfluorohexane 

(N-MeFHxSA ou N-EtFHxSA), qui peut par la suite réagir avec du carbonate d’éthylène pour produire 

des N-méthyl ou N-éthyl éthanols perfluorohexane sulfonamide (N-MeFHxSE ou N-EtFHxSE). Le  

N-MeFHxSA, le N-EtFHxSA, le N-MeFHxSE et le N-EtFHxSE peuvent être utilisés comme éléments 

de départ pour l’obtention de composés apparentés au PFHxS (3M, 1999).  

29. Les informations rendues publiques concernant la production de PFHxS, de sels de cet acide et 

de composés apparentés sont rares, et souvent de nature qualitative plutôt que quantitative. Toutefois, 

ces substances sont produites et disponibles sur le marché mondial ; certaines d’entre elles (n° CAS : 

423-50-7 ; 355-46-4 ; 3871-99-6 ; 68259-08-5 ; 41997-13-1 ; 68259-15-4 ; 34455-03-3) ont été 

notifiées à l’inventaire des classifications et étiquetages de l’Union européenne (Inventaire C&L, 

https://echa.europa.eu/fr/information-on-chemicals/cl-inventory-database), ce qui montre qu’elles sont 
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produites, utilisées et/ou importées sur le marché européen. Toutefois, après la date limite finale pour 

l’inscription de substances en quantité supérieure à 1 000 kg selon le REACH, aucun PFHxS ou 

substance apparentée n’a été enregistrée (base de données ECHA), ce qui signifie que ces substances 

ne sont plus produites ou utilisées dans l’Union européenne au-delà d’une tonne.’’. De plus, il convient 

de noter que le PFHxS, ses sels et de nombreux composés apparentés ont été inscrits sur les listes de 

nombreux inventaires nationaux de substances chimiques (voir UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4, 

tableau 2 et annexe 1), ce qui indique que des produits contenant ces substances ont été produits, 

importés et/ou utilisés dans le passé ou le sont encore à l’heure actuelle. Auparavant, 3M était 

probablement le premier fabricant mondial de PFHxS, de sels de cet acide et de composés apparentés, 

avec une production annuelle d’environ 227 tonnes de PFHxSF aux États-Unis en 1997 (3M, 2000a) ; 

en 2000-2002, 3M a cessé sa production de PFHxS, de sels de cet acide et de composés apparentés 

(3M, 2000a). Parmi les autres fabricants ou fournisseurs passés et/ou actuels de PFHxS, de sels de cet 

acide et de composés apparentés, on compte au moins Miteni en Italie (Miteni, 2018) ainsi que Hubei 

Hengxin (Hengxin, 2018), Wuhan Defu (Defu, 2018), Wuhan Yangtze River (Yangtze River, 2018), 

Wuhan Fengfan (Huang et al., 2015), Shanghai Vatten (Vatten, 2018 ; Huang et al., 2015) et Time 

Chemical (Time, 2018) en Chine.  

30. En 2016, Fu et al. ont rapporté que les volumes approximatifs de production annuels de SPFO 

et de PFHxS à l’usine chimique de Hengxin (Yingcheng, province de Hubei, Chine) étaient de 60 et 

0 tonnes en 2008, respectivement. Sa production de SPFO ayant considérablement baissé à la suite de 

la réglementation de cette substance par la Convention de Stockholm en 2009, elle s’est tournée vers le 

PFHxS. C’est ainsi qu’en 2009, 2010 et 2011, sa production de SPFO a été de 30, 10 et 10 tonnes, et 

celle de PFHxS de 10, 10 et 30 tonnes, respectivement. En outre, il a été signalé qu’en 2012, elle a 

augmenté sa production annuelle de SPFO à 65 tonnes et abandonné la production de PFHxS face aux 

exigences en évolution constante du marché. En parallèle, la synthèse d’agents de finissage pour 

textiles à base de PFHxS s’est poursuivie en 2012, en utilisant les réserves de PFHxS (Fu et al., 2016).  

31. En s’appuyant sur des rapports d’étude de marché pour le PFHxS (n° CAS : 355-46-4) et le 

PFHxSF (n° CAS : 423-50-7), sur l’examen de publications revues par des pairs, sur d’autres sources 

d’information publiques et sur les consultations des parties prenantes, l’Agence norvégienne pour 

l’environnement (rapport M-961/2018) a mené un projet visant à faire la lumière sur les sources de 

PFHxS dans l’environnement. Des informations concernant la production et l’utilisation mondiales de 

PFHxS, de sels de cet acide et de composés apparentés et leur présence dans les biens de 

consommation ont été collectées. Il est ressorti de l’ensemble des sources d’information évaluées, ainsi 

que de la consultation des parties prenantes, telles que les fabricants et les producteurs potentiels de 

biens de consommation, qu’il existe un manque d’informations accessibles au public concernant les 

volumes de production et la description des utilisations spécifiques du PFHxS et des composés 

apparentés pour chaque produit. Un manque de volonté de la part des parties prenantes de 

communiquer ces informations a également été observé. En outre, la qualité des rapports d’étude de 

marché est sujette à caution et ne couvrait pas les producteurs mondiaux, seuls deux producteurs 

chinois étant pris en compte dans ces derniers. Les données relatives à la production ou aux 

importations passées de PFHxS, de sels de cet acide et de composés apparentés aux États-Unis sont 

tirées de la base de données nationale ’(« Inventory  Update Reporting Database ») établie au titre de 

la loi sur le contrôle des substances toxiques (Toxic Substances Control Act (TSCA)) et résumées dans 

le tableau 3 ci-dessous. De plus, d’après une enquête effectuée par l’OCDE en 2004, des quantités 

supérieures à 4 000 kg de PFHxSF, 1 500 kg de PFHxS, et 600 kg de FHxSA ont été produites en 

2003 en Italie (OCDE, 2005). De même, les deux enquêtes ultérieures menées par l’OCDE ont signalé 

la production d’une certaine quantité de PFHxS, de sels de cet acide et de composés apparentés, mais 

sans fournir d’informations sur leurs volumes et lieux de production respectifs (OCDE, 2006, 2010).  

Tableau 3. Aperçu des sels de PFHxS et des composés apparentés au PFHxS fabriqués 

ou importés aux États-Unis (source :’ US TSCA Inventory Update Reporting) 

Numéro 

CAS 

Substance 

chimique 

Années de déclaration (en tonnes) 

1986 1990 1994 1998 2002 

423-50-7 PFHxSF 4,5–226 4,5–226 Pas de rapports 4,5–226 Pas de rapports 

3871-99-6 PFHxSK Pas de rapports 4,5–226 Pas de rapports Pas de rapports Pas de rapports 

34455-03-3 EtFHxSE 4,5–226 4,5–226 4,5–226 4,5–226 Pas de rapports 

50598-28-2 Dérivé de FhxSA Pas de rapports 4,5–226 4,5–226 4,5–226 10 – 500 

68555-75-9 MeFHxSE 4,5–226 4,5–226 4,5–226 4,5–226 Pas de rapports 

67584-57-0 MeFHxSE-

acrylate 

4,5–226 4,5–226 4,5–226 4,5–226 Pas de rapports 
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38850-58-7 Dérivé de FhxSA 4,5–226 > 226–450 4,5–226 Pas de rapports Pas de rapports 

73772-32-4 Dérivé de FhxSA Pas de rapports Pas de rapports Pas de rapports 4,5–226 Pas de rapports 

68815-72-5 Ester de PFHxS 4,5–226 4,5–226 4,5–226 4,5–226 Pas de rapports 

32. Bien qu’ils ne soient fabriqués que dans un nombre limité de pays, le PFHxS, ses sels et les 

composés apparentés se retrouvent dans le monde entier par suite du commerce de produits contenant 

ces substances, en particulier certaines mousses à formation de pellicule aqueuse (AFFF) de l’ancienne 

génération, précédemment appelées « AFFF à base de SPFO » (pour plus de détails concernant de tels 

produits, voir la section qui suit).  

 2.1.2 Utilisations 

33. Du fait de la stabilité thermique et chimique et des propriétés hydrophobes et oléophobes du 

groupe perfluoroalkyle (CnF2n+1-), le PFHxS, ses sels et les composés apparentés peuvent être utilisés 

en tant qu’agents tensioactifs et/ou de protection de surface efficaces. Le PFHxS est présent à des 

quantités élevées dans l’environnement et est utilisé en remplacement du SPFO (Agence suédoise des 

produits chimiques, KEMI 2015 ; Chen et al., 2018a). D’après les informations récemment obtenues 

par l’Agence norvégienne pour l’environnement (M-961/2018) et issues d’autres sources publiques, le 

PFHxS, ses sels et les composés apparentés ont été utilisés de manière intentionnelle dans les 

applications suivantes, au minimum : 1) AFFF anti-incendie ; 2) revêtements métalliques ; 3) textiles, 

cuir et capitonnage; 4) agents de polissage et produits de nettoyage/lavage ; 5) revêtements, 

imprégnation/imperméabilisation (pour une protection contre l’humidité, les champignons, etc.) ; et 

6) dans la fabrication de dispositifs électroniques et de semiconducteurs. En outre, d’autres utilisations 

potentielles incluent les pesticides et les retardateurs de flamme. On trouvera ci-après une description 

plus approfondie de ces utilisations identifiées et potentielles. De plus, il convient de noter que des 

informations sur les volumes et les utilisations de nombreux PFHxS, sels de cet acide et composés 

apparentés ont été communiquées aux autorités compétentes au Danemark, en Suède et en Norvège, 

mais la plus grande partie de ces informations a été déclarée informations commerciales 

confidentielles (SPIN, 2018 ; Agence norvégienne pour l’environnement M-961/2018).  

  AFFF anti-incendie 

34. Par le passé, 3M a utilisé le PFHxS dans la production de ses formulations d’AFFF (Olsen et 

al., 2005). Selon Olsen et al., 3M produisait du PFHxS (ou PFHS) en tant qu’élément de départ pour la 

fabrication de composés incorporés dans les mousses anti-incendie, information qui cadre avec les 

brevets déposés par cette entreprise (3M, 1972, 1973, 1992) et par un autre ancien producteur possible 

(examiné dans Agence norvégienne pour l’environnement M-961/2018). 3M (1992) indique 

notamment que des composés apparentés au PFHxS et du SPFO ont probablement été utilisés dans les 

mêmes formulations d’AFFF, à savoir celles précédemment appelées « AFFF à base de SPFO » (par 

exemple le FC-600). Cette information concorde avec les résultats de l’analyse des formulations 

d’AFFF, dont quelques-unes d’anciennes générations, qui montrent qu’elles contiennent des composés 

apparentés au PFHxS (D’Agostino et al., 2014 ; Barzen-Hanson et al., 2017 ; Place et Field, 2012 ; 

Backe et al., 2013) et du PFHxS à des concentrations de 820 ± 140 mg/kg (Vecitis et al., 2010), 370 

mg/L (Herzke et al., 2012), 500 −1 400 mg/L (Houtz et al., 2013), 20,0–1 330 mg/L (Weiner et al., 

2013), 760 – 1 700 mg/L (Backe et al., 2013) et 0,2 – 1025,5 mg/kg (Favreau et al., 2017). Elle est 

également corroborée par les concentrations dans l’environnement mesurées sur les sites d’impact des 

AFFF (Backe et al., 2013 ; Houtz et al., 2013 ; Baduel et al., 2017 ; Barzen-Hanson et al., 2017 ; 

Bräunig et al., 2017 ; Lanza et al., 2017) et les taux sériques relevés chez des pompiers (Jin et al., 

2011 ; Rotander et al., 2015), qui font apparaître des niveaux de PFHxS comparables ou supérieurs à 

ceux de SPFO et, dans certains cas, des niveaux élevés de composés apparentés au PFHxS. Il est 

possible que ces « AFFF à base de SPFO » contenant des composés apparentés au PFHxS aient été 

abandonnées après que 3M en a cessé la production mondiale en 2000–2002 (3M, 2000a), mais la 

production par ’ des sociétés autres que 3M ne peut être exclue. Par ailleurs, il se peut qu’il reste 

d’importants stocks de telles AFFF d’anciennes générations à travers le monde (ONU-Environnement, 

2011 ; Zushi et al., 2017). De plus, Shanghai Vatten a récemment développé et commercialisé au 

moins un nouvel agent tensioactif amphotère apparenté au PFHxS pour les extincteurs à mousse 

chimique (Vatten, 2018 ; Huang et al., 2015).  

  Revêtements métalliques  

35. Un certain nombre de brevets (Dainippon, 1979, 1988 ; 3M, 1981 ; Hengxin, 2015) autorisant 

l’utilisation du PFHxS, ses sels et les composés apparentés dans les revêtements métalliques comme 

traitements anti-buée ont été identifiés, donnant à penser que cette utilisation peut avoir eu lieu. Il est 

probable que le sel de potassium de PFHxS ait été commercialisé au moins par Hubei Hengxin en 

Chine pour la métallisation (Hengxin, 2018). En outre, il convient de noter que la fabrication 
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(y compris l’importation) ou la transformation d’un sel de PFHxS (acide tridécafluorohexane 

sulfonique, combiné avec du 2,2’-iminodiéthanol (1:1) ; n° CAS : 70225-16-0) en vue de son 

utilisation en tant que composant d’un agent de gravure, notamment un agent tensioactif ou un 

suppresseur de fumée, utilisé dans le processus d’application de revêtement métallique pour produire 

des dispositifs électroniques, ne doit pas être considéré comme une nouvelle utilisation importante 

devant être notifiée au titre de la Règle relative à de nouvelles utilisations importantes de l’Agence 

américaine pour la protection de l’environnement concernant les sels d’acide perfluoroalkylsulfonique 

et -carboxylique à longue chaîne (US EPA, 2013). 

  Textiles, cuir et capitonnage 

36. Traditionnellement, 3M a utilisé des composés apparentés au PFHxS dans certains de ses 

produits du marché secondaire (post-production) pour la protection des moquettes (Olsen et al., 2005), 

comme par exemple les agents protecteurs de moquettes et garnitures contenant du FC-228 (ITEM, 

2004). Ceci concorde avec les taux sériques mesurés, plus élevés pour le PFHxS (comprises entre 27,5 

et 423 ng/mL) que pour le SPFO (comprises entre 15,2 et 108 ng/mL), ainsi qu’avec les niveaux très 

élevés de PFHxS mesurés dans la poussière et les moquettes chez un ménage canadien, dont les 

moquettes avaient été traitées huit fois avec des formulations Scotchgard en l’espace de 15 ans 

(Beesoon et al., 2012). Il est possible que de tels produits du marché secondaire pour la protection des 

moquettes et garnitures qui étaient produits par 3M aient été abandonnés après que l’entreprise en a 

cessé la production mondiale en 2000–2002 (3M, 2000a). Cependant, il a été indiqué que des agents 

de finition imperméabilisants pour textiles, à base de composés apparentés au PFHxS, ont récemment 

été mis au point au moins par Hubei Hengxin Chemical Co., Ltd. (n° CAS : 68259-15-4, 

(tridécafluoro-N-méthylhexanesulfonamide) ; n° CAS : 68555-75-9 (tridécafluoro-N-(2-

hydroxyéthyl)-N-méthylhexanesulfonamide) ; et n° CAS : 67584-57-0, 

(2-[méthyl[(tridécafluorohexyl)sulfonyle]amino]éthyl acrylate)) et par Wuhan Fengfan Surface 

Engineering Co. Ltd. en Chine (Huang et al., 2015 ; Hengxin, 2018), en tant que solutions de 

remplacement des composés à base de SPFO (Huang et al., 2015). Les activités industrielles utilisant 

des agents imperméabilisants en C-6 pour les textiles dans la région du lac Tai en Chine pourraient 

être une source de PFHxS dans les endroits où une production et une utilisation récentes de PFHxS en 

tant que solution de remplacement du SPFO et de l’APFO ont été signalées (Ma et al., 2017).  

  Agents de polissage et produits de nettoyage/lavage 

37. Il a été indiqué qu’un composé apparenté au PFHxS (n° CAS : 67584-53-6, [N-Éthyl-N-

(tridécafluorohexyl) sulfonyl]glycine, sel de potassium) a été utilisé dans des agents de polissage et de 

nettoyage/lavage, tout au moins entre 2000 et 2015 au Danemark, en Norvège et en Suède, les 

volumes d’utilisation ayant été déclarés informations commerciales confidentielles (SPIN, 2018). Par 

exemple, les produits FCP102 Floor Sealer et FCP300 Duro Gloss Floor Sealer & Finish de la marque 

Fritztile contiennent ce composé (Fritztile, 2018a,b). 

  Revêtements et imprégnation/imperméabilisation 

38. L’utilisation d’un composé apparenté au PFHxS (n° CAS : 67584-61-6, 2-

[Méthyl[(tridécafluorohexyl) sulfonyle]amino]éthyl méthacrylate) a été signalée dans des agents 

d’imprégnation/imperméabilisation pour assurer une protection contre l’humidité, les champignons, 

etc. dans au moins quatre produits entre 2003 et 2009 au Danemark (SPIN, 2018).  

  Fabrication de semiconducteurs 

39. Lors de la treizième réunion du Comité d’étude des polluants organiques persistants en 2017, 

un représentant de l’industrie a fait observer que le PFHxS, ses sels et les composés apparentés sont 

actuellement utilisés en remplacement du SPFO, de l’APFO et des composés apparentés dans 

l’industrie des semiconducteurs. Ces renseignements sont confirmés par des informations publiées 

indiquant que le PFHxS est utilisé dans l’industrie des semiconducteurs dans la province chinoise de 

Taïwan (Lin et al., 2010). Le PFHxS (133–330 ng/L), conjointement avec le SPFO (128–670 ng/L), 

était l’un des principaux contaminants sur le site de déversement des effluents aquatiques d’une usine 

de fabrication de semiconducteurs. Les deux PFSA sont présents dans les effluents en quantités 

comparables, ce qui montre que le PFHxS est l’une des principales substances dans ce processus et 

que sa présence sur ce site n’est pas non intentionnelle.  

  Autres utilisations potentielles 

40. Hubei Hengxin a commercialisé le sel de potassium de PFHxS et des composés apparentés 

(n° CAS : 68259-15-4, tridécafluoro-N-méthylhexanesulfonamide) pour des utilisations potentielles en 

tant que retardateur de flamme et dans des pesticides, respectivement (Hengxin, 2018). Le PFHxS a 

par ailleurs été détecté dans des matériaux d’emballage de denrées alimentaires (Schaider et al., 2017). 
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Des informations ont également été fournies concernant l’utilisation de PFHxS dans une société qui 

met au point, fabrique et distribue des produits d’imagerie analogique et numérique (communication 

faite par les Pays-Bas aux travaux intersessions sur les APFO, 2018).  

 2.1.3. Rejets dans l’environnement  

41. À ce jour, peu de recherches ont été menées pour étudier spécifiquement les rejets de PFHxS, 

de sels de cet acide et de composés apparentés dans l’environnement, avec pour conséquence un 

manque d’informations quantitatives sur ces rejets. Diverses études ont, cependant, détecté 

l’omniprésence du PFHxS dans l’environnement (pour plus de détails, voir ci-dessous la section 

« Niveaux et tendances dans l’environnement »). La présence de PFHxS, de sels de cet acide et de 

composés apparentés dans l’environnement est due à leur production, utilisation et élimination par les 

êtres humains, puisque ces substances n’existent pas dans la nature. Il est probable que le PFHxS, ses 

sels et les composés apparentés produits de manière non intentionnelle, qui sont des sous-produits 

contenus dans le SPFO, ses sels et les composés apparentés, aient les mêmes voies de rejet que le 

SPFO, ses sels et les composés apparentés respectifs décrits précédemment de manière approfondie 

(3M, 2000b ; ONU-Environnement, 2006). Ceci cadre avec des études récentes menées sur 

l’identification des sources du PFHxS présent dans des échantillons d’eaux souterraines (n=102) 

provenant de zones non industrielles en Chine et des échantillons d’eau de boisson prélevés aux États-

Unis (n=36977), et montre que le PFHxS s’agglomérait/était conjointement présent avec le SPFO. Par 

conséquent, pour ces sites, il se peut que le PFHxS provienne de sources similaires à celles dont 

provient le SPFO, à savoir les AFFF, les applications de pesticides, les lixiviats de décharge et les 

effluents de stations d’épuration des eaux usées (Wei et al., 2018 ; Guelfo et Adamson et al., 2018). 

Cependant, cela n’était pas le cas dans une étude réalisée par Ma et al., (2018), dans laquelle les 

niveaux de PFHxS étaient supérieurs aux niveaux de SPFO dans le lac Tai (Ma et al., 2018). Cette 

augmentation du taux de PFHxS était liée à la production et à l’utilisation de PFHxS en tant que 

solution de remplacement, du fait de la réglementation récente du SPFO (et des APFO et composés 

apparentés) (Ma et al., 2018). Selon un rapport sur les concentrations dans les cours d’eau en Chine, 

paru récemment, les charges estimatives de PFHxS y étaient de 21,6 tonnes en 2016, contre 0,09 tonne 

en 2013 (Pan et al.,2018).  

42. En outre, comme pour l’APFO, le SPFO et leurs composés apparentés (3M, 2000b ;  

ONU-Environnement, 2006, 2016), le PFHxS et ses composés apparentés produits de manière 

intentionnelle sont susceptibles d’être libérés à tous les stades de leur cycle de vie : en effet, des rejets 

peuvent se produire au moment de leur production, au stade d’assemblage en un produit commercial, 

pendant la distribution et l’utilisation par l’industrie ou par les consommateurs, ainsi qu’au niveau des 

installations de traitement des déchets telles que les décharges et les stations d’épuration des eaux 

usées (Shafique et al., 2017), notamment en cas d’épandage de boues d’épuration contaminées comme 

amendement. Les études montrent que le PFHxS reste relativement inchangé au cours des étapes 

successives de traitement (Kunacheva et al., 2011, Thompson et al., 2011). En outre, les composés 

apparentés au PFHxS peuvent être transformés en PFHxS dans l’environnement et les biotes (pour 

plus de détails, voir ci-dessous la section sur les précurseurs du PFHxS et la dégradation).  

43. Dans une étude, le PFHxS s’est révélé être la principale PFAS contenue dans les effluents 

finaux d’une usine de semiconducteurs produisant une quantité de déchets estimée à plus 

de 5 000 tonnes/jour. La masse correspondante de PFHxS générée chaque jour par le processus de 

fabrication était estimée à plus de 0,67 kg (Lin et al., 2009). Dans cette même étude, l’analyse de la 

teneur en PFAS des effluents bruts d’une usine de matériel électronique/opto-électronique a toutefois 

montré qu’ils contenaient principalement de l’APFO, et que le PFHxS n’était présent qu’à de faibles 

niveaux. 

44. La contribution respective des différentes étapes à l’ensemble des rejets tout au long du cycle 

de vie, et dans les milieux récepteurs de l’environnement, peut varier en fonction des composés et des 

applications. En général, les processus de fabrication représentent une source majeure de rejets de 

PFHxS, de sels de cet acide et de composés apparentés dans l’environnement local, comme l’illustrent 

les concentrations élevées de PFHxS dans l’eau et chez la population à proximité d’une usine de 

production dans le Minnesota, aux États-Unis (Oliaei et al., 2012). En outre, certaines utilisations de 

PFHxS, de sels de cet acide et de composés apparentés peuvent produire des rejets directs dans 

l’environnement. Par exemple, l’utilisation d’AFFF adaptés à l’entraînement à la lutte contre 

l’incendie et les incidences réelles, ainsi que les rejets accidentels, contribuent de manière substantielle 

à la quantité de PFHxS, de sels de cet acide et de composés apparentés aboutissant dans 

l’environnement (par exemple, Backe et al., 2013 ; Houtz et al., 2013 ; Ahrens et al., 2015 ; Baduel et 

al., 2017 ; Barzen-Hanson et al., 2017 ; Bräunig et al., 2017 ; Lanza et al., 2017). Certaines autres 

utilisations du PFHxS, de ses sels et des composés apparentés peuvent en revanche conduire à des 

rejets dans l’environnements intérieur, par exemple via la poussière (Agence norvégienne pour 
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l’environnement, rapport M-806/2017c), à l’exemple de ceux produits par les moquettes traitées 

(Beesoon et al., 2012). 

 2.2. Devenir dans l’environnement 

 2.2.1 Persistance 

45. Certaines caractéristiques sont valables pour l’ensemble du groupe des PFAS, et donc 

également pour le PFHxS : électronégativité élevée, polarisabilité faible, et de fortes énergies de 

liaison font des alcanes hautement fluorés des composés organiques extrêmement stables. Au vu de la 

persistance de toutes les autres PFAS, on peut supposer que le PFHxS est également persistant, ce qui 

a été la conclusion de l’Union européenne lorsque le PFHxS a été identifié comme substance très 

persistante et très bioaccumulable. Cette conclusion était fondée sur les connaissances concernant la 

stabilité des liaisons C-F et les extrapolations (ECHA, 2017c) à partir des propriétés du SPFO et de 

l’APFO (ECHA, 2017a, b).  

46. Les PFAS sont très résistantes à la dégradation chimique, thermique et biologique du fait de 

leurs liaisons  

C-F fortes (Kissa, 2001), cette résistance à la dégradation les rendant persistantes dans 

l’environnement. La stabilité des PFAS a été décrite de manière approfondie (Siegemund et al., 2000 

cité dans ECHA, 2017a). Lorsque toutes les valences d’une chaîne de carbone sont saturées de fluor, le 

squelette carboné se tord hors de son plan, prenant la forme d’une hélice, et cette structure le protège 

des attaques chimiques. Plusieurs autres propriétés de la liaison carbone-fluor contribuent au fait que 

les alcanes hautement fluorés sont les composés organiques les plus stables, grâce notamment à leur 

polarisabilité et leurs énergies de liaison élevées, qui augmentent à mesure que la substitution par le 

fluor augmente. L’influence du fluor est la plus forte dans les composés hautement fluorés et 

perfluorés (Siegemund et al., 2000 cité dans ECHA, 2017a). 

47. Les données expérimentales concernant la persistance du PFHxS sont très rares. Cependant, 

dans une étude de terrain sur la photolyse du PFHxS en milieu aqueux, réalisée à haute altitude sur les 

monts Mauna et Tateyama, aucune photolyse n’a été observée pour le PFHxS après respectivement 

106 et 20,5 jours d’exposition (Taniyasu et al., 2013 ; Wang et al., 2015a). 

48. On trouve du PFHxS dans le sol, l’eau et divers biotes (voir UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4,  

tableaux 1.1 – 1.5) à proximité des aires d’entraînement à la lutte contre l’incendie du fait de 

l’utilisation passée (et actuelle) de mousses contenant du PFHxS (Braunig et al., 2017 ; Filipovic et al., 

2015). Bien qu’aucune étude n’ait été menée sur leur dégradation, les résultats montrent que le PFHxS 

est persistant et ne subit pas de dégradation abiotique ou biotique significative dans des conditions 

environnementales normales après utilisation d’AFFF.  

49. Il n’existe pas de données expérimentales disponibles concernant la biodégradation du 

PFHxS dans l’eau ou le sol. La biodégradation de l’analogue structurel SPFO a été évaluée dans un 

certain nombre de tests dans plusieurs études. La biodégradation aérobie a été testée dans des boues 

d’épuration activées, des cultures de sédiments et des cultures de sols (ECHA, 2017a). La 

biodégradation anaérobie a été testée dans des boues d’épuration. Le SPFO n’a montré aucun signe 

de biodégradation dans aucun de ces tests (UNEP/POPS/POPRC.2/17/Add.5). La classification 

« très persistant » (vP, selon les critères de persistance dans l’eau, dans les sédiments et dans le 

sol énoncés dans le règlement REACH (https://echa.europa.eu/documents/10162/13632/ 

information_requirements_r11_en.pdf), qui sont similaires aux critères de persistance figurant dans 

l’Annexe D de la Convention de Stockholm) attribuée à l’APFO a également été confirmée (ECHA, 

2013). En outre, Quinete et al. (2010) ont démontré que l’acide perfluorobutane sulfonique (PFBS) 

n’est pas biodégradable et devrait être un produit de transformation hautement stable, en lequel 

plusieurs précurseurs finissent par se dégrader (Quinete et al. 2010 ; D’Agostino et Mabury, 2017 ; 

Wang et al., 2013). De plus, les résultats d’un essai de biodégradabilité immédiate du sulfonate de 

perfluorobutane effectué conformément aux Bonnes pratiques de laboratoire, communiqués par le 

Japon dans un document de séance, montrent que le PFBS n’est pas immédiatement biodégradable. La 

mesure de la DBO et l’analyse chimique de la substance parente, effectuées dans le cadre de cette 

étude, ne faisaient apparaître aucune biodégradation. La stabilité des PFSA étant généralement basée 

sur la stabilité de la chaîne de carbone fluorée, on peut également conclure qu’aucune biodégradation 

du PFHxS ne devrait se produire, que ce soit dans l’eau, dans le sol ou dans les sédiments (ECHA, 

2017a).  

50. De multiples études d’évaluation menées en Australie sur une gamme de  PFAS, y compris les 

homologues C4 et C8 du PFHxS, n’ont trouvé aucune preuve d’un potentiel de biodégradation, 

d’hydrolyse ou de photolyse en milieu aqueux dans des conditions ambiantes normales (NICNAS, 

2017a ; 2017b ; 2017c). 

https://echa.europa.eu/documents/10162/13632/information_requirements_r11_en.pdf
https://echa.europa.eu/documents/10162/13632/information_requirements_r11_en.pdf
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51. Il y a lieu de penser que le PFHxS ne se dégrade ni par hydrolyse, ni par photolyse, ni par voie 

biologique. Comme les autres PFAS, il se révèle difficile à éliminer dans lesinstallations de traitement 

des eaux usées (ministère danois de l’Environnement, 2015). En se fondant sur la méthode des 

extrapolations, on peut induire des conclusions appliquées à la persistance des PFBS, SPFO et APFO, 

que le PFHxS n’est pas dégradable dans des conditions naturelles et qu’il est très persistant dans l’eau, 

dans le sol et dans les sédiments.  

 2.2.2 Présence de composés apparentés au PFHxS et dégradation 

52. Une évaluation théorique des voies de dégradation abiotiques en PFHxS a été effectuée 

(Agence norvégienne pour l’environnement, 2017a, M-792/2017). Sur la base des données disponibles 

concernant la dégradation des précurseurs du PFBS et du SPFO, il peut être escompté que les 

précurseurs du PFHxS se dégradent en PFHxS dans l’environnement. Les résultats de cette étude ont 

indiqué que les substances contenant le groupe fonctionnel C6F13SO2 sont susceptibles de subir une 

dégradation abiotique entraînant le rejet de PFHxS et de PFCA en C6. Cependant, on peut s’attendre, 

par comparaison avec les études menées sur la dégradation du SPFO, à ce que les produits majeurs de 

la dégradation abiotique soient plutôt des PFCA (PFHxA) que du PFHxS (10:1) (Agence norvégienne 

pour l’environnement, 2017a, M-792/2017 et références citées), et que les produits majeurs de la 

dégradation biotique soient au contraire presque exclusivement du PFHxS (Wang et al., 2014). 

53. Les méthodes d’analyse visant à identifier et quantifier les composés apparentés au PFHxS 

(par exemple, les sulfonamides perfluorohexane (FHxSA)) sont à ce jour très limitées. Deux études 

utilisant une analyse non ciblée ont détecté des FHxSA dans de l’eau souterraine contaminée par des 

AFFF, dans d’anciens AFFF de 3M, et dans des biens de consommation ainsi que dans l’eau potable 

(Barzen-Hanson et al., 2017 ; Kabore et al. 2018). Bien que ces données ne soient pas quantitatives, 

elles montrent que des précurseurs du PFHxS ont été utilisés, qu’ils sont présents dans 

l’environnement, et que l’exposition humaine peut avoir lieu par le biais de l’eau de boisson. D’après 

une étude récente menée par D’Agostino et Mabury, 2017, les précurseurs du PFHxS sont largement 

présents dans les eaux de surface ayant pâti de l’urbanisation et contaminées par des AFFF au Canada. 

Du FHxSA a été détecté dans l’eau de surface sur des sites impactés par des AFFF et des sites sans 

sources connues de FHxSA (D’Agostino et Mabury, 2017). Le FHxSA était omniprésent dans 

l’ensemble des eaux urbaines, mais à des taux nettement inférieurs aux taux des eaux impactées par 

des AFFF. L’étude ne révèle pas si le FHxSA détecté résultait d’une utilisation directe de FHxSA ou 

d’une utilisation indirecte non intentionnelle due à la contamination, mais les auteurs concluent que 

ces précurseurs sont présents dans les eaux de surface ayant pâti de l’urbanisation et contaminées par 

des AFFF au Canada et qu’ils ont, à ce jour, rarement été étudiés (D’Agostino et Mabury, 2017). 

Cependant, le FHxSA a été détecté précédemment dans des AFFF ainsi que dans de l’eau, des sols et 

des solides aquifères impactés par des AFFF (Houtz et al., 2013 ; McGuire et al., 2014) et dans l’eau 

du robinet au Canada, aux États-Unis, en Côte d’Ivoire et en Chine (Kabore et al., 2018). 

54. Une étude réalisée dans le nord de la Suède a montré que la concentration de PFHxS 

augmentait sur une période de 1 à 14 jours dans un manteau nival pendant la fonte saisonnière. En 

outre, les concentrations de PFHxS détectées à différentes profondeurs étaient les plus élevées dans la 

couche la plus profonde (Codling et al., 2014). La raison de cette augmentation pendant la fonte est 

inconnue, mais une explication possible est que des précurseurs du PFHxS, transportés par l’air, 

précipitent localement et se photodégradent en PFHxS pendant la fonte des neiges (Codling et al., 

2014). Meyer et al., 2011, ont également observé ce phénomène d’enrichissement dans le manteau 

nival en fonte d’un bassin hydrographique urbain à Toronto au Canada. Le devenir du PFHxS et/ou de 

ses précurseurs pendant la maturation du manteau nival et le rejet durant les périodes de fonte 

pourraient par conséquent influer sur leur charge dans les eaux de surface et souterraines. En outre, 

dans une étude néerlandaise, du PFHxS était détecté dans des eaux de pluie infiltrées et les auteurs 

suggéraient que la présence de PFHxS pouvait être due à la dégradation de précurseurs dans 

l’atmosphère (Eschauzier et al., 2010). 

55. Divers biens de consommation (textiles, papiers, moquettes, etc.) et emballages contenant des 

PFAS et des précurseurs de PFAS sont envoyés aux décharges municipales à la fin de leur durée de vie 

utile. D’après une étude récente, des PFAS sont systématiquement détectées dans les lixiviats de 

décharges, les PFAS (C4–C7) étant les plus abondantes, ce qui peut indiquer non seulement une plus 

grande mobilité de ces substances, mais aussi une tendance à privilégier les substances à chaîne plus 

courte (Hamid et al., 2018). De plus, les PFAS C4–C7 sont plus facilement libérées et susceptibles de 

se lixivier des décharges en raison de leur hydrosolubilité plus élevée et de leur log Koc plus faible que 

les PFAS à plus longue chaine (Guelfo & Higgins, 2013). Après leur mise en décharge, les déchets 

laissent échapper, par lixiviation aussi bien biologique qu’abiotique, des PFAS provenant soit de la 

dégradation (biologique ou abiotique) de précurseurs de ces substances ou de l’utilisation directe de 

PFAS telles que le PFHxS ou le SPFO (Allred et al., 2015). Dans une étude effectuée par Allred et al., 
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2014, plusieurs précurseurs du PFHxS (FHxSAA, MeFHxSAA, EtFHxSAA) ont été détectés dans des 

lixiviats de décharges, ce qui indique que ces précurseurs et/ou leurs composés parents peuvent avoir 

été utilisés dans diverses applications, vu que les décharges contenaient des déchets ménagers et 

commerciaux, des déchets de construction et de démolition, des biosolides de stations d’épuration des 

eaux usées, ainsi que des déchets industriels non dangereux. La détection de précurseurs du PFHxS 

concorde avec celle de précurseurs du PFBS et du SPFO dans d’autres matrices (voir section 2.2.4 ; 

Stock et al., 2007 ; Del Vento et al., 2012 ; Dreyer et al., 2009). Une étude des eaux usées et des boues 

d’épuration en amont et en aval de stations d’épuration a établi une augmentation de la teneur 

massique nette en PFHxS entre les affluents et les effluents, sur le site de trois stations d’épuration 

différentes en Suède, ce qui suggère que la dégradation des précurseurs pendant le traitement peut 

contribuer à la contamination de l’environnement par le PFHxS (Eriksson et al., 2017). 

56. L’application de la méthode des extrapolations (voir section 1.) et les résultats d’études 

menées sur d’autres PFAS indiquent que les composés apparentés au PFHxS peuvent se dégrader en 

PFHxS dans l’environnement. Les données disponibles concernant la biodégradation de l’alcool C8N-

éthylperfluorooctanesulfonamidoéthyle (n° CAS : 1691-99-2) démontrent une conversion, le produit 

final de la biodégradation étant le SPFO (Hekster, et al., 2002 ; Martin, et al., 2010). On peut 

s’attendre à ce que d’autres substances contenant le groupe des perfluorooctanesulfonates soient 

susceptibles de subir un processus de biotransformation similaire (Martin, et al., 2010). En outre, les 

données disponibles pour l’alcool C4N-méthylperfluorobutanesulfonamidoéthyle (n° CAS : 34454-97-

2) indiquent un potentiel de dégradation atmosphérique en PFBS par le biais d’une oxydation par les 

radicaux hydroxyle (D’eon, et al., 2006 ; Martin, et al., 2010). De plus, il est prévisible que le PFBS 

soit un produit de transformation hautement stable, en lequel plusieurs précurseurs finissent par se 

dégrader (Quinete et al. 2010 ; D’Agostino et Mabury, 2017 ; Wang et al., 2013 ; Agence norvégienne 

pour l’environnement, 2017a, M-792/2017).  

 2.2.3 Bioaccumulation et toxicocinétique  

57. En raison des propriétés tensioactives du PFHxS, la mesure expérimentale de son log Koe est 

impossible, car il est à prévoir que la substance forme plusieurs couches dans un mélange octanol/eau 

(OECD, 2002 ; 2006 ; Conder et al., 2008). En outre, le PFHxS est relativement hydrosoluble et il a 

été démontré qu’il se liait de préférence aux protéines dans le foie et le sang (Jones et al., 2003 ; 

Ahrens et al., 2009 ; Martin et al., 2003 ; Goeritz et al., 2013). Par conséquent, le log Koe ne convient 

pas pour décrire le potentiel de bioaccumulation du PFHxS et des composés apparentés. Même si les 

FBC et FBAC signalés pour le PFHxS sont inférieurs au critère minimum de 5 000, (Martin et al., 

2003 ; Yeung et Mabury, 2013 ; Kwadijk et al., 2010 ; Casal et al., 2017 ; Ng et Hungerbuhler, 2014 ; 

Naile et al., 2013), le critère minimum pour les FBC et FBAC ne convient pas dans le cas du PFHxS, 

puisque celui-ci ne suit pas le comportement traditionnel des composés hydrophobes s’accumulant de 

préférence dans les tissus adipeux (UNEP/POPS/POPRC.3/INF/8). Comme il a été mentionné plus 

haut, le PFHxS se lie de préférence aux protéines dans l’organisme et, du fait de sa solubilité dans 

l’eau, devrait être rapidement excrété par perméation au niveau des branchies chez les organismes à 

respiration branchiale tels que les poissons (Martin et al., 2003 ; Goeritz et al., 2013). 

58. Des études sur l’absorption du PFHxS présent dans le sol par des vers de terre ont également 

été réalisées. Dans ces études, la faible bioaccumulation dans les vers de terre était indiquée par des 

facteurs d’accumulation biote-sol (Zhao et al., 2013 ; 2014). En outre, il a également été signalé que 

les PFSA peuvent être absorbés par les racines des plantes d’un sol artificiellement chargé, selon 

l’ordre suivant : SPFO>PFHxSPFBS (Felizeter et al., 2012).  

59. Certains facteurs comme, par exemple, la forte bioaccumulation chez d’autres espèces, ainsi 

que les données de surveillance indiquent que le potentiel de bioaccumulation du PFHxS est suffisant 

pour justifier son examen dans le cadre de la Convention de Stockholm. Les FBA et les FAT tiennent 

explicitement compte de la bioamplification due au transfert trophique lorsque la concentration de la 

substance dans un organisme est supérieure à celle dans l’organisme situé à un niveau inférieur de la 

chaîne alimentaire (examiné par Conder et al., 2012). Comme il a été examiné dans le dossier 

proposant la substance pour inscription (UNEP/POPS/POPRC.13/4), un certain nombre d’études ont 

indiqué des FBA supérieurs à 1. Des recherches menées sur la bioamplification chez certaines espèces 

de différentes régions arctiques, y compris l’Arctique européen et l’Arctique canadien, ont indiqué des 

FBA compris entre 6,9 et  22 (Haukås et al., 2007 ; Routti et al., 2016 ; Tartu et al., 2017). En outre, 

Houde et al., 2006, ont étudié l’accumulation de PFHxS dans le réseau trophique des proies de grands 

dauphins à deux endroits différents aux États-Unis et la fourchette des FBA allait de 1,8 à 14. De plus, 

dans le dossier SVHC (ECHA, 2017a), les auteurs ont calculé, en se basant sur les travaux de Riget et 

al., 2013, un FBA de 16,7 pour la chaîne alimentaire ours polaire-phoque annelé. Les données de 

surveillance révèlent également que les ours polaires présentent les plus forts taux de PFHxS de tous 

les animaux étudiés (Voir tableau 1.3 UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4). 
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60. Dans une étude menée sur des cochons nourris avec des aliments contenantg du PFHxS à des 

concentrations connues, les FBA alimentaires calculés pour le PFHxS pour l’animal entier, la viande et 

le foie étaient respectivement de 20,1, 13,1 et 48 (Numata et al., 2014).  

61. Un aperçu des valeurs de FBA obtenues dans les études susmentionnées est fourni dans le 

tableau 4. Les limites de ces études portant sur les FBA/FAT ont été analysées dans le dossier 

proposant la substance pour inscription (UNEP/POPS/POPRC.13/4). Le dossier SVHC examine 

également certaines des études menées sur la bioaccumulation, dont le détail figure dans le tableau 4 

(ECHA, 2017a). 

Tableau 4. FBA et FAT disponibles provenant de différentes chaînes alimentaires et études 

de régime alimentaire 

Espèce/Réseau trophique Tissu FBA FAT Référence 

Oiseau/Poisson (Arctique) Foie 6,0–8,5  Haukås et al., 2007 

Ours polaire /Phoque annelé 

(Arctique) 

Plasma  22   

Calculés à partir de Routti et al., 

2016, et Tartu et al., 2017 

Dauphin/Poisson Plasma/entier 1,8–14 Dauphin 0,2 ± 0,9 

(plasma)  

Dauphin 0,1 ± 0,4 

(entier)  

Houde et al., 2006 

Poisson/Zooplancton Entier 9,1–10  Houde et al., 2006 

Ours polaire /Phoque annelé 

(Arctique) 

Foie 16,7  Riget et al., 2013  

(comme indiqué dans 

ECHA 2017a) 

Poisson/Chironomidés  Filet/ entier 1,43–4,70  Babut et al., 2017  

Étude menées sur des cochons Entier /viande/ Foie 13,1–48  Numata et al., 2014 

Benthique (sole/poisson 

plat/crabe/palourde et 

polychètes) 

Entier  4,3 Munoz et al., 2017 

Bentho-pélagique(démersal : 

prédateurs supérieurs, loup de 

mer et maigre) 

Entier  1,5 Munoz et al., 2017 

62. Les études portant sur l’amplification trophique du PFHxS dans les réseaux alimentaires sont 

limitées. Les FAT ont été estimés dans un réseau trophique marin, en utilisant des calculs basés sur les 

taux plasmatiques et sur les taux estimés pour le corps entier (Houde et al., 2006). Les chiffres obtenus 

se situaient dans une fourchette allant de 0,2 ± 0,9 à 0,1 ± 0,4 avec, toutefois, de fortes variations qui 

se traduisent par des erreurs types plus grandes que les FAT correspondants. Un certain nombre de 

facteurs peuvent influer sur les résultats, notamment la température, la période de l’échantillonnage, le 

statut de reproduction, la migration, l’âge, et la méthode de calcul, qui peut porter sur un tissu ou sur le 

corps entier (Borgå et al., 2012 ; Franklin, 2016). Dans une étude récente, deux sous-réseaux 

trophiques estuariens interdépendants ont été examinés. Les FAT indiqués pour le PFHxS étaient de 

4,3 dans le réseau benthique et de 1,5 dans le réseau bentho-pélagique (Munoz et al., 2017 ; voir 

tableau 4 ci-dessus).  

63. Outre les FBA et les FAT, il est utile d’avoir également recours à la demi-vie d’élimination 

comme indicateur du potentiel de bioaccumulation qui devrait être considéré dans une évaluation de la 

valeur probante de bioaccumulation (Franklin, 2016). La demi-vie moyenne du PFHxS, du SPFO et du 

APFO chez l’homme est de 8,5, 5,4 et 3,8 ans, respectivement. La demi-vie du PFHxS est donc 

approximativement 1,5 fois plus longue que celle du SPFO. La demi-vie d’élimination a également été 

relevée chez d’autres espèces (Sundstrom et al., 2012). La demi-vie signalée du PFHxS chez les 

hommes est en moyenne de 8,5 ans (fourchette 2,2-27 ans) (Olsen et al., 2007). Toutefois, des 

estimations atteignant 35 ans ont été faites (voir le tableau 3 du document 

UNEP/POPS/POPRC.14/INF.4), la valeur la plus élevée parmi toutes les PFAS pour lesquelles des 

données sont disponibles. La demi-vie du PFHxS est comparable aux demi-vies d’élimination les plus 

longues enregistrées chez l’être humain pour les substances persistantes, bioaccumulables et toxiques 

(PBT)/vPvB et POP connus, tels que certains polychlorobiphényles (PCB) (ECHA, 2017a). La demi-

vie d’élimination sérique du PFHxS, du SPFO et de l’APFO a été mesurée chez 26 ouvriers à la 

retraite (22 hommes et 2 femmes) d’une usine de produits chimiques (Olsen et al., 2007). ’Cependant, 

les études pharmacocinétiques chez les espèces non humaines ont démontré que les demi-vies 

d’élimination sérique du PFHxS peuvent varier considérablement d’une espèce à l’autre (Sundstrom et 

al., 2012 ; Numata et al., 2014) et, dans certains cas, entre les sexes au sein d’une même espèce 

(Hundley et al., 2006 ; Sundstrom et al., 2012). Elles sont toutefois généralement beaucoup plus 

courtes que les demi-vies d’élimination sérique observées chez l’être humain. En outre, chez l’être 

humain, la menstruation chez les femmes ainsi que l’accouchement ont une incidence sur les temps 
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d’élimination sériques (Gomis et al., 2017).  

64. Le caractère propre à chaque espèce et à chaque sexe de l’élimination du PFHxS est clairement 

manifeste dans l’étude menée par Sundstrom et al., 2012. L’élimination sérique y était étudiée chez 

des rats mâles et femelles, les résultats montrant que les femelles éliminaient le PFHxS beaucoup plus 

efficacement que les mâles. De plus, l’élimination du PFHxS semblait plus efficace chez les rats et les 

souris que chez les singes (Sundstrom et al., 2012). Voir le tableau 3 (UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4) 

pour une comparaison des demi-vies. Le PFHxS se lie fortement aux protéines plasmatiques (Kim et 

al., 2017 ; Jones et al., 2003) et les études pharmacocinétiques ont révélé que certaines PFAS 

interagissent avec les protéines (par exemple l’albumine, les protéines de liaison aux acides gras du 

foie, les transporteurs d’anions organiques) et que leur élimination est fonction de l’espèce, du genre et 

de la longueur de chaine (Andersen et al., 2008 ; Ng et Hungerbuhler, 2014). 

65. La capacité d’une substance chimique à se lier fortement aux protéines sanguines ainsi que la 

faible élimination et la lente excrétion via les urines ont récemment été proposées comme les meilleurs 

facteurs de prévisibilité d’un potentiel de bioaccumulation et d’une longue demi-vie de la substance 

(Tonnelier et al., 2012). Dans une étude menée sur des cochons auxquels on administrait de la 

nourriture contaminée par des PFAS, c’est le PFHxS qui avait l’excrétion urinaire la plus lente et la 

demi-vie sérique la plus élevée parmi les PFAS étudiés (Numata et al., 2014). En outre, le plasma 

sanguin contenait la plus grande quantité de PFHxS non excrété. Il est intéressant de noter que les 

études menées sur des vaches ont révélé un profil différent de répartition du PFHxS dans le sang, le 

foie et les tissus comestibles (Kowalczyk et al., 2013). Chez les vaches laitières, les tissus musculaires 

contenaient les concentrations les plus élevées de PFHxS, indiquant une tendance moindre du PFHxS 

à s’accumuler dans le plasma qu’il n’a été observé chez les cochons (Numata et al., 2014). En outre, 

dans l’étude sur les vaches laitières, le PFHxS était détecté dans les urines et dans le lait pendant la 

période d’expérimentation, ce qui montre un taux d’élimination plus élevé chez les vaches que chez les 

cochons. Ces études indiquent que l’élimination du PFHxS et d’autres PFAS, ainsi que leur 

distribution dans les tissus, sont spécifiques à l’espèce.  

66. ’’Dans une étude d’autopsie humaine réalisée en Espagne, on a trouvé du PFHxS dans tous les 

organes/tissus (population générale) étudiés, à savoir le foie, les reins, les os, le cerveau et les 

poumons, les niveaux les plus élevées ayant été observés dans les poumons et les reins, et la plus haute 

fréquence de détection dans les poumons (43 %) (Perez et al., 2013). On trouve les concentrations les 

plus élevées de PFHxS dans le sang, le foie, les reins et les poumons. Le transfert dans le lait maternel 

semble être une voie d’élimination importante pendant l’allaitement. Des analyses de l’évolution dans 

le temps indiquent que le potentiel de bioaccumulation du PFHxS chez l’être humain peut être plus 

élevé que celui du SPFO (ECHA, 2017a). 

 2.2.4 Potentiel de propagation à longue distance dans l’environnement 

67. Le potentiel de propagation à longue distance du PFHxS a été examiné dans le dossier 

proposant la substance pour inscription (UNEP/POPS/POPRC.13/4). Les données à l’appui d’une 

propagation à longue distance montrent que le PFHxS est présent dans divers compartiments 

environnementaux dans des régions reculées de l’Arctique, notamment dans l’air, la neige, et le sol, 

ainsi que dans le biote (notamment chez l’être humain). Dans l’Antarctique, le PFHxS a été trouvé 

dans le biote et dans la neige, ce qui renforce les résultats selon lesquels le PFHxS peut être transporté 

sur de longues distances loin de sa source primaire. Pour les données de surveillance de l’Arctique et 

de l’Antarctique, voir UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4, tableaux 1.1, 1.2 et 1.3 pour les milieux 

biotiques et tableau 1.4 pour les milieux abiotiques. 

68. Si les scientifiques s’accordent à considérer que les PFAS sont propagés à longue distance 

dans l’environnement, les voies régissant la propagation à longue distance dans l’environnement de 

chaque PFAS dépendent des propriétés physicochimiques de la substance et de l’emplacement 

géographique (Butt et al., 2010 ; Ahrens et al., 2011 ; Rankin et al., 2016). Parmi les processus qui 

propagent le PFHxS, ses sels et les composés apparentés jusqu’à l’environnement arctique, on peut 

citer le transport direct des composés dans l’air ou dans l’eau et/ou le transport indirect de composés 

précurseurs volatils et semi-volatils neutres qui peuvent se dégrader par oxydation atmosphérique ou 

par dégradation biologique (Butt et al., 2010 ; Ahrens et al., 2011 ; Alava et al., 2015, Wang et al., 

2015 ; Rauert et al., 2018a,b). Le PFHxS détecté dans des échantillons environnementaux de régions 

reculées peut donc être, en partie, le produit de la dégradation biologique ou abiotique de tels 

précurseurs, avant ou après leur dépôt (D’Eon et al., 2006 ; Xu et al., 2004 ; Tomy et al., 2004). En 

outre, des apports issus d’activités anthropiques au niveau local peuvent être une autre source de 

PFHxS dans les régions arctiques (étudié dans Butt et al., 2010). Une étude récente a mesuré les PFAS 

(y compris le PFHxS) dans un certain nombre de matrices du Svalbard dans l’Arctique norvégien, dans 

des lieux proches, mais aussi reculés, et constaté que la quantité de PFHxS détectée dépendait de la 

distance entre le site d’échantillonnage et les sources locales telles que les sites d’entraînement à la 
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lutte anti-incendie. Les niveaux mesurés sur les sites de référence se sont révélés peu élevés et la 

contamination de l’eau mer près des zones portuaires était également faible (PFHxS 0,005 ng/L). Les 

auteurs ont par conséquent conclu que les sources potentielles locales de PFAS ne contribuent pas 

encore de manière importante à la pollution locale marine et terrestre (Skaar et al., 2018).  

69. Des données récentes recueillies dans le Svalbard indiquent que les niveaux de PFAS détectés 

chez les ours polaires ne sont vraisemblablement pas dus aux sources locales, mais plutôt aux 

émissions globales. Les concentrations de PFAS chez les ours polaires étaient plus élevées (30–35 %) 

chez les animaux qui ont un domaine vital plus étendu (les ours du grand large) que chez ceux qui 

vivent dans les zones côtières proches (Tartu et al., 2018). En outre, il a été montré en utilisant 

l’analyse isotopique que les ours polaires dont le domaine vital est plus étendu consomment davantage 

d’aliments marins que ceux qui vivent près des côtes, dont une large proportion de l’alimentation est 

constituée d’aliments terrestres (Tartu et al., 2017b ; 2018). Dans les zones où l’étendue de glace de 

mer est plus grande, telles que celles utilisées par les ours du grand large, les niveaux 

environnementaux de PFAS étaient susceptibles d’être plus élevés que dans les zones avec moins de 

glace de mer, telles que la côte de Svalbard. La corrélation positive entre les concentrations de PFAS 

chez les ours polaires et la longitude de leur domaine vital concordent avec les résultats d’une étude 

qui a montré que les concentrations de PFAS dans les œufs de mouettes blanches de colonies situées 

plus à l’est sur l’archipel François-Joseph étaient légèrement plus élevées que les concentrations dans 

les œufs au Svalbard (Miljeteig et al., 2009). 

70. Le PFHxS est hydrosoluble et transporté par l’eau jusqu’à des régions reculées. Yamashita et 

al., 2005, ont décrit pour la première fois la présence à l’échelle mondiale de PFHxS et d’autres PFAS 

dans les eaux de pleine mer. Depuis, un certain nombre d’études ont signalé la détection fréquente de 

PFHxS en haute mer et dans les eaux côtières du monde entier (examiné dans Butt et al., 2010 ; 

González-Gaya et al., 2014 ; Rosenberg et al., 2008 ; Busch et al., 2010 ; Benskin et al., 2012 ; Zhao 

et al., 2012 ; Ahrens et al., 2010 ; Wei et al., 2007 ; Brumovský et al., 2016). Un certain nombre 

d’études ont indiqué la détection de PFHxS dans l’eau de mer de l’Arctique (Caliebe et al., 2005 cité 

dans González-Gaya et al., 2014 ; Rosenberg et al., 2008 ; Busch et al., 2010 ; Cai et al., 2012 ; 

Benskin et al., 2012 ; Zhao et al., 2012 ; Yeung et al., 2017). En revanche, il a été suggéré que le 

transport océanique à longue distance du PFHxS et d’autres PFAS jusqu’à l’Antarctique a été plus 

limité. Les courants océaniques et les effets de dilution qui y sont liés provoquent une baisse du 

gradient de concentration de l’Europe du Nord à l’Océan atlantique Sud (Ahrens et al., 2010), ce qui 

explique les concentrations plus faibles détectées dans l’océan Austral. D’autres explications possibles 

indiquées incluent la distance éloignée des régions sources majeures dans l’hémisphère nord, une 

fabrication chimique limitée de PFAS dans l’hémisphère sud, une faible efficacité de l’apport jusqu’à 

l’Antarctique par la voie atmosphérique et un faible rendement de PFSA ioniques produits par 

l’oxydation atmosphérique (Bengtsson Nash et al., 2010 ; Alava et al., 2015).  

71. La fréquence et les niveaux plus élevés de PFHxS détectés dans les eaux océaniques, par 

comparaison avec les mesures relevées pour l’air, ainsi que son hydrosolubilité relativement élevée, 

indiquent que les courants océaniques constituent l’une des principales voies de transport du PFHxS 

jusqu’à des régions reculées (analysé dans UNEP/POPS/POPRC.13/4). L’océan joue un rôle de 

réservoir à long terme de PFAS. L’apport de PFHxS vers l’Arctique se poursuivra donc 

vraisemblablement pendant longtemps, d’autant plus que le volume des masses d’eau de l’Atlantique 

transportées vers le nord a augmenté au cours des deux dernières décennies (Hansen et al., 2015 ; 

Routti et al., 2017 ; UNEP/POPS/POPRC.13/4). En outre, Llorca et al., 2012, ont prévu en utilisant le 

résultat de la modélisation de Lohmann et al. (2007) que le PFHxS, comme la plupart des autres acides 

perfluoroalkylés, est un « nageur », c’est-à-dire une substance chimique qui devrait subir une 

propagation à longue distance dans l’eau.  

72. La présence de PFHxS dans l’air et dans la neige de l’Arctique montre qu’une propagation 

atmosphérique à longue distance du PFHxS et/ou des composés apparentés se produit (Theobald et al., 

2007 cité dans Butt et al., 2010 ; Stock et al., 2007 ; Genualdi et al., 2010 ; Butt et al., 2010 ; Wong et 

al., 2018 ; Agence norvégienne pour l’environnement M-757, 2017b). Selon une étude récente 

indiquant une augmentation significative des concentrations atmosphériques de PFHxS (p0.006) dans 

l’Arctique canadien et norvégien sur la période 2009-2015, une augmentation de la propagation à 

longue distance s’est produite (Rauert et al., 2018a). Le PFHxS a également été détecté récemment 

dans l’air dans des endroits reculés de la région de l’Amérique latine et des Caraïbes (Rauert et al., 

2018b). En outre, des niveaux plus élevés de PFHxS ont été détectés dans les eaux côtières du 

Groenland comparés aux niveaux relevés dans l’eau de mer, résultat imputable aux précipitations au 

niveau du Groenland continental, sous forme de pluie, de neige et/ou de neige fondante (Busch et al., 

2010). Une source atmosphérique pourrait être les composés apparentés neutres, comme pour c’est le 

cas pour les PFBS et SPFO (Martin et al., 2006 ; D’Eon et al., 2006). Un certain nombre d’études 



UNEP/POPS/POPRC.14/6/Add.1 

21 

démontrent que les précurseurs du PFSA sont transportés par l’air et se dégradent, par exemple, en 

PFBS ou SPFO (Stock et al., 2007 ; Dreyer et al., 2009 ; Del Vento et al., 2012) et, très 

vraisemblablement, en PFHxS également. Le potentiel de propagation atmosphérique à longue 

distance du PFHxS dans l’environnement est en outre corroboré par la détection de PFHxS dans du 

lichen de la péninsule Antarctique. Les lichens accumulent les polluants de l’air et sont utilisés comme 

indicateurs biologiques de la pollution atmosphérique (Augusto et al., 2013). Le PFHxS a également 

été détecté dans les plumes d’un oiseau du genre Accipiter dans les zones rurales du Tibet (Li et al., 

2017). Cet argument se trouve renforcé par la détection de quantités croissantes de PFHxS pendant la 

fonte des neiges (Codling et al., 2014 ; Meyer et al., 2011) et la détection de PFHxS dans l’eau de 

pluie (Eschauzier et al .2010). Pour plus de détails, voir la section 2.2.2. 

73. Des études récentes menées chez les ours polaires de l’Arctique norvégien ont montré que les 

niveaux de PFSA (PFSA ; PFHxS et SPFO) étaient supérieurs à ceux des autres POP déjà 

réglementés. Les concentrations totales (ng/g poids humide) étaient de 264,35±12,45 pour les PFSA 

(PFHxS 30 ng/g poids humide ; SPFO 233 ng/g poids humide), de 39,98±3,84 ng/g poids humide pour 

les PCB, et de 0,18±0,01 ng/g poids humide pour les PBDE (Bourgeon et al., 2017). Dans ces 

études, la concentration de PFHxS est donc similaire aux concentrations totales en PCB. De manière 

générale, les taux de SPFO détectés chez les animaux de l’Arctique norvégien sont de 2 à 18 fois 

supérieurs aux taux de PFHxS, et la quantité de PFHxS est de 2 à 7 fois supérieure à la quantité 

d’APFO (Miljeteig et al., 2009 ; Bytningsvik et al., 2012 ; Aas et al., 2014 ; Routti et al., 2017).  

74. En résumé, des éléments probants montrent que le PFHxS est transporté jusqu’à des régions 

reculées par l’eau et les courants océaniques et des éléments indiquent également une propagation à 

longue distance par transport atmosphérique du PFHxS et de ses précurseurs. 

 2.3 Exposition 

 2.3.1 Niveaux et tendances dans l’environnement 

75. La surveillance environnementale montre que le PFHxS est omniprésent dans 

l’environnement. De nombreuses études ont signalé la détection de PFHxS au niveau mondial dans des 

compartiments tels que les eaux de surface, les eaux des profondeurs océaniques, l’eau potable, les 

effluents de stations de traitement des eaux, les sédiments, les eaux souterraines, les sols, 

l’atmosphère, les poussières ainsi que les biotes et les êtres humains (ECHA2017a, annexe II, 

tableau 13 ; tableaux 1.1–1.12 dans UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4). La dégradation des substances 

apparentées au PFHxS peut s’ajouter à l’exposition totale. Il existe vraisemblablement de nombreux 

précurseurs, dont bon nombre sont inconnus. La quantification de ces substances est un problème dans 

la mesure où des normes analytiques commerciales sont rarement disponibles.  

76. Les fortes concentrations de PFHxS mesurées dans l’environnement se trouvent dans des 

zones urbaines et/ou industrielles, aussi bien en termes de matrices biotiques qu’abiotiques (Gewurst et 

al., 2013 ; Ma et al., 2018). En Chine, le PFHxS (taux compris entre 45,9–351 ng/L) s’est révélé être la 

PFAS prédominante dans les eaux du lac Tai et ses rivières (Ma et al., 2018). Les rivières sont 

considérées comme étant la principale voie de pénétration du PFHxS dans le lac, certaines d’entre elles 

recueillant principalement les eaux d’écoulement des villes relativement grandes abritant des usines 

utilisant des PFAS. Le niveau de PFHxS dans le lac a augmenté sur la période allant de 2009 à 2014 

alors que les niveaux d’APFO et de SPFO sont restés sensiblement les mêmes, ce qui peut indiquer 

une utilisation directe accrue de PFHxS et/ou de composés apparentés (Ma et al., 2018).  

77. De nombreuses études ont fait état d’une contamination de l’environnement due à l’utilisation 

d’AFFF à base d’agents tensioactifs fluorés (examiné dans Dauchy et al., 2017). Le PFHxS et/ou ses 

composés apparentés peuvent être présents dans ces mousses, soit en tant que contaminants non 

intentionnels dus à l’utilisation de SPFO, soit en tant qu’ingrédients ajoutés, vraisemblablement sous 

forme de dérivés de FHxSA (Barzen-Hanson et al., 2017 ; D’Agostino & Mabury, 2017). Au Canada, 

on a trouvé du PFHxS dans diverses matrices, notamment dans les eaux de surface urbaines et rurales, 

l’air, les eaux de l’océan Arctique et les sédiments (peu souvent) dans des sites contaminés et non 

contaminés par des AFFF (D’Agostino et Mabury 2017 ; Lescord et al., 2015 ; Wong et al., 2018 ; 

Genualdi et al., 2010 ; Gewurtz et al., 2013). Le PFHxS a été détecté dans les eaux souterraines et de 

surface à proximité des aéroports et des installations de métallisation, dans les eaux de surface à 

proximité de stations d’épuration des eaux usées, et dans les boues et l’eau des affluents/effluents 

d’installations de gestion des déchets en Suède (Ericson Jogsten et Yeung, 2017 ; Eriksson et al., 

2017 ; Agence norvégienne pour l’environnement M-806, 2017c ; Swedish EPA, 2016 ; Hu et al., 

2016). Aux Pays-Bas, du PFHxS (0,3 – 25 pg/L) provenant vraisemblablement du transport 

atmosphérique de précurseurs a été détecté dans les eaux de pluie infiltrées (Eschauzier et al., 2010). 
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78. Selon un certain nombre d’études, la contamination dans des zones limitées (telles que 

manteau nival ou l’eau de fonte) peut être attribuée à une propagation à longue distance dans 

l’environnement (Zhao et al., 2012 ; Routti et al., 2017 ; Codling et al., 2014 ; Kwok et al., 2013 ; 

Yeung et al., 2017 ; Li et al., 2017). Par exemple, du PFHxS a été détecté dans le manteau nival dans 

une région reculée du nord de la Suède (Codling et al., 2014), dans la neige et les eaux de surface au 

Svalbard en Norvège (Kwok et al., 2013) et dans les eaux océaniques de surface en Arctique et en 

Antarctique (Zhao et al., 2012). Dans une étude menée par Yeung et al., 2017, du PFHxS a été détecté 

dans la neige/l’eau des mares de fonte ainsi que dans les eaux océaniques des régions arctiques.  

79. En outre, des études récentes montrent que les ours polaires sont, de toutes les espèces, celle 

qui présente les plus fortes concentrations de PFHxS, lequel constitue la troisième PFAS la plus 

abondante dans leurs tissus (Tartu et al., 2017a ; Routti et al., 2017 ; Agence norvégienne pour 

l’environnement 2017d, M-817/2017 ; tableau 1.3 dans UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4). De même, 

pour les ours polaires de la Baie d’Hudson au Canada, le PFHxS arrivait au deuxième rang après le 

SPFO en termes de concentrations dans le foie (Letcher et al., 2018). Dans le plasma des ours polaires 

du Svalbard (Norvège), les taux de PFHxS étaient compris entre 4,9 et 70 ng/g poids humide pour la 

période allant de 2000 à 2014 (Routti et al., 2017). Les concentrations relevées chez les ours polaires 

du Svalbard sont similaires à celles qui ont été mesurées chez des êtres humains vivant à proximité 

d’une usine de fabrication de substances fluorées en Chine (ces dernières étant d’un ordre de grandeur 

supérieures aux concentrations mesurées chez la population générale en Chine) (Fu et al., 2015). Les 

taux de PFHxS mesurés chez les ours polaires ont nettement diminué entre 2003 et 2009 (-8,8 %, à 

partir de 12,5 % jusqu’à 4,8 % dans un intervalle de confiance de 95 %), tandis que la variation 

annuelle durant la période 2009-2014était de +5 % Cependant, cette variation ’ n’était pas significative 

dans l’intervalle de confiance de 95 %. La variation annuelle se situait entre -1 % et +11 % dans 

l’intervalle de confiance de 95 % (Routti et al., 2017’). Les auteurs estiment en outre que la chute dans 

les concentrations de PFAS par suite de l’abandon des perfluoroalkylsulfonates en C6-8 était due à une 

diminution du transport de précurseurs volatils par voie éolienne, alors que l’augmentation récente des 

niveaux de PFHxS est très vraisemblablement due au transport océanique des PFAS, beaucoup plus 

lent (Routti et al., 2017). Cependant, une étude des concentrations atmosphériques de PFHxS dans 

l’Arctique norvégien a révélé que des quantités appréciable et croissantes (0.007 – 2.2 pg/m3 ; 

p0.006) ont été détectées de 2009 à 2015 (Rauert et al., 2018a). Ces résultats s’accordent avec 

l’augmentation des niveaux mesurés chez les ours polaires, décrite ci-dessus dans Routti et al. (2017). 

Dans l’étude réalisée par Routti et al., les niveaux de PFHxS relevés dans le foie de renards arctiques 

entre 1997 et 2014 se situaient dans la fourchette 0.05–139 ng/g poids humide. Les concentrations de 

PFHxS relevées chez les renards arctiques ont diminué de 11 % par an de 2002 à 2014, et la variation 

annuelle avec une probabilité de 95 % était comprise entre -17 % et -5 %. Les tendances observées 

pour le PFHxS chez les ours polaires et chez les renards arctiques étaient similaires avant et après 

qu’elles aient été corrigées pour refléter la variation liée au climat dans les habitudes alimentaires et la 

disponibilité des aliments, le premier facteur reflétant les tendances réelles chez les animaux et le 

deuxième reflétant les tendances dans leur réseau trophique.  

80. Les résultats indiquent que les concentrations de PFAS chez les ours polaires et les renards 

arctiques sont principalement affectées par les émissions. Dans une étude antérieure menée chez des 

ours polaires dans cinq endroits de l’Arctique nord-américain et deux endroits de l’Arctique européen 

ainsi qu’au Groenland, le PFHxS était détecté chez les ours polaires dans l’ensemble des endroits 

(Smithwick et al., 2005a,b). Chez les ours du Svalbard, dans l’Arctique européen, une concentration 

moyenne de 2940 ng/g (fourchette de 2 260 à 4 430 ng/g poids humide) a été détectée dans le foie, ce 

qui, à notre connaissance, est la concentration la plus élevée de PFHxS mesurée chez des ours polaires. 

Chez ceux de l’est du Groenland et dans des échantillons collectés en 2006, une étude menée sur la 

distribution dans les tissus a montré que les niveaux de PFHxS étaient les plus élevés dans le foie, 

suivis du sang, puis du cerveau, des muscles et des tissus adipeux, mais étaient systématiquement de 

deux ordres de grandeur inférieurs aux niveaux de SPFO. Pour le PFHxS, les concentrations étaient de 

loin les plus élevées dans le foie (30,9 ± 2,1 ng/g) et le sang (18,0 ± 1,1 ng/g), et celles mesurées dans 

le cerveau, les muscles et les tissus adipeux étaient sensiblement les mêmes (1,37 ± 0,10 ; 1,87 ± 0,1 ; 

1,55 ± 0,20 ng/g, respectivement). Dans le foie, les valeurs étaient nettement plus élevées chez les 

femelles, ce qui peut être dû, selon les auteurs, à une distribution des sexes non homogène (14 mâles et 

6 femelles) et au nombre limité d’études portant sur les femelles (Greaves et al., 2012). Dans une étude 

complémentaire portant sur diverses régions du cerveau des mêmes ours polaires, les concentrations de 

PFHxS étaient systématiquement les mêmes dans l’ensemble du cerveau (Greaves et al., 2013). 

D’autres études ont également détecté du PFHxS chez des mammifères marins (Fair et al., 2012). Voir 

tableaux 1.1 – 1.4 dans UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4 pour des données supplémentaires sur les 

niveaux d’exposition dans les régions reculées et dans d’autres régions.  
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81. Un certain nombre d’études ont signalé des tendances temporelles pour le PFHxS dans 

diverses espèces et matrices. Cependant, ces données présentent des divergences, les tendances étant à 

la hausse (Rauert et al., 2018a ; Holmstrom et al., 2010), à la baisse (Lam et al., 2016 ; Huber et al., 

2012), et sans évolution particulière (Routti et al., 2017 ; Ullah et al., 2014; Roos et al., 2013). Dans un 

examen systématique des études de tendance, la plupart des données sur le PFHxS ne montraient 

aucune évolution significative même si des tendances à la hausse ou à la baisse étaient observées dans 

quelques matrices et régions (Land et al., 2018). Cependant, comme il a été mentionné plus haut, 

l’évolution des concentrations de PFHxS fait apparaître une variation annuelle de 5 % (bien que non 

significative dans l’intervalle de confiance à 95 %) chez les ours polaires de l’Arctique européen 

(Svalbard, Norvège) sur la période de 2010 à 2014, alors qu’elle est à la baisse chez les renards 

arctiques de cette région (Routti et al., 2017). La tendance observée chez les ours polaires (Routti et 

al., 2017) concorde avec une étude récente indiquant des tendances à la hausse dans l’air arctique 

durant la même période (Rauert et al., 2018a). La tendance temporelle dans chaque cas dépend donc 

très vraisemblablement des sources d’émission, de l’alimentation (terrestre, marine) et de l’endroit 

(urbain ou rural), entre autres facteurs. 

 2.3.2 Exposition humaine 

82. Les voies d’exposition aux PFAS, notamment aux PFHxS, incluent les poussières intérieures, 

l’alimentation, l’eau de boisson et l’air intérieur/extérieur (ECHA 2017a ; tableaux 1.4 et 1.6 à 1.8 

dans UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4). Le PFHxS, avec le SPFO et l’APFO, est la PFAS la plus 

fréquemment détectée dans des échantillons sanguins de la population générale au niveau mondial 

(ECHA 2017a, annexe II, tableau 14 ; Tableau 1.10 dans UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4) et est 

présent dans le sang du cordon ombilical et le lait maternel (Kärrman et al., 2007 ; Gützkow et al., 

2012). Le PFHxS est transmis au fœtus à travers le placenta chez les humains et est excrété via la 

lactation. Le lait maternel peut donc être une source importante d’exposition pour les nourrissons 

allaités. Des facteurs liés au mode de vie contribuent à l’exposition : la consommation d’aliments cuits 

au micro-ondes et la faible fréquence du dépoussiérage intérieur à l’aspirateur sont liés à des taux 

sériques de PFHxS et autres PFAS plus élevés (Siebenaler et al., 2017),  ainsi que l’utilisation 

fréquente d’ustensiles de cuisine en TPFE, d’aliments préchauffés emballés et de moquettes comme 

revêtement de sol (Hu et al., 2018), ou encore l’usage accru de produits antitaches (Kingsley et al 

2018).  

83. Un certain nombre d’études ont indiqué la présence de PFHxS dans des denrées alimentaires 

(EFSA 2012 ; Gebbink et al., 2015a ; Noorlander et al., 2011 ; Food Standards Australia New Zealand, 

2016 ; tableau 1.7 dans UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4). Dans une étude réalisée par la Suède, une 

diminution de l’exposition humaine par voie alimentaire a été observée sur la période de 1999 à 2010 

(de 55 à 20 pg/kg de poids corporel (p.c.)/jour), les œufs et le poisson représentant le plus gros apport 

dans l’exposition par voie alimentaire au PFHxS chez l’être humain (Gebbink et al., 2015a). Dans une 

étude menée aux Pays-Bas, les crustacés, les poissons maigres, la farine et le beurre (44, 23, 18 et 16 

pg/g poids sec, respectivement) présentaient les niveaux de PFHxS les plus élevés ; des concentrations 

faibles (<10 pg/g poids sec) étaient également trouvées dans les poissons gras, l’huile industrielle, les 

produits de boulangerie et le poulet (Noorlander et al., 2011). Les niveaux de PFHxS relevés dans 

2 948 échantillons de denrées alimentaires destinées à la consommation humaine vendues sur le 

marché européen étaient de 2 % pour les légumes, 21 % pour les fruits, 1 % pour la viande, 2 % pour 

les poissons et autres fruits de mer et 12 % pour l’eau potable (EFSA, 2012). Le projet PERFOOD a 

permis de mettre au point des outils analytiques robustes et fiables, y compris des matériaux de 

référence pour la détermination du PFAS, y compris du PFHxS, dans les produits alimentaires. Selon 

cette étude, la limite supérieure calculée de l’apport alimentaire pour différents pays européens se situe 

entre 35 et 105 pg/kg poids corporel par jour chez l’adulte et entre 69 et 329 pg/kg poids corporel par 

jour (estimations moyennes) chez l’enfant (https://ibed.fnwi.uva.nl/perfood/). Une étude de cohorte 

réalisée dans le nord de la Norvège pour évaluer la présence de polluants chez les mères et leurs 

enfants (Northern-Norway Mother-Child Contaminant Cohort Study, 2007–2009) a déterminé que les 

personnes consommant de grosses quantités de gibier présentaient des taux élevés de PFHxS, avec 

« une différence de 20 % entre le groupe ayant la consommation la plus forte et celui ayant la 

consommation la plus faible » (Berg et al., 2014, traduit par nos soins). Une étude utilisant des 

données de l’enquête nationale américaine sur l’examen de la santé et de la nutrition (enquête 

NHANES) réalisée en 2013-2014 chez les enfants âgés de trois à onze ans a établi que des taux 

sériques plus élevés de PFHxS étaient associes à la consommation de fruits et de jus de fruits (Jain 

2018). Des données indiquent par ailleurs que les matériaux d’emballage de denrées alimentaires 

constituent une source d’exposition humaine au PFHxS (Hu et al., 2018), de même que les aliments en 

conserve (Averina et al., 2018). 
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84. Une étude réalisée en Australie portant sur les taux de PFHxS dans des échantillons 

environnementaux provenant essentiellement de denrées alimentaires et d’eau prélevés sur des sites 

contaminés a trouvé les plus fortes concentrations maximales moyennes de PFHxS dans la viande 

bovine (13.31 μg/kg), la viande de lapin (4.94 μg/kg) et les œufs (4.27 μg/kg). Les autres aliments 

dans lesquels ont été détectés de fortes concentrations étaient les crustacés, le foie de poisson et la 

viande ovine (Food Standards Australia New Zealand, 2016).  

85. On estime que la consommation d’eau potable provenant de sources proches de zones 

contaminées ou situées dans ces zones est l’une des voies principales d’exposition aux PFAS pour 

l’être humain. Les études de biosurveillance humaine ont conclu que l’exposition au PFHxS (et autres 

PFAS) à travers l’eau de boisson peut mener à des taux sériques beaucoup plus élevés que chea les 

groupes non exposés, comme cela a été observé aux États-Unis, en Allemagne, en Suède et en Italie 

(Hu et al., 2016 ; Wilhelm et al., 2009 ; Li et al., 2018 ; Annexe E communiquée par le conseil des 

chimistes de la province de Trévise, en Italie. En Suède, l’exposition au PFHxS par l’eau de boisson a 

conduit à des taux sériques 180 fois plus élevés que chez le groupe de référence (Li et al., 2018). 

À partir de février 2014, l’Agence nationale suédoise de l’alimentation a réalisé une enquête sur l’eau 

potable en Suède. Les résultats indiquent qu’un peu plus d’un tiers de la population suédoise, soit 

3,6 millions de personnes, obtiennent leur eau potable d’une source contaminée par des PFAS, 

notamment le PFHxS (Banzhaf et al., 2017). En 2010-2015 aux États-Unis, le PFHxS a été détecté 

dans l’eau potable de 23 États sur 134 sociétés de distribution d’eau desservant 5,5 millions de 

personnes (base de données sur l’eau potable du groupe de travail sur l’environnement EWG « EWG’s 

Tap Water Database »). Le PFHxS a été détecté dans plus de 200 échantillons de plus de 5 000 réseaux 

publics de distribution d’eau testés pour leurs teneurs en PFAS aux États-Unis (Guelfo et Adamson, 

2018). Une contamination de l’eau du robinet par le PFHxS à des niveaux faibles a été observée 

mondialement (Mak et al. 2009 ; Kabore et al., 2018 ; Zafeiraki et al., 2015 ; Boiteux et al., 2012 ; 

Ericson et al., 2009, voir tableau 1.6 dans UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4 pour plus de détails).  

86. L’exposition peut également avoir lieu par l’intermédiaire de l’air intérieur, en particulier via 

les particules en suspension. Chez un ménage canadien, dont les moquettes avaient été régulièrement 

traitées avec des formulations Scotchgard au cours des 20 années précédentes, la moquette dans la 

pièce principale contenait environ 3 000 ng/g de PFHxS et les taux sanguins mesurés chez les 

membres de la famille étaient compris entre 27,3 et 423 ng/mL, le plus jeune enfant présentant les taux 

les plus élevés (Beesoon et al., 2012). Dans une étude menée aux États-Unis, Hu et al. ont également 

signalé une corrélation entre les sols partiellement ou intégralement recouverts de moquette et une 

augmentation de 37,2 % des taux sériques de PFHxS chez les enfants (Hu et al., 2018). En outre, les 

taux sériques de PFHxS relevés lors de la visite des 8 ans chez des enfants participant à l’étude 

américaine sur les mesures environnementales et les effets sur la santé (« Health Outcomes and 

Measures of the Environment ») étaient 33 % plus élevés chez ceux qui indiquaient avoir déjà utilisé 

des produits antitaches, par rapport à ceux qui n’en avaient jamais utilisé (Kingsley et al., 2018). Une 

étude canadienne (Kup.c.abo et al., 2005) met en évidence un taux médian de 23,1 ng/g dans les 

poussières de l’environnement intérieur et de 45,5 ng/g dans les habitations et les crèches aux États-

Unis (Strynar et Lindstrom 2008). Récemment, les niveaux de PFHxS relevés dans les poussières d’un 

magasin de mobilier et d’un hôtel en Norvège étaient compris entre 600 et 2 300 ng/g. Le PFHxS était 

la PFAS majoritaire de l’échantillon avec le 6:2 diPAP, trouvé à des niveaux également élevés compris 

dans la fourchette 330–3300 ng/g (Agence norvégienne pour l’environnement, rapport M-806/2017c). 

Voir aussi tableau 1.9 dans UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4 pour plus de détails sur la détection de 

PFHxS dans les produits. 

87. Le PFHxS a été détecté mondialement chez l’être humain, avec des taux élevés (1790 μg/L 

dans le sérum sanguin) relevés chez les personnes consommant de l’eau de boisson contaminée au 

PFHxS (Li et al., 2018). Les taux sériques sont compris dans la fourchette <1–1790 μg/L, (ECHA 

2017a, annexe II, tableau 14 ; tableau 1.10 dans UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4). Le taux de détection 

du PFHxS était supérieur à 98 % chez les femmes enceintes dans des cohortes de naissances de 

Shanghai, du nord de la Norvège, du Groenland et deux du Danemark (Bjerregaard-Olesen et al., 

2017). On a détecté du PFHxS dans chaque échantillon de sang maternel ainsi que de sang total et de 

plasma du cordon ombilical dans une étude menée sur des femmes et leurs nouveaux nés (n=7) de 

Russie arctique (Hanssen et al., 2013). Une différence marquée dans l’élimination a été observée entre 

les hommes et les femmes, les femmes âgées de 15 à 50 ans excrétant le PFHxS de manière plus 

efficace que les hommes, avec des demi-vies de 4,7 et 7,4 ans, respectivement (Li et al., 2018). 
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88. De plus, le PFHxS a été détecté dans le sang du cordon ombilical (ECHA 2017a, annexe II, 

tableau 14 ; tableau 1.11 dans UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4) et semble être transmis à l’embryon 

dans une mesure plus importante que celle signalée pour le SPFO (Kim et al., 2011 ; Gützkow et al., 

2012 ; Pan et al., 2017). La sérumalbumine du cordon était un facteur positif pour une plus grande 

efficacité du transfert, alors que l’albumine du plasma maternel était un facteur négatif (Pan et al., 

2017).  

89. Les nourrissons sont également exposés au PFHxS via le lait maternel ; toutefois, l’efficacité 

du transfert de PFHxS du sang au lait maternel semble moindre que pour le SPFO (Kim et al., 2011 ; 

Mogensen et al., 2015). Après les premiers six mois, les taux sériques chez les nourrissons étaient 

multipliés par 4 et par 3,5 pour le SPFO et le PFHxS, respectivement, pour ce qui est du sang du 

cordon ombilical (Fromme et al., 2010, Winkens et al. 2017). On a détecté du PFHxS dans plus de 

70 % des échantillons de lait maternel analysés au Japon, en Malaisie, aux Philippines et au Vietnam à 

des concentrations moyennes comprises entre 6,45 (Malaisie) et 15,8 (Philippines) pg/mL (Tao et al., 

2008). D’autres études indiquent des niveaux se trouvant dans la fourchette <0,005 – 0,3 ug/L (ECHA 

2017a, annexe II, tableau 14 ; tableau 1.12 dans UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4). L’allaitement peut 

être une voie efficace d’élimination du PFHxS du sang maternel. Des comparaisons de taux sériques 

effectuées entre des femmes qui allaitaient leurs enfants et des femmes qui ne le faisaient pas ont 

montré que l’allaitement réduisait de manière significative les taux sériques de PFHxS, SPFO et APFO 

chez la mère (Bjermo et al., 2013 ; Brandtsæter et al., 2013 ; Papadopoulou et al., 2015). Une 

réduction de 3 % des taux sériques de SPFO et d’APFO et de 1% des taux de PFHxS par mois 

d’allaitement a fréquemment été observée chez la mère (Kim et al., 2011). Dans une étude de 

surveillance réalisée en Suède, les taux de PFHxS dans des échantillons de lait maternel de Stockholm 

et Gothenburg ont été analysés. Pour Stockholm, les concentrations de PFHxS (fourchette de pg/mL 

basse) ont augmenté sur l’ensemble de la période allant de 1972 à 2015, bien que, si l’on considère 

uniquement les 10 dernières années, il semble y avoir eu une diminution durant ces 10 ans pour 

Stockholm comme pour Gothenburg (Nyberg et al., 2017). Du PFHxS a été détecté chez tous les 

enfants âgés de 3 à 11 ans participant à l’enquête NHANES menée en 2013-2014, à des concentrations 

similaires à celles relevées pour les adultes et adolescents dans la même enquête. Ceci suggère une 

exposition courante au PFHxS ou à ses précurseurs au sein de la population des États-Unis et chez les 

enfants âgés de 3 à 11 ans, dont la plupart sont nés après l’abandon de l’utilisation du SPFO aux États-

Unis en 2002 (Ye et al., 2018).  

90. Dans une étude de la tendance temporelle des taux sériques de différentes PFAS chez des 

femmes primipares à Uppsala en Suède, une augmentation significative des taux sériques de PFHxS a 

été observée entre 1996 et 2010 (8,3 %/an), les concentrations atteignant approximativement 

6,5 ng/mL en 2010, soit le même niveau que pour le SPFO (Glynn et al., 2012 et informations à 

l’appui). Un temps de doublement de 11,7 ans a été observé pour le PFHxS chez le même groupe avec 

des échantillons prélevés de 1997 à 2012 (Gebbink et al. 2015b). Une tendance importante à la baisse 

a été observée pour le SPFO linéaire, à l’inverse du SPFO linéaire + ramifié, durant ladite période, 

mais seulement une réduction non significative a été relevée pour les PFHxS (Gebbink et al., 2015b). 

Il a par la suite été constaté que cela était dû à une contamination de l’eau potable provenant de 

l’utilisation de longue durée d’AFFF sur le site fermé d’un aéroport militaire (Gyllenhammar et al., 

2015). Les niveaux de PFHxS dans les eaux souterraines et l’eau potable étaient compris entre 16 ng/L 

(en amont de l’aéroport) et 690 ng/L (en aval de l’aéroport). La concentration dans le puits d’eau 

communal était de 83 ng/L. 

91. Dans la région d’Arnberg en Allemagne, un incident de grande ampleur de contamination de 

l’environnement par des PFAS s’est produit en 2006. Wilhelm et al. ont, en 2009, évalué les 

concentrations de certaines PFAS, notamment le PFHxS, dans des échantillons de sang humain 

prélevés avant la contamination (durant la période 1977–2004), et les concentrations plasmatiques de 

PFHxS avaient augmenté de manière régulière (p<0.001) de 1977 à 2004. Ces données contrastaient 

avec celles concernant le SPFO et l’APFO, qui étaient restées relativement stables, avec une légère 

augmentation pendant les 10-15 premières années, suivie d’une diminution à partir de  

1990-1995 environ. La concentration totale médiane de PFHxS pour l’entière période était de 1,7 μg/L 

(compris entre 0,5 et 4,6 μg/L).  

92. Dans une étude de biosurveillance humaine récemment effectuée dans la ville de Ronneby en 

Suède, des personnes ont été exposées à de fortes concentrations de PFAS, notamment de PFHxS 

(1700 ng/L en 2013) via l’eau potable provenant d’un aéroport militaire situé à proximité. Les niveaux 

de PFHxS étaient les plus élevés jamais enregistrés en Suède (277 ng/mL, fourchette 12–1660) (Li et 

al., 2018). 
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93. Une tendance à l’augmentation du PFHxS a également été observée dans des échantillons de 

sérum archivés en Norvège (Haug et al., 2009). Les taux sériques de PFHxS chez les hommes (âgés de 

40 à 50 ans) ont augmenté de 1976 jusqu’au début des années 1990, où une stabilisation a été observée 

jusqu’en 2006. Les concentrations de PFHxS étaient comprises entre un minimum de 0,1 μg/L en 1977 

et un maximum de 3,4 μg/L en 2000, la concentration relevée en 2006 étant de 1,4 μg/L. Aucune 

tendance temporelle particulière n’a été observée pour les PFHxS dans des échantillons de sérum 

archivés de deux villes allemandes prélevés de 1980 à 2010 (Yeung et al., 2013). Une baisse de 61 % a 

été observée pour les concentrations moyennes géométriques de PFHxS ajustées en fonction de l’âge 

et du sexe entre 2000-2001 et 2015 dans des échantillons de donneurs de sang adultes prélevés par la 

Croix-Rouge américaine (Olsen et al., 2017). Aucune baisse des taux sériques de PFHxS n’a été 

observée chez des femmes californiennes âgées de 50 à 80 ans entre 2011 et 2015, contrairement aux 

autres PFAS qui ont diminué de manière importante (Hurley et al., 2018), ce qui a également été mis 

en évidence en éliminant les données de participantes pour lesquelles une exposition par l’eau potable 

était connue. Dans une étude longitudinale menée sur des hommes en Norvège, les concentrations de 

SPFO et d’APFO étaient les plus élevées durant la période de 1994 à 2001 et en 2001, respectivement, 

alors que les niveaux de PFHxS ont augmenté jusqu’en 2001, mais n’ont pas diminué entre 2001 et 

2007 (Nøst et al., 2014). Dans une étude de prélèvements sanguins néonataux sur papier buvard 

effectuée à New York aux États-Unis de 1997 à 2007, les niveaux de PFHxS (et de SPFO et de 

perfluorooctane sulfonamide (PFOSA)) ont augmenté jusqu’à atteindre un pic en 2000, puis diminué 

par la suite. Les niveaux de SPFO et de PFOSA ont décliné bien en dessous des niveaux de 1997, mais 

ceux de PFHxS étaient seulement légèrement inférieurs aux chiffres de 1997 (Spliethoff et al., 2008). 

Dans un échantillon groupé de sérum humain provenant d’Australie, les niveaux de PFHxS étaient 

compris entre 1,2 et 5,7 ng/mL (08/09) et entre 1,4 et 5,4 ng/mL (10/11) mais, dans l’ensemble, les 

niveaux moyens de PFHxS n’ont pas changé de manière significative depuis 20002 (Toms et al., 

2014). Dans un examen systématique excluant les données liées à l’exposition professionnelle et/ou 

aux populations exposées à des sources ponctuelles telles que de l’eau potable contaminée, les 

concentrations de SPFO, PFDS, et APFO chez l’être humain sont, de façon générale, en baisse, et les 

concentrations en hausse de PFHxS ont commencé à se stabiliser au cours des dernières années (Land 

et al., 2018). Cependant, dans une étude qui reconstituait l’exposition humaine par le passé en utilisant 

des données de surveillance humaine des États-Unis et d’Australie selon un modèle pharmacocinétique 

basé sur la population, des baisses importantes ont été observées pour le SPFO et l’APFO mais aucune 

tendance particulière n’a été observée pour le PFHxS (Gomis et al., 2017). En outre, les taux sériques 

de PFHxS suivaient un autre profil des âges que ceux de SPFO, indiquant que l’exposition au PFHxS 

se poursuit de par le monde et n’a pas décliné de manière significative depuis le début des années 

2000. 

94. L’exposition professionnelle peut entraîner des taux sériques élevés de PFHxS. Les taux 

sériques de SPFO et de PFHxS mesurés chez des pompiers étaient situés dans une fourchette de 92–

343 et 49–326 ng/mL respectivement (alors que pour le groupe témoin, les niveaux de SPFO et de 

PFHxS étaient de 1–40 et 0,2–22 ng/mL, respectivement) (Rotander et al., 2015). Dans une usine 

chinoise de produits chimiques fluorés fabriquant des composés apparentés au SPFO, les poussières 

intérieures (67,3 %) et l’alimentation (31,6 %) se sont révélées être les sources majeures d’exposition 

humaine au PFHxS (Gao et al., 2015). Dans cette étude, la concentration moyenne de PFHxS dans 

l’eau potable était de 0,80 ng/L. Les taux sériques de PFHxS étaient compris entre 12,8 et 10546 

ng/mL, et les niveaux mesurés dans les poussières intérieures allaient du non détectable à 257201 ng/g 

(moyenne = 15726) (Gao et al., 2015). Dans une autre étude réalisée dans une usine de fabrication de 

substances fluorées dans le même district, les taux sériques de PFHxS relevés chez les membres de la 

famille des employés de l’usine étaient compris entre 4,33 et 3164 ng/mL et les niveaux de PFHxS 

mesurés dans la poussière des habitations reliées à l’usine étaient de 0,44 à 708 ng/g, valeurs nettement 

supérieures à celles relevées chez les autres habitants résidant dans la zone de l’usine. Les taux de 

PFHxS relevés dans l’alimentation variaient entre 0,067 et 0,448 ng/g poids humide, et ceux mesurés 

dans l’eau potable entre le non détectable et 3,2 ng/L (Fu et al., 2015). Dans l’étude menée par Fu et 

al. en 2016, les taux sériques de PFHxS chez les employés sur site étaient compris entre des valeurs 

inférieures au seuil de détection et 19,837 ng/mL (médiane=764 ng/mL). Les taux sériques de PFHXS 

chez les travailleurs exposés montraient, de toute évidence, une tendance à la hausse en fonction de 

leur temps de service. Les concentrations relevées dans les urines étaient comprises entre des valeurs 

inférieures au seuil de détection et 77,1 ng/mL (médiane=1,7 ng/mL). 
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 2.4 Évaluation des dangers du point de vue des effets préoccupants 

 2.4.1 Toxicité pour les organismes aquatiques et les oiseaux 

95. Les données concernant l’écotoxicité du PFHxS sont limitées, et les études concernant sa 

toxicité pour les poissons font défaut. Les résultats disponibles pour d’autres acides perfluorés 

indiquent que la toxicité est d’autant plus forte que la chaîne carbonée est longue, et que les sulfonates 

sont plus actifs que les carboxylates (Giesy et al., 2010, Hagenaars, et al., 2011 ; Ulhaq, et al., 2013). 

Les résultats disponibles pour les acides perfluorés autres que le PFHxS indiquent que la 

préoccupation majeure en termes de toxicité pour ces substances est la toxicité chronique 

intergénérationnelle. Les extrapolations à partir des résultats obtenus pour les homologues C4 et C8 

(PFBS et SPFO) pourraient indiquer des effets potentiels résultant d’une exposition au PFHxS.  Les 

données concernant la toxicité chez les poissons qui sont disponibles pour l’homologue en C8, le 

SPFO, indiquent une augmentation potentielle de la mortalité de la progéniture lorsque la génération 

des parents est exposée à des concentrations aussi basses que 0,01 mg/L (Ji et al., 2008). Bien qu’il ait 

été prouvé que le PFBS provoque une faible toxicité aiguë chez les poissons (examiné dans Giesy et 

al., 2010), il a récemment été démontré que le PFBS cause des perturbations du système thyroïdien sur 

plusieurs générations chez le medaka marin exposé sur la durée de sa vie à des concentrations 

comparables à celles trouvées dans l’environnement (Chen et al., 2018c). L’exposition au PFBS (0, 

1,0, 2,9 et 9,5 µg/L) avait lieu chez la génération F0 du stade de l’œuf jusqu’à la maturité sexuelle, 

alors que les générations F1 et F2 n’étaient pas exposées. Le poids corporel était sensiblement réduit 

chez les femelles comme chez les mâles de la génération F0 de poissons exposés à des doses de 

2,9 µg/L et 9,5 µg/L pendant six mois, et chez les femelles F0 les concentrations plasmatiques de T3 

étaient diminuées de manière importante (41 %) chez le groupe exposé à 9,5 µg/L. Chez les larves de 

génération F1, une augmentation significative des T3 était observée dans un groupe exposé à 1 µg/L. 

Un retard d’éclosion était associé aux niveaux élevés de T3 chez les larves de génération F1. Des 

perturbations dans les taux d’hormones thyroïdiennes se manifestaient par ailleurs chez les larves de 

génération F2, avec une augmentation des niveaux de T4 (augmentation importante dans le groupe 

exposé à 9,5 µg/L) renforcée par une altération de l’expression des gènes liés aux hormones 

thyroïdiennes (iodothyronine désiodase 1 et globuline liant la thyroxine) (Chen et al., 2018c).’ 

96. Dans une étude de la toxicité chronique sur un cycle biologique à une concentration nominale 

de SPFO se situant dans une fourchette de 1 à 100 µg/L, les valeurs de CE 50 pour le chironomidé 

Chironomus tentans étaient d’environ 95 µg/L pour les critères survie, croissance et émergence, soit 

de deux à trois ordres de grandeur plus basses que celles indiquées pour les autres organismes 

aquatiques (MacDonald et al., 2004). Cela pourrait refléter des effets sur l’hémoglobine, les larves 

étant progressivement devenues pâles, perdant la coloration associée à l’hémoglobine. Les 

microorganismes et les algues d’un écosystème aquatique pourraient être affectés par l’effet de 

membrane des PFAS dans leur environnement. Fitzgerald et al. (2018) ont observé une augmentation 

de la perméabilité membranaire et une réponse de détection du quorum (« quorum sensing », 

importante dans le déclenchement de réactions bactériennes telles que la production de biofilms, de 

toxines ou d’antibiotiques) chez une bactérie modèle exposée au PFBS, au PFHxS ou au SPFO. Une 

tendance à une augmentation de la puissance à mesure de l’augmentation de la longueur de chaîne a 

été observée ; des modifications significatives ont été observées à 50 mg/L pour le PFHxS alors que le 

SPFO montrait des effets significatifs à 0,3 mg/L.  

97. Des effets sublétaux du PFHxS sur les amphibiens à des concentrations trouvées dans 

l’environnement ont été observés dans une étude (Hoover et al., 2017). Les têtards (n=36 x 2 réplicats) 

de la grenouille léopard (Rana pipiens) ont été exposés à des doses de 0, 10, 100 ou 1 000 µg/L de 

PFHxS, SPFO, APFO ou de 6:2 sulfonate fluorotélomère (6:2 FTS) pendant 40 jours. Le taux de 

survie pour tous ces traitements était supérieur à 90 %. Bien que le SPFO ait montré un FBC plus 

élevé (de deux ordres de grandeur) que les autres composés testés dans cette étude, le PFHxS était plus 

actif pour les critères « stade de Gosner » (développement) et « longueur museau-cloaque » au 

40e jour. Un résultat statistiquement significatif était observé pour toutes les doses de PFHxS testées et 

pour les deux doses les plus fortes de SPFO. Cependant, toutes les PFAS testées ont montré la même 

tendance à causer un retard de développement chez la grenouille. 

98. Une étude menée sur des têtards de la xénope du Cap (Xenopus laevis) indique un possible 

potentiel de perturbation endocrinienne avec des doses de PFBS et de SPFO de 0, 0,1, 1, 100 et 

1 000 µg/L à partir du stade 46/47 jusqu’à 2 mois après la métamorphose. Le SPFO utilisé dans cette 

étude était pur à 98 %, et des taux détectables de PFHxS compris entre 3,4–4,8 et 18,1–42,6 µg/L ont 

été observés dans l’eau avec des concentrations de SPFO de 100 et 1 000 µg/L, respectivement. Il est 

cependant à prévoir que les effets observés sont causés par le SPFO. Le taux de survie était supérieur à 

85 % pour l’ensemble des traitements et aucune réduction de poids corporel n’a été observée après 4 

mois d’exposition. Le SPFO et le PFBS favorisaient tous deux l’expression des récepteurs 
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d’œstrogènes et d’androgènes dans le cerveau, et des récepteurs d’œstrogènes dans le foie, à partir de 

niveaux d’exposition de 0,1 µg/L pendant 2 mois. Des altérations de l’histologie hépatique 

(dégénérescence des hépatocytes, hypertrophie des hépatocytes et augmentation des sinusoïdes 

sanguins) ont été observées à de fortes concentrations (100–1 000 µg/L) pour le SPFO ainsi que le 

PFBS, cependant aucun changement de l’indice hépato-somatique n’a été observé. Le SPFO à des 

concentrations de 1, 100 et 1 000 µg/L entraînait une dégénérescence des spermatogonies alors qu’un 

tel effet n’était pas observé pour le PFBS (Lou et al., 2013). Les extrapolations à partir des résultats 

obtenus pour les homologues C4 et C8 (PFBS et SPFO) pourraient indiquer des effets potentiels 

résultant d’une exposition au PFHxS.   

99. Des études réalisées chez les oiseaux ont montré que le PFHxS influence les voies des 

hormones thyroïdiennes et les gènes liés au développement neuronal à des concentrations comprises 

entre 8,9 et 38 000 ng/g (Cassone et al., 2012 a,b). Lorsqu’il était injecté dans les œufs, la 

concentration minimale avec effet observé (CMEO) était de 890 ng/g poids humide pour des embryons 

de poulets Leghorn en développement (T4 libres plasmatiques) (Cassone et al., 2012b). Les niveaux 

de T4 libres plasmatiques diminuaient proportionnellement à la dose dans les embryons exposés au 

PFHxS à partir de 8,9 ng/g, des changements statistiquement significatifs se produisant à 890 ng/g 

(Cassone et al., 2012b). Des effets sur l’expression des gènes ont été observés sur des cultures 

primaires de neurones aviaires dans une fourchette de concentrations allant de 0,1 à 10 µM 

(Vongphachan et al., 2011). En outre, on a établi des corrélations négatives entre le taux plasmatique 

de PFHxS et le ratio d’hormones thyroïdiennes T3 totales/T3 libres chez des oiseaux de mer de 

l’Arctique (Rissa tridactyla) (Nøst et al.,2012).  

 2.4.2 Toxicité chez les rongeurs pertinente pour l’être humain 

100. Des études expérimentales sur des rongeurs exposés au PFHxS ont montré invariablement des 

effets nocifs sur le foie (Butenhoff et al., 2009 ; Bijland et al., 2011 ; Chang et al., 2018 ; Das et al., 

2016), et des effets associés sur le métabolisme, tels que des modifications des taux sériques de 

cholestérol, de lipoprotéines, de triglycérides et d’acides gras libres (Butenhoff et al., 2009 ; Das et al., 

2016 ; Bijland et al., 2011). Les effets sur le foie incluent une augmentation proportionnelle à la dose 

de l’hypertrophie hépatocellulaire, associée à un accroissement significatif de la taille du foie 

(augmentation de 56 % du poids absolu du foie) chez des rats mâles après 42 jours d’exposition à des 

doses de 10 mg/kg p.c./jour, et une augmentation significative du poids relatif du foie à des doses de 3 

et 10 mg/kg/jour (Butenhoff et al., 2009). Dans une autre étude, une augmentation de 110 % du poids 

absolu du foie a été observée après 28 jours d’exposition au PFHxS à des doses de 6 mg/kg/jour chez 

des souris mâles génétiquement modifiées (APO3*-Leiden.CETP (E3L.CETP) qui ont taux plus élevé 

d’élimination des apolipoprotéines B (Bijland et al., 2011). L’exposition a causé une hépatomégalie 

avec stéatose ainsi qu’une diminution des taux sériques totaux de cholestérol et de triglycérides. Les 

auteurs ont formulé l’hypothèse que l’altération par le PFHxS de la sécrétion de lipoprotéines est le 

mécanisme sous-jacent qui conduit à l’accumulation de lipoprotéines et de triglycérides dans le foie, 

provoquant hépatomégalie, stéatose et diminution des taux sériques de lipoprotéines et de triglycérides 

(Bijland et al., 2011). Dans une étude de la toxicité pour le développement/la reproduction chez les 

souris, une augmentation significative des poids du foie était observée chez des mâles et femelles F0 à 

partir de doses de 1 mg/kg p.c./jour administrées pendant 42 jours (Chang et al., 2018). À la dose la 

plus élevée, à savoir 3 mg/kg p.c./jour, l’augmentation du poids du foie était associée à une 

hypertrophie hépatocellulaire, une stéatose, une nécrose monocellulaire et une augmentation de la 

phosphatase alcaline allant de modérées à fortes, ainsi qu’une réduction significative du cholestérol 

sérique. Une dose minimale avec effet nocif observé (DMENO) de 0,3 mg/kg p.c./jour a été établie sur 

la base de la diminution des taux sériques totaux de cholestérol à toutes les doses et des travaux de 

Butenhoff et al., 2009. Une augmentation des poids absolu et relatif du foie chez les rats mâles et ’une 

hypertrophie hépatocellulaire a été observée dans cette étude, à partir de 3 mg/kg p.c./jour. 

101. On estime que les effets du PFHxS sur le foie sont, au moins en partie, induits via l’activation 

de récepteurs nucléaires. Plusieurs études ont examiné les effets mécanistiques du PFHxS sur la 

fonction hépatique, l’expression des gènes et l’activation du récepteur alpha activé par les 

proliférateurs de peroxysomes (PPAR-alpha). Dans une étude réalisée par Wolf et al. en 2008, le 

PFHxS se révélait activer in vitro le récepteur PPAR-alpha chez la souris comme chez l’homme, avec 

des concentrations minimales avec effet observé (CMEO) de 8,76 et 4,38 µg/mL, respectivement, 

(équivalentes à 20 et 10 µM) dans des cellules de singe vert d’Afrique (COS-1) transfectées 

transitoirement. Dans un test de transactivation, il a également été observé que le PFHxS activait les 

récepteurs PPAR-alpha des phoques du Baïkal de manière proportionnelle à la dose (Ishibashi et al., 

2011). Dans une étude réalisée sur des souris sauvages et des souris PPAR-alpha-null, exposées à des 

doses orales de 10 mg/kg/jour de PFHxS pendant 7 jours, les effets sur le foie (accroissement 

significatif du poids du foie, stéatose) étaient observés chez les deux souches, alors qu’une exposition 

à un agoniste de PPAR-alpha, le WY-14643, n’a pas eu cet effet chez les souris PPAR-alpha-null, 
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indiquant que les effets sur le foie provoqués par le PFHxS se produisent aussi indépendamment du 

PPAR-alpha (Das et al., 2017; Rosen et al., 2017). Le profil d’expression génique indique également 

que certaines PFAS peuvent activer le récepteur constitutif des androstanes et le PPAR-gamma (Rosen 

et al., 2017). Le PFHxS affectait également l’expression hépatique de gènes impliqués dans le 

métabolisme des lipides et du cholestérol chez les souris (Bijland et al., 2011 ; Das et al., 2017 ; Rosen 

et al., 2017). Dans une culture de pré-adipocytes, le PFHxS était plus actif que le SPFO pour induire 

une accumulation de triglycérides, et les deux PFAS provoquaient de fortes modifications dans 

l’expression des gènes, similaires à celles observées avec l’agoniste de PPAR-gamma (Watkins et al., 

2015). Dans une autre étude, il a été démontré que le PFHxS inhibe rapidement la communication 

intercellulaire par jonction lacunaire de manière dose-dépendante et réversible (Hu et al., 2002).  

102. Il a également été prouvé que l’exposition au PFHxS altère les paramètres hématologiques 

chez les rats mâles exposés pendant 42 jours (Butenhoff et al., 2009). L’hématocrite et le nombre des 

érythrocytes étaient réduits de manière significative à des doses de 3 mg/kg p.c./jour, la concentration 

en hémoglobine réduite de manière significative à partir de 1 mg/kg/jour et le temps de prothrombine 

était altéré à toutes les doses testées, sauf à celle de 1 mg/kg p.c./jour. Cependant, aucune altération 

des paramètres hématologiques n’était observée chez les rats mâles exposés au PFHxS à des doses de 

3 mg/kg p.c. pendant 42 jours (Chang et al., 2018).’  

103. Une toxicité thyroïdienne a été observée suite à l’exposition au PFHxS. Chez des rats mâles F0 

exposés à des doses de 0, 0,1, 1,0, 3,0 ou 10 mg/kg de PFHxS pendant 42 jours, une augmentation liée 

à la dose de l’hypertrophie/hyperplasie de l’épithélium folliculaire thyroïdien a été observée. Aucun 

effet n’avait été constaté chez les femelles F0, cependant les taux sériques chez les rats femelles 

étaient approximativement huit fois plus bas que chez les mâles (Butenhoff et al., 2009). Il a été estimé 

que le mécanisme sous-jacent de ces effets sur la thyroïde était une augmentation du renouvellement 

de la thyroxine plasmatique (T4) entraînant une stimulation de la thyrotrophine (TSH) et une 

hypertrophie/hyperplasie vicariante. Une DMENO de 0,3 mg/kg p.c. par jour a pu être déterminée 

pour l’hyperplasie des cellules épithéliales folliculaires thyroïdiennes (non indiquée dans l’étude). 

Certaines études mécanistiques ont examiné les effets du PFHxS sur la voie des hormones 

thyroïdiennes. Le PFHxS entrait en compétition avec la thyroxine (T4) pour se lier à la transthyrétine 

(TTR), protéine de transport de l’hormone thyroïdienne chez l’être humain, qui est le transporteur 

principal de T4 dans le liquide céphalo-rachidien, et manifestait des taux élevés durant la vie prénatale 

et postnatale précoce (Larsen et Delallo, 1989). Le PFHxS inhibait également in vitro, de façon 

proportionnelle à la dose, la croissance des cellules dépendantes de la triiodothyronine (T3) à de 

faibles concentrations (10-8 à 10-5 molaire (M)) mais augmentait la prolifération des cellules à des 

concentrations plus élevées (10-4 M) (Long et al., 2013). 

104. Dans une étude de la toxicité pour le développement/la reproduction chez des souris CD-1 

exposées à des doses de PFHxS de 0, 0,3, 1,0 ou 3,0 mg/kg p.c./jour, une réduction significative de la 

taille moyenne de la portée vivante a été observée à partir de 1,0 mg/kg p.c./jour et un indice de 

fertilité diminué était observé à 3,0 mg/kg p.c./jour, mais sans différence significative par rapport au 

groupe témoin (Chang et al., 2018). Cependant, l’étude n’indiquait pas une relation dose-effet nette 

pour ces réponses et la dose la plus élevée est considérée comme faible. À titre de comparaison, le 

SPFO s’est révélé réduire la taille de la portée par mortalité périnatale à des doses de 2 mg/kg pour les 

rats et 10 mg/kg pour les souris (Lau et al., 2003). Aucun effet nocif sur les paramètres liés au 

développement ou à la reproduction chez les mères ou la progéniture n’a été démontré chez les rats 

(Butenhoff et al., 2009, Ramhøj et al., 2018). Cependant, une réduction notable du taux de T4 a été 

observée à la fois chez les mères et chez la progéniture, cette réduction étant significative à partir de 

5 mg/kg/jour, pour des doses administrées oralement aux mères à partir du 7e jour de la gestation 

(Ramhøj et al., 2018). 

105.  Des troubles cognitifs et du comportement proportionnels à la dose ont été observés chez des 

souris adultes, suite à l’administration d’une seule dose néonatale de PFHxS pendant la période 

vulnérable de développement du cerveau (9,2 mg/kg p.c., dose orale unique administrée au 10e jour 

postnatal) (Viberg et al., 2013). Le PFHxS affecte le système nerveux cholinergique, entraînant des 

troubles du comportement induits par la nicotine chez les animaux adultes, ce qui concorde avec les 

résultats antérieurs concernant l’APFO et le SPFO (Viberg et al., 2013). Les concentrations de 

certaines protéines importantes dans la poussée de croissance du cerveau qui indique un 

développement normal du cerveau et une fonction cognitive normale étaient affectées 24 heures 

après l’exposition, et les niveaux de taurine dans le cortex cérébral étaient différents de ceux observés 

chez le groupe témoin à 4 mois chez les mâles (Lee et Viberg, 2013). Dans une autre étude des effets 

sur le développement chez les rats, aucun effet sur l’activité motrice n’a été observé chez des rats 

exposés in utero et via la lactation à des doses de 0,3–10 mg/kg/jour (Butenhoff et al., 2009) ou des 

souris recevant une dose de 0 à 3 mg/kg p.c./jour (Chang et al., 2018). Cependant, la différence de 

temps d’élimination entre rats femelles et souris (2 jours et 30 jours) peut contribuer aux résultats 
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divergents observés entre rats et souris concernant les effets sur le développement du système nerveux.  

106. Les effets neurotoxiques du PFHxS ont été étudiés de manière plus approfondie, et il a été 

démontré que le PFHxS réduisait l’activité neuronale impliquée dans l’apprentissage et la 

mémorisation. Des doses de 100 µM de PFHxS diminuaient la potentialisation à long terme dans 

l’aire CA1 de l’hippocampe chez des rats adultes, avec une activité comparable à celle du SPFO 

(Zhang et al., 2016). En outre, une augmentation de la fréquence des courants postsynaptiques 

miniatures spontanés ainsi que de l’influx de calcium dépendant de la tension a été observée après 

exposition de cultures primaires de neurones de l’hippocampe à des doses de PFHxS de 100 µM (Liao 

et al., 2009). Il a également été montré que le PFHxS induit l’apoptose in vitro dans la lignée cellulaire 

neuronale dopaminergique (PC12) et les cellules primaires glutamatergiques (cellules granulaires 

cérébelleuses). Les doses testées correspondaient à l’étude in vivo réalisée par Butenhoff et al., 2009 

(0,3–10 mg/kg/jour) qui donnait des taux sériques de 111–505 µM (Lee et al., 2014a, 2014b et 2016). 

107. Les modalités endocriniennes ont été étudiées in vitro pour le PFHxS. Le PFHxS inhibe 

l’isozyme 2 11-bêta-déshydrogénase (11b-HSD2) impliquée dans le métabolisme hormonal des 

corticostéroïdes chez l’être humain et les microsomes rénaux chez le rat. La concentration inhibitrice 

50 (CI50) des activités de la 11b-HSD2 chez l’être humain et le rat était de 18,97 et 62,87 µM de 

PFHxS, respectivement (Zhao et al., 2011). Il a été montré que le PFHxS a une activité anti-androgène 

et de faibles effets œstrogéniques in vitro (Kjeldsen et Bonefeld-Jørgensen 2013). Le PFHxS inhibe la 

transactivation induite des récepteurs des androgènes in vitro (IC50=30 µM), et la transactivation 

induite des récepteurs des œstrogènes entre 10-5 et 10-4 M (20 % de l’activation de E2). Cependant, 

lors d’une exposition simultanée à E2 (25 pM), le PFHxS accroissait la réponse des récepteurs des 

œstrogènes induite par E2 jusqu’à 187 % (un accroissement similaire a été observé avec l’APFO et le 

SPFO) (Kjeldsen et Bonefeld-Jørgensen 2013). Le PFHxS avait un effet inhibiteur faible sur l’activité 

de l’aromatase (CYP19), CI50=298 µM (carcinomes placentaires humains JEG-3) (Gorrochategui et 

al., 2014), et déplaçait la corticostérone des protéines de liaison sériques isolées chez des poussins et 

des pygargues à tête blanche (Jones et al., 2003). 

108. L’effet immunotoxique du PFHxS n’a pas été étudié dans des expériences in vitro ou in vivo. 

Toutefois, dans une étude in vitro, diverses PFAS apparentées (PFBS, SPFO, PFOSA, APFO, acide 

perfluorodécanoïque (PFDA) et alcool fluorotélomère 8:2 (FTOH)) ont montré un potentiel 

immunosuppresseur (Corsini et al., 2012), ce qui suggère que cela pourrait se produire pour le PFHxS 

selon les mêmes mécanismes que ceux observés pour le PFBS et le SPFO.  

 2.4.3 Épidémiologie humaine 

109. La plupart des études épidémiologiques qui s’intéressent au lien entre les niveaux de PFHxS et 

les effets sur la santé sont transversales (mesurant en même temps l’effet et l’exposition) et 

s’accompagnent des limites inhérentes à toute étude de ce type. Bien que la longue demi-vie du 

PFHxS (8,5 ans, avec une fourchette de 2,2 à 27 ans) augmente la probabilité que les mesures sériques 

actuelles représentent une exposition passée qui serait biologiquement pertinente du point de vue de 

l’effet observé, il est probable qu’il y ait un certain degré d’erreur dans la classification de 

l’exposition. Des études prospectives évaluant les effets chez les enfants par rapport aux expositions 

survenues dans la petite enfance pourraient augmenter le degré de fiabilité de cet ensemble de 

données. Le protocole et les co-variables de l’étude diffèrent également d’une étude à l’autre et, dans 

certaines d’entre elles, les niveaux de PFHxS sont étudiés en étroite corrélation avec d’autres PFAS 

sériques, ce qui affaiblit les résultats observés pour le PFHxS. Un aperçu des résultats et protocoles des 

études identifiées réalisées sur les lipides sériques et les effets sur la thyroïde est présenté dans les 

tableaux 4.1 et 4.2, respectivement, dans UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4. Il convient également de 

noter la différence dans les temps d’élimination d’une espèce à l’autre et selon le sexe, résumées dans 

le tableau 3, UNEP/POPS/POPRC.14/INF/4. 

110. Les études épidémiologiques ont montré le lien entre les taux sériques de PFAS et de PFHxS 

et les taux sériques de cholestérol, de lipoprotéines, de triglycérides et d’acides gras libres (Fisher et 

al., 2013 ; Steenland et al., 2009 ; Starling et al., 2014). Dans une évaluation d’études 

épidémiologique sur le PFAS, des augmentations des enzymes sériques ont été observées pour l’APFO 

et le PFHxS, indiquant une possible lésion du foie (ATSDR 2018). Dans une analyse transversale 

menée sur des adultes au Canada, une nette corrélation entre le PFHxS et les taux de cholestérol 

(cholestérol total (TC), cholestérol lipoprotéique de basse densité (LDL), ratio TC/lipoprotéine haute 

densité (HDL) et cholestérol non-HDL) a été mise en évidence après pondération de la stratégie 

d’échantillonnage (Fisher et al., 2013). Aucun élément n’a été observé qui permettrait d’appuyer le 

lien entre APFO et SPFO et les taux de cholestérol. Une augmentation positive monotone des taux de 

cholestérol avec un décile croissant de PFHxS, ainsi que pour l’APFO et le SPFO, a été observée dans 

une étude menée dans le cadre du projet C8 Health sur une population vivant à proximité d’une usine 

chimique (Steenland et al., 2009). Cependant, Nelson et al., 2010 ont établi un lien négatif avec le 
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PFHxS et le cholestérol TC, non-HDL et LDL dans la population générale aux États-Unis (NHANES 

2002-3), alors que des liens positifs ont été observées pour l’APFO, le SPFO et le PFNA. Chez des 

femmes enceintes en Norvège, une association positive avec le cholestérol HDL a été observée pour 

cinq PFAS, dont le PFHxS (Starling et al., 2014). Une étude réalisée sur des femmes enceintes en 

Espagne a établi que le SPFO et le PFHxS étaient positivement liés à une altération de la tolérance au 

glucose et un diabète sucré gestationnel (Matilla-Santander et al., 2017). 

111. Les effets du PFHxS sur la voie des hormones thyroïdiennes ont été démontrés dans des études 

épidémiologiques. On a trouvé que les concentrations totales de T4 augmentaient en même temps que 

les taux de PFHxS chez la population générale des États-Unis, et des associations positives mais non 

significatives ont également été observées avec les niveaux totaux de T4, de SPFO et d’APFO (Jain, 

2013). Dans une autre étude réalisée sur la même population, des taux sériques plus élevés de PFHxS 

étaient liés à une augmentation des concentrations totales de T3 et de T4 chez les femmes (Wen et al., 

2013). Chez les hommes, un lien négatif a été observé pour les taux sériques de PFHxS et les taux de 

T4 libres de la population générale des États-Unis (Wen et al., 2013). Les auteurs ont également 

constaté que le risque d’hyperthyroïdie infraclinique chez les femmes augmentait avec les niveaux de 

PFHxS (Wen et al., 2013). Dans une étude cas-témoins menée chez des femmes enceintes au Canada, 

aucun lien de causalité n’a été observé entre les taux sériques de PFHxS, d’APFO et de SPFO et le 

risque d’hypothyroxinémie (Chan et al., 2011). Dans une étude rétrospective réalisée sur des cohortes 

de naissance en République de Corée, le lien entre certaines PFAS et les hormones thyroïdiennes dans 

le sang ombilical a été examiné. Une analyse tenant compte du sexe des sujets a montré que 

l’exposition prénatale au PFHxS était liée positivement aux taux de T3 chez les filles et que le SPFO 

n’était associé à aucun paramètre lié à la thyroïde (Shah-Kulkarni et al., 2016). Les niveaux de T4 

chez les nouveaux-nés de sexe masculin montraient une corrélation négative avec des taux croissants 

d’exposition prénatale au PFHxS dans une étude réalisée sur des cohortes de naissance aux États-Unis 

(Preston et al., 2018). Webster (et al., 2016) ont utilisé des données recueillies chez la population 

générale des États-Unis et ont établi que deux indicateurs facteurs de stress, à savoir l’anticorps anti-

thyroperoxydase (anti-TPO) et le bilan d’iode, ne modifiaient pas l’association entre certaines PFAS et 

l’hormone thyroïdienne seule. Toutefois, le PFHxS et le SPFO étaient liés négativement aux T4 libres. 

Dans le petit groupe exposé conjointement à des taux élevés d’anti-TPO et de faibles concentrations 

d’iode, un lien positif a été établi entre, d’une part, le PFHxS, l’APFO, le SPFO et le PFNA et, d’autre 

part, les T3 libres, les T3/T4 libres, la TSH et la concentration de T3 totale (Webster et al., 2016). Un 

examen systématique de certains effets des PFAS chez les femmes enceintes et les enfants a mis en 

évidence des éléments établissant un lien positif entre exposition au PFHxS et au SPFO et niveaux de 

TSH dans le sang maternel, mais pas de lien significatif avec les taux de T3 et de T4 (Ballesteros et 

al., 2017).  

112. Les études épidémiologiques menées chez l’être humain se sont penchées sur la corrélation 

entre les taux sériques de PFAS, notamment le PFHxS, et les effets neurotoxiques ou affectant le 

neurodéveloppement chez les enfants. Stein et Stavitz (2011) se sont appuyés sur le projet C8 Health 

pour examiner le lien transversal chez les enfants (âge 5–18 ans ; n=10,456) entre les taux sériques de 

SPFO, APFO, PFNA et PFHxS et le trouble déficitaire de l’attention/hyperactivité (TDAH) 

autodéclaré, signalé par les parents ou diagnostiqué par un médecin, l’enfant étant ou non sous 

traitement médical. Bien que la population étudiée ait présenté l’exposition la plus élevée à l’APFO, la 

plus forte association entre exposition et résultat a été observée pour le PFHxS, avec des rapports des 

cotes pour les quartiles 2-4 (par comparaison avec les quartiles les plus bas) compris entre 1,44 et 1,59 

(les niveaux de PFHxS étaient compris entre 0,25 et 276,4 ng/mL). Aucun lien fort avec le TDAH n’a 

été observé avec le SPFO, l’APFO et le PFNA (Stein et Stavitz, 2011). Un risque de TDAH 

considérablement accru a également été établi dans une autre étude menée aux États-Unis utilisant des 

données des enquêtes NHANES de 1999–2000 et 2003–2004, avec une augmentation de 1 µg/mL du 

niveau sérique de PFHxS, n=571 (Hoffman et al., 2010). Cependant dans cette étude, l’APFO, le 

SPFO et le PFNA étaient également positivement liés au TDAH signalé par les parents. Dans une 

étude examinant les niveaux sanguins de divers composés perfluorés chez les enfants et leur 

association avec l’inhibition comportementale, les résultats ont montré que les niveaux sanguins de 

PFHxS étaient liés de manière significative aux déficits d’inhibition comportementale chez les enfants 

(n=83) (Gump et al., 2011). Comparativement à de faibles niveaux d’exposition prénatale au PFHxS, 

des niveaux d’exposition prénatale élevés étaient également associés à des troubles du comportement, 

selon l’évaluation basée sur le questionnaire sur les points forts et les difficultés (Strengths and 

Difficulties Questionnaire) dans une étude prospective d’enfants âgés de 5 à 9 ans du Groenland et 

d’Ukraine (n=1023) (Høyer et al., 2018). Voung et al. (2016) ont observé une tendance à la hausse 

mais pas de lien significatif entre les niveaux prénataux de PFHxS (et de SPFO) et la régulation du 

comportement chez des enfants âgés de 5 à 8 ans dans une cohorte des États-Unis (n=256).  

113. Les études épidémiologiques indiquent des effets immunotoxiques ou de modulation, causés 
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par une exposition prénatale et pendant l’enfance à certaines PFAS et au PFHxS. Le lien entre 

l’exposition prénatale à certaines PFAS et la fréquence de maladies infectieuses de zéro à quatre ans a 

été étudié chez 1 558 couples mère-enfant au Japon. Il a été établi que l’exposition prénatale au SPFO 

et au PFHxS était associée à l’apparition de maladies infectieuses (telles que l’otite moyenne, la 

pneumonie, le virus respiratoire syncytial, la varicelle) au cours de la petite enfance. Pour le PFHxS, 

l’association n’était observée que chez les filles (rapport des cotes : 1,55, (intervalle de confiance à 

95 %) : 0,976, 2,45) ; valeur p=0.045) (Goudarzi et al., 2017). Une corrélation inverse a été observée 

entre les taux sériques maternels de PFHxS et le niveau des anticorps anti-rubéole (également observé 

pour l’APFO, le SPFO et le PFNA) (n=50). Une corrélation positive a été observée entre les taux 

sériques de PFHxS et le nombre d’épisodes de gastro-entérite à l’âge de trois ans (également observé 

pour l’APFO) (n=56) (Granum et al., 2013). Grandjean et al., 2012 ont observé, dans une étude de 

cohorte réalisée de façon satisfaisante, un rapport des cotes de 1,78 (intervalle de confiance à 95 % = 

1,08 ; 2,93) pour des concentrations d’anticorps insuffisantes à l’âge de sept ans dans le cadre de la 

vaccination antitétanique, avec doublement de la concentration sérique de PFHxS à l’âge de cinq ans. 

Dans une étude de suivi regroupant deux cohortes de naissance des Îles Féroé (1997–2000 et 2007–

2009), une réduction significative du taux sérique d’anticorps anti-tétaniques pré-injection de rappel à 

l’âge de cinq ans était associée à un doublement des taux sériques de PFHxS à la naissance. Une 

réduction similaire a été constatée pour l’APFO (Grandjean et al., 2017a). Des modèles d’équations 

structurelles ont montré qu’un doublement de l’exposition aux PFAS à l’âge de sept ans était associé à 

des pertes de 10 à 30 % en concentrations d’anticorps anti-diphtérie à l’âge de treize ans pour les cinq 

PFAS. La présente étude confirme les résultats précédents montrant des réponses anticorpales 

déficientes chez cette cohorte à un plus jeune âge et vient donc appuyer la notion selon laquelle une 

prévention substantiellement renforcée contre l’exposition aux PFAS est recommandée (Grandjean et 

al., 2017b). En outre, une incidence accrue de l’asthme a été signalée chez les enfants exposés au 

PFHxS (Dong et al., 2013 ; Zhu et al., 2016 ; Qin et al., 2017). Chez les enfants asthmatiques (n=132), 

un lien significatif entre l’augmentation des taux sériques de PFHxS et des détériorations de la 

fonction pulmonaire a été observé (Qin et al., 2017). L’exposition aux PFAS (PFHxS, SPFO et PFCA 

C8-10) à l’âge de cinq ans a été associée à un risque d’asthme accru chez un petit sous-groupe 

d’enfants n’ayant pas reçu le vaccin anti-rougeole-oreillons-rubéole (vaccin ROR). Cette association 

s’inversait chez le groupe ayant reçu le vaccin ROR, mais un doublement des taux sériques de PFHxS 

à l’âge de 5 ans était associé à un risque accru d’asthme non atopique et de dermatite atopique à l’âge 

de 13 ans, résultat qui pourrait, cependant, être lié au hasard (Timmermann et al., 2017). Toutefois, 

aucun lien n’était observé entre les taux sériques de PFHxS et l’asthme ou le sifflement respiratoire 

dans une étude transversale menée chez des enfants âgés de 12 à 19 ans aux États-Unis (n = 1877) 

(Humblet et al. 2014). Une étude canadienne (n=1242) de l’exposition prénatale au PFHxS et des 

marqueurs de l’immunité du sang ombilical (IgE, IL-33, TSLP) n’a indiqué aucun lien significatif 

(Ashley-Martin et al., 2015). Une étude prospective de cohortes de naissances menée chez 1 056 

femmes a établi que l’exposition prénatale à l’APFO, au PFDA, au PFDOA et au PFHxS augmentait 

de manière significative le risque de dermatite atopique pendant l’enfance chez les filles au cours des 

24 premiers mois (Chen et al., 2018b). 

114. Certaines études indiquent que le PFHxS et certaines PFAS pourraient avoir un impact sur la 

reproduction chez l’être humain. Les études épidémiologiques et in vitro suggèrent que les acides 

perfluoroalkylés pourraient influencer la signalisation des cellules ovariennes et les mesures de la 

santé génésique globale. Dans une étude récente, du sang et du liquide folliculaire ont été recueillis 

chez 36 sujets subissant une fécondation in vitro aux États-Unis. Les résultats ont montré que le 

comptage de référence des follicules était inversement lié aux concentrations plasmatiques de PFHxS, 

signalant cette PFAS spécifique comme un potentiel composé intéressant dans le contexte des 

pathologies ovariennes (McCoy et al., 2017). Dans une étude cas-témoins réalisée au Danemark, 

un fort lien significatif entre les taux sériques de PFAS (PFDA et PFNA) et les fausses couches et un 

lien presque significatif avec le PFHxS ont été observés, avec un rapport des cotes ajusté de 1,53 

(intervalle de confiance à 95% = 0.99, 2.38), alors qu’aucun lien n’était observé avec l’APFO et le 

SPFO (n= 56 cas (fausse couche) et 336 témoins (naissance)) (Jensen et al., 2016). Dans une étude de 

cohortes de naissances menée au Canada de 2008 à 2011, n=1625, une augmentation des 

concentrations d’APFO et de PFHxS dans le plasma des femmes était liée à une diminution de la 

fécondabilité, mesurée par un temps plus long mis à concevoir et un risque accru d’infertilité, alors 

qu’aucun lien significatif n’était observé pour le SPFO (Velez et al., 2015). 

115. Chez la population (n=1 566) ayant fait l’objet de l’enquête NHANES de 2009–2010 menée 

aux États-Unis, la prévalence de l’ostéoporose était nettement plus élevée pour les quartiles les plus 

hauts de PFHxS sérique que pour les quartiles les plus bas, avec un rapport des cotes de 13,2 

(intervalle de confiance à 95 % = 272–64,15), et des rapports des cotes significatifs étaient également 

observés pour l’APFO et le PFNA (Khalil et al., 2016). Dans une étude cas-témoins (n=77 cas et 81 

témoins) portant sur le lien entre les taux sériques de certains POP et le risque de cancer du sein chez 
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les femmes inuit groenlandaises, Wielsøe et al. ont établi un lien positif significatif entre le risque de 

cancer du sein et les taux de PFHxS (Wielsøe et al., 2017).  

 2.4.4 Toxicité des mélanges et effets conjugués de multiples facteurs de stress 

116. La section qui suit résume un certain nombre d’études publiées, aussi bien des études 

expérimentales en laboratoire que de terrain, dans lesquelles les effets conjugués de substances 

chimiques (notamment le PFHxS) ont été révélés. Les composés ont été étudiés en association, et 

l’effet observé n’est pas automatiquement imputable à une substance spécifique plutôt qu’aux 

mélanges de substances testés. Comme le montrent les nombreuses références citées dans le présent 

descriptif des risques, le PFHxS est presque toujours détecté en même temps qu’une série d’autres 

PFAS (par exemple, le SPFO et l’APFO) dans les échantillons sanguins prélevés, entre autres, chez 

des enfants. Les multiples voies d’exposition ainsi que les multiples voies d’effets nocifs doivent donc 

être prises en compte, en particulier pour les enfants en période de croissance (Winkens et al., 2017). 

La toxicité des mélanges de PFAS à des conditions environnementales pertinentes est mal 

documentée, mais certaines études ont examiné les effets des mélanges de PFAS les plus fréquemment 

détectés dans le sérum humain. Un effet supérieur à celui de la simple addition était observé pour un 

mélange de PFHxS, de SPFO, d’APFO, de PFNA et de PFDA lors de tests de l’activité anti-androgène 

in vitro à des concentrations correspondant à 1 µM de chacun des composants du mélange (Kjeldsen et 

Bonefeld-Jørgensen, 2013). Des combinaisons binaires d’APFO et de PFNA ou de PFHxA ou de 

SPFO ou de PFHxS, testées pour leur activation du PPAR-alpha in vitro, ont produit des courbes dose-

réponse très similaires aux courbes prévues en termes d’addition, à la fois pour l’effet et pour la 

concentration, à des taux faibles (1–32 µM) (Wolf et al., 2014). Un mélange de 10 PFAS (notamment 

le PFHxS) à des doses équimolaires (concentrations finales de chaque PFAS = 1,56–50 µM), testé 

pour la transactivation des PPAR-alpha de phoques du Baïkal, se révélait additif (Ishibashi et al., 

2011). Des études de viabilité de mélanges de PFAS (C4–C11) et de substances individuelles ont 

montré un lien dose-réponse non monotone évident sur les hépatocytes humains. Les résultats des trois 

mélanges binaires de PFAS, l’un d’entre eux combinant le PFHxA et le PFHxS, ont montré que des 

effets synergiques avaient lieu aux concentrations effectives CI0, CI10, et CI50 dans les mélanges, 

alors qu’à une concentration CI20, l’effet de synergie ne se produisait qu’en présence d’une forte 

proportion de PFSA (Hu et al., 2014).  

117. Dans une étude de la toxicité pour le développement menée récemment chez les rats, un effet 

plus marqué sur les taux sériques de T4, les seuils anti-androgènes et le poids du foie étaient observés 

chez le groupe co-exposé au PFHxS et à un mélange perturbateur du système endocrinien (EDmix) 

que ceux observés pour le PFHxS seul ou l’EDmix seul, ce qui indique que le PFHxS et l’EDmix 

potentialisent mutuellement leur effet sur divers critères, malgré leurs modes d’action différents 

(Ramhøj et al., 2018). 

118. Des études réalisées chez les ours polaires de l’est du Groenland (n=10) ont établi des 

corrélations significatives entre les PFCA et PFSA et l’activité enzymatique et la densité des 

récepteurs des neurotransmetteurs (Pedersen et al., 2015). La moyenne des PFSA (C4-C10) totaux 

était de 28,8 ng/g poids humide, alors que le SPFO représentait 91 % (taux moyen de PFHxS : 1,1 

ng/g poids humide ~3,81 %). Les PFCA et PFSA montraient une association négative avec la densité 

du récepteur de l’acétylcholinestérase muscarine. Le système nerveux cholinergique était également 

affecté dans l’étude chez les souris réalisée par Viberg et al., 2013. En outre, les concentrations de 

onze hormones stéroïdiennes ont été déterminées dans huit régions du cerveau, et les niveaux observés 

ne pouvaient s’expliquer par les taux sériques. Une analyse par corrélation a montré un lien positif 

entre les PFCA totaux et les PFSA totaux et le 17-alpha- hydroxyprégnènolone et certains autres 

composés stéroïdiens étaient corrélés de manière significative aux PFCA totaux. Les résultats 

indiquent qu’une augmentation des concentrations de PFAS bioaccumulables concorde avec une 

augmentation des hormones stéroïdiennes dans le cerveau (Pedersen et al., 2016). Ces études indiquent 

que la concentration de certaines PFAS chez les ours polaires de l’est du Groenland a excédé la valeur 

limite tolérable pour les altérations hormonales et neurochimiques (Pedersen et al., 2015 ; 2016). 

119. Une étude récente menée sur des ours polaires du Svalbard a mis en évidence un lien négatif 

entre les taux plasmatiques de 8PFAS (notamment le PFHxS) et certaines hormones thyroïdiennes, et 

indiquent que les PFAS contribuent à une altération possible de l’homéostasie des hormones 

thyroïdiennes chez les ours polaires en modifiant les niveaux de T3 libres (Bourgeon et al., 2017). 

Pour toutes les substances étudiées (PCB, pesticides chlorés et PFAS), les taux de T3 étaient 

négativement liés aux polluants, ce qui indique que les T3 pourraient être plus sensibles que les autres 

hormones thyroïdiennes. Dans une étude menée sur des ours polaires du Svalbard s’intéressant aux 

mères et leurs petits, on n’a observé aucun changement majeur dans les concentrations de PFHxS 

’entre 1998 et 2008, avec des niveaux supérieurs à ceux causant des effets sur la santé chez l’être 

humain, notamment des effets neurotoxiques sur le plan du comportement et des altérations des taux 
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sériques de cholestérol (Bytingsvik et al., 2012). 

120. Des études expérimentales ont prouvé que le PFHxS peut influer sur le métabolisme des 

lipides, ce que les études épidémiologiques réalisées chez l’être humain indiquent également (voir 

sections 2.4.2 et 2.4.3). Tartu et al., 2017a, ont signalé que l’alimentation et l’état métabolique étaient 

les principaux facteurs qui déterminent les quantités de PFAS présentes chez les ours polaires femelles 

du Svalbard et que des facteurs tels que le jeûne ont une incidence sur les niveaux de PFHxS 

accumulés par les ours polaires femelles (Tartu et al., 2017a). Dans cette étude, les niveaux de PFHxS 

étaient nettement négatifs par rapport au ratio urée/créatine, indiquant un état de jeûne. Certaines 

PFAS (6PFCA avec des chaînes carbonées en C8 à C13 et 2PFSA à 6 et 8 atomes de carbones) 

contribuent aux effets générés par de multiples facteurs de stress observés chez les ours polaires du 

Svalbard. Une étude récente réalisée par Tartu et al., 2017b, a montré que l’exposition aux PFAS était 

liée au métabolisme énergétique des marqueurs biologiques (gènes liés aux lipides, et taux 

plasmatiques de cholestérol, HDL et triglycérides). La corrélation entre le PFAS et le cholestérol HDL 

était plus prononcée lorsqu’ils se conjuguaient à une réduction de l’étendue et de l’épaisseur de la 

glace de mer, ce qui suggère que la diminution de la couverture de glace de mer induite par le climat et 

les PFAS (et autres composés organohalogénés) ont un effet synergique négatif sur les ours polaires 

(Tartu et al., 2017b).  

121. Les grands prédateurs de l’Arctique tels que les ours polaires comptent parmi les espèces les 

plus contaminées du monde (Letcher et al., 2010) et connaissent de manière saisonnière des périodes 

pendant lesquelles leurs besoins en énergie sont plus importants en raison des variations de 

température, de disponibilité des aliments, de reproduction et d’hibernation. Comme il a été indiqué 

dans la section 2.2.3, il est notoire que certaines PFAS, y compris le PFHxS, s’accumulent dans les 

compartiments riches en protéines (reins, foie, sang, etc.) mais la manière dont la condition physique 

(par exemple l’inanition) influe sur la concentration dans les tissus et la distribution de ces PFAS et 

une possible altération du potentiel toxique n’apparaît pas clairement. Les effets « cocktail » résultant 

de concentrations accrues de POP traditionnels dans les graisses de réserve et des changements 

climatiques auront également un impact sur ces périodes. Le PFHxS a une forte affinité avec les 

protéines et ne subit pas de biotransformation (Jones et al., 2003). Chez le renard arctique, le tissu 

adipeux était le seul tissu affecté par la condition physique, les renards maigres présentant des 

concentrations trois fois plus élevées (intervalle de confiance à 95 % = 11, 12) de PFHxS que les 

renards gras (Aas et al., 2014). La grande variabilité saisonnière des réserves lipidiques chez les 

mammifères de l’Arctique peut donc influer sur les concentrations tissulaires de certaines PFAS et 

accroître leurs effets potentiels durant l’émaciation saisonnière. Les effets ne sont pas seulement liés à 

l’augmentation des concentrations de PFAS, y compris le PFHxS, mais également à l’augmentation 

des concentrations d’autres POP dans les organes cibles lors des périodes de condition physique 

diminuée, ce qui peut accroître davantage la toxicité (analysé dans Aas et al., 2014).  

122. Des limites cumulatives ont été fixées pour les PFAS dans l’eau potable et les eaux 

souterraines en Suède et au Danemark, les PFAS étant censées agir en synergie dans un mélange. En 

Suède, une limite de concentration de 90 ng/L est fixée pour PFAS11 (PFBS, PFHxS, SPFO, 6:2 FTS, 

PFBA, PFPeA, PFHxA, PFHpA, APFO, PFNA, PFDA) et, au-delà de cette concentration, des mesures 

de réduction des risques doivent être prises (https://www.livsmedelsverket.se/en/food-and-

content/oonskade-amnen/miljogifter/pfas-in-drinking-water-fish-risk-management#Action levels). 

Une approche similaire est mise en œuvre au Danemark (http://mst.dk/media/91517/pfas-

administrative-graensevaerdier-27-april-2015-final.pdf). Les États-Unis 

(https://www.epa.gov/sites/production/files/2016-

06/documents/drinkingwaterhealthadvisories_APFO_pfos_updated_5.31.16.pdf) et l’Allemagne 

(https://www.umweltbundesamt.de/sites/default/files/medien/pdfs/pft-in-drinking-water.pdf) ont émis 

des recommandations relatives aux quantités de SPFO et d’APFO dans l’eau potable. En outre, dans la 

proposition de nouvelle directive européenne relative à l’eau potable, qui est à l’étude, une valeur 

limite est proposée pour le groupe des PFAS’’. Des valeurs de 0,1 μg/L pour les PFAS individuelles et 

0,5 μg/L for les PFAS totales ont été suggérées 

(http://ec.europa.eu/transparency/regdoc/rep/1/2017/FR/COM-2017-753-F1-FR-MAIN-PART-

1.PDF). 

 3. Synthèse des informations 

123. Le PFHxS, ses sels et les composés apparentés appartiennent au groupe des PFAS et ont été 

utilisés, entre autres applications, en tant qu’agents tensioactifs, dans les revêtements 

imperméabilisants et antitaches pour les moquettes, le papier, le cuir et les textiles, et dans les mousses 

anti-incendie, souvent en remplacement du SPFO. On sait également que du PFHxS a été produit de 

manière non intentionnelle pendant les processus de fluoration électrochimique utilisés dans la 

http://mst.dk/media/91517/pfas-administrative-graensevaerdier-27-april-2015-final.pdf
http://mst.dk/media/91517/pfas-administrative-graensevaerdier-27-april-2015-final.pdf
https://www.epa.gov/sites/production/files/2016-06/documents/drinkingwaterhealthadvisories_pfoa_pfos_updated_5.31.16.pdf
https://www.epa.gov/sites/production/files/2016-06/documents/drinkingwaterhealthadvisories_pfoa_pfos_updated_5.31.16.pdf
https://www.umweltbundesamt.de/sites/default/files/medien/pdfs/pft-in-drinking-water.pdf
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production d’autres PFAS, tels que le SPFO. Ces composés ont assuré des fonctions tensioactives, 

imperméabilisantes et de protection antitâches dans divers produits de par leur stabilité thermique et 

leur nature hydrophobe et oléophobe. 

124. Les informations concernant la fabrication actuelle mondiale de PFHxS, de sels de cet acide et 

de composés apparentés sont limitées. Par le passé, la production était principalement assurée par 3M. 

Un fabricant européen dont la production est inférieure à 1 tonne par an et quelques fabricants 

localisés en Chine ont été identifiés pour ce qui concerne la production actuelle ; cependant, aucune 

donnée quantitative concernant la production n’est disponible publiquement. Le PFHxS, ses sels et ses 

nombreux composés apparentés ont été inscrits aux inventaires des substances chimiques nationaux 

des États-Unis, du Canada, du Japon, de l’Australie, de l’Union européenne, des pays nordiques et de 

la Chine, qui indiquent la production passée/actuelle, l’importation et/ou les utilisations de produits 

contenant ces substances. Les sources possibles directes et indirectes de rejets de PFHxS dans 

l’environnement sont nombreuses, et les émissions peuvent se produire via l’air, la poussière, l’eau, les 

déchets, les eaux usées et les boues d’épuration. 

125. Si les méthodes analytiques de détection du PFHxS sont bien établies, qualifier et quantifier de 

manière analytique les précurseurs du PFHxS constitue à l’heure actuelle un défi en raison du manque 

de méthodes établies. Cependant, des précurseurs tels que les sulfonamides perfluorohexane (FHxSA) 

ont été détectés/ identifiés dans des lixiviats de décharge, ce qui indique que ces précurseurs du PFHxS 

sont potentiellement utilisés dans une variété d’applications, les décharges recevant des déchets d’un 

certain nombre de sources. Des FHxSA ont également été détectés dans des AFFF fabriqués par le 

passé par 3M. 

126. Le PFHxS a été détecté dans de nombreuses matrices environnementales dans le monde entier, 

notamment en Arctique et en Antarctique. Du fait de l’utilisation passée d’AFFF contenant du PFHxS 

et des composés apparentés, des concentrations élevées de PFHxS ont été relevées dans les zones 

proches des aires d’entraînement à la lutte contre l’incendie, aussi bien sur les sites d’aéroports 

commerciaux que d’installations militaires. Vu la persistance des PFAS de manière générale, 

l’extrême stabilité connue de la liaison C-F et les données de surveillance montrant l’omniprésence du 

PFHxS dans l’environnement, on conclut que celui-ci est résistant à la dégradation abiotique et 

biotique. D’après ses propriétés physiques, on sait que le PFHxS subit un processusde 

bioaccumulation associé à la liaison protéique plutôt qu’une répartition dans les lipides, ce qui rend les 

analyses FBC/FBAC standards moins pertinentes. Ainsi, comme pour l’APFO et le SPFO, il a été 

démontré que le log Koe et les FBC ne sont pas des mesures appropriées de la bioaccumulation du 

PFHxS. Plusieurs études ont indiqué une bioaccumulation et une bioamplification du PFHxS, avec des 

mesures de terrain des FBA et des FAT supérieures à 1 pour différentes chaînes alimentaires, 

notamment en Arctique. Le PFHxS se lie fortement aux protéines et ce phénomène s’observe chez 

différentes espèces. La demi-vie d’élimination sérique signalée pour le PFHxS chez l’être humain, 

généralement reconnue comme un bon indicateur de bioaccumulation, est très élevée, à 8,5 (comprise 

entre 2,2 et 27 ans). 

127. On retrouve le PFHxS de manière omniprésente dans l’environnement et les biotes au niveau 

mondial. Un certain nombre d’études ont signalé une exposition dans des régions reculées, pouvant 

être attribuée à la propagation à longue distance dans l’environnement. Le PFHxS est détecté dans 

l’eau, la neige, l’air et les biotes (notamment l’être humain) dans des régions reculées. Des tendances à 

la hausse, très vraisemblablement dues à l’augmentation des émissions, ont été observées récemment 

dans les concentrations détectées chez les ours polaires du Svalbard (Norvège) et dans l’air dans 

l’Arctique canadien et dans l’Arctique norvégien. Des mesures effectuées sur les ours polaires ont 

révélé que le PFHxS était la troisième PFAS la plus abondante dans le plasma de ces animaux. Le 

transport par les courants océaniques est vraisemblablement à l’heure actuelle le principal mécanisme 

de propagation jusqu’à des régions reculées comme l’Arctique, ce que corroborent les taux de PFHxS 

détectés par plusieurs études dans les eaux du monde entier. Cependant, le transport de PFHxS et de 

ses composés apparentés par voie éolienne ne peut être exclu, le PFHxS ayant été détecté dans la 

neige, les eaux de pluie et l’air ainsi que dans le lichen. Il est probable que le PFHxS ainsi que ses 

composés apparentés sont transportés par l’air jusqu’à des régions reculées et que les composés 

apparentés au PFHxS se dégradent en PHFxS localement.  

128. Les données relatives aux tendances dans l’environnement ne sont pas concluantes ; si un petit 

nombre de matrices montrent une tendance à la baisse ou à la hausse, dans la plupart des régions et des 

matrices aucune tendance particulière n’a été observée. Les données disponibles concernant les 

niveaux de PFHxS chez l’être humain en Asie, où la production s’est poursuivie après l’abandon de la 

substance par 3M, sont limitées.  

129. Chez l’être humain, l’exposition au PFHxS est principalement causée par la consommation 

d’aliments et d’eau de boisson, ainsi que par l’environnement intérieur, via la poussière et les biens de 
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consommation contenant du PFHxS ou ses précurseurs. La poussière des moquettes est une source 

majeure d’exposition au PFHxS chez les enfants en bas âge. Le PFHxS est, après le SPFO et l’APFO, 

la PFAS la plus fréquemment détectée dans les échantillons sanguins de la population générale au 

niveau mondial. Il est présent dans le sang du cordon ombilical et le lait maternel. Le lait maternel peut 

être une source importante d’exposition pour les nourrissons allaités, les résultats ayant montré que le 

PFHxS est excrété dans le lait. La contamination de l’eau de boisson peut conduire à une forte 

augmentation des taux sériques de PFHxS en raison de la longueur du temps d’élimination chez l’être 

humain.  

130. Chez les rongeurs, des effets sur le foie tels qu’une augmentation du poids du foie, une 

hypertrophie hépatocellulaire marquée, une stéatose, t une nécrose et une augmentation de la 

phosphatase alcaline sérique ont été observées suite à l’exposition au PFHxS. Un effet sur le 

métabolisme des lipides et des lipoprotéines du foie ainsi que des modifications des taux sériques de 

cholestérol, de triglycérides et de lipoprotéines ont été observés à la fois chez les rongeurs et chez 

l’être humain. Le PFHxS active le récepteur alpha activé par les proliférateurs de peroxysomes 

(PPAR-alpha) ; toutefois, des effets sur le foie sont également observés chez des souris sans PPAR-

alpha, ce qui met en évidence des mécanismes d’action indépendants du PPAR-alpha. En outre, un 

effet sur la reproduction (réduction importante de la taille de la portée vivante) a été observé chez les 

souris après une exposition au PFHxS.  

131. Des effets neurotoxiques et neurodéveloppementaux sont apparus chez les souris et les rats 

dans le cadre d’essais contrôlés en laboratoire, et certaines études indiquent un lien entre l’inhibition 

comportementale chez les enfants et l’exposition à certaines PFAS (et au PFHxS) durant la période 

prénatale et pendant l’enfance. Des effets sur le système hormonal thyroïdien, ont été signalés d’une 

espèce à l’autre (oiseau, rat, ours polaire et être humain). En outre, plusieurs études épidémiologiques 

indiquent que le système immunitaire jamais encore exposé et en plein développement pourrait être 

vulnérable aux effets de certaines PFAS et PFHxS, des liens ayant été observés entre les taux sériques 

de PFHxS et une diminution de l’effet des vaccins ainsi qu’une incidence plus élevée d’infections et 

d’asthme chez les enfants. 

132. Certaines PFAS, notamment le PFHxS, contribuent aux effets générés par de multiples 

facteurs de stress observés chez des animaux de l’Arctique. Des études indiquent que les 

concentrations de certaines PFAS mesurées dans le cerveau des ours polaires excédaient les valeurs 

limites tolérables pour les altérations hormonales et neurochimiques, et peuvent affecter l’homéostasie 

thyroïdienne. Le PFHxS s’accumule dans les tissus riches en protéines, mais peut également 

augmenter dans les tissus adipeux durant l’émaciation saisonnière. On ignore les conséquences d’une 

exposition conjointe aux PFAS et à d’autres POP, celle-ci pouvant potentiellement occasionner une 

augmentation de la toxicité pour les espèces soumises à des facteurs de stress majeurs. 

Tableau 5. Caractéristiques POP du PFHxS 

Critère Satisfait 

au critère 

(Oui/Non) 

Remarques 

Persistance Oui  Aucune photolyse en phase aqueuse n’a été observée pour le PFHxS après 

respectivement 106 et 20,5 jours d’exposition dans une étude de terrain sur le 

PFHxS réalisée à haute altitude (Taniyasu et al., 2013).  

 On trouve du PFHxS dans le sol, l’eau et divers biotes à proximité des aires 

d’entraînement à la lutte contre l’incendie du fait de l’utilisation par le passé 

de mousses contenant du PFHxS, ce qui montre que celui-ci est persistant et 

ne subit pas de dégradation abiotique ou biotique dans des conditions 

environnementales normales (Bräunig et al., 2017 ; Filipovic et al., 2015). 

 Les extrapolations à partir de données expérimentales concernant la 

dégradation du PFBS, du SPFO et de l’APFO démontrent que ces substances 

sont très persistantes (Quinete et al., 2010, ECHA 2017a ; ECHA 2013) et 

d’après la stabilité des PFAS de manière générale (Siegemund et al., 2000), on 

peut s’attendre à ce que le PFHxS ait les mêmes caractéristiques de 

persistance.  

Bioaccumulatio

n 

Oui  Détecté à des concentrations élevées chez les grands prédateurs de l’Arctique 

(Routti et al., 2017 ; Tartu et al., 2017b ; Smithwick et al., 2005b). 

 FBA>1 chez les organismes aquatiques (Haukås et al., 2007 ; Houde et al., 

2006 ; Babut et al., 2017) 

 FBA>1 chez les organismes terrestres (Riget et al., 2013 comme indiqué dans 

ECHA 2017a). 
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Critère Satisfait 

au critère 

(Oui/Non) 

Remarques 

 FAT>1 chez les organismes aquatiques (Munoz et al., 2017). 

 Les niveaux les plus élevés de PFHxS dans le biote sont détectés chez les ours 

polaires (Smithwick et al., 2005 a, b ; Routti et al., 2017) 

 La demi-vie du PFHxS dans le sérum humain est la valeur de demi-vie la plus 

élevée de toutes les substances PFAS. Une moyenne de 8,5 ans (avec une 

fourchette de 2,2 à 27 ans) a été signalée (Olsen et al., 2007) 

Potentiel de 

propagation à 

longue distance 

dans 

l’environnement 

Oui  On trouve du PFHxS dans l’air et la neige en Arctique (Theobald et al., 2007 

cité dans Butt et al., 2010 ; Stock et al., 2007 ; Genualdi et al., 2010 ; Butt et 

al., 2010 ; Wong et al., 2018 ; Agence norvégienne pour l’environnement  

M-757, 2017b, Rauert et al., 2018a)  

 Le PFHxS est détecté dans l’eau de mer de l’Arctique (Caliebe et al., 2005 

cité dans González-Gaya et al., 2014 ; Rosenberg et al., 2008 ; Busch et al., 

2010 ; Cai et al., 2012 ; Benskin et al., 2012 ; Zhao et al., 2012 ; Yeung et al., 

2017). 

 Les voies de transport sont le plus vraisemblablement l’eau et l’air (examiné 

dans Butt et al., 2010 ; Rauert et al 2018 a,b). 

 Propagation de composés apparentés au PFHxS par l’air, comme l’indique la 

détection de concentrations croissantes de PFHxS dans l’eau de fonte nivale 

(Codling et al., 2014 ; Meyer et al., 2011) et dans l’eau de pluie (Eschauzier et 

al., 2010). 

 Détection de PFHxS chez les grands prédateurs de l’Arctique, avec des taux 

en augmentation loin des sources locales (Routti et al., 2017 ; Tartu et al., 

2017b ; 2018).  

Effets nocifs Oui Le PFHxS exerce des effets sur le foie et les taux sériques de lipides et de 

cholestérol, influe sur les hormones thyroïdiennes sériques et peut altérer le 

développement du système nerveux. On citera, parmi les données principales : 

 Effets sur le foie : augmentation du poids du foie, hypertrophie 

hépatocellulaire marquée, stéatose, nécrose et taux sériques de cholestérol, de 

triglycérides, de lipoprotéines et de phosphatase alkaline modifiés chez les 

rongeurs (Butenhoff et al., 2009 ; Bijland et al., 2011 ; Das et al., 2016, Chang 

et al., 2018). Une DMENO de 0,3 mg/kg p.c./jour a été déterminée sur la base 

de la diminution des taux sériques totaux de cholestérol à toutes les doses et 

des travaux de Butenhoff et al. (2009)’’. Une augmentation notable en valeur 

relative et absolue du poids du foie des rats mâles et ’une hypertrophie 

cellulaire a été constatée dans cette étude à partir de 3 mg/kg p.c./jour. 

 Des effets sur la reproduction (réduction de la taille de la portée vivante) ont 

été observés chez les souris à partir de 1,0 mg/kg p.c./jour (Chang et al., 

2018). 

 Des études épidémiologiques mettent en évidence un lien entre le niveau 

d’exposition au PFHxS et les taux sériques de cholestérol et lipoprotéines 

(Fisher et al., 2013 ; Steenland et al., 2009). 

 Des effets sur la thyroïde ont été observés chez des rats mâles exposés à une 

dose de 10 mg/kg de PFHxS pendant 42 jours ; une augmentation liée à la 

dose de l’hypertrophie/hyperplasie thyroïdienne a été observée (Butenhoff et 

al., 2009). Certaines études épidémiologiques montrent un lien entre les taux 

sériques de PFHxS et les hormones thyroïdiennes (Jain 2013 ; Wen et al., 

2013 ; Webster et al., 2016). 

 ’Une neurotoxicité pour le développement observée chez les souris (Viberg et 

al., 2013 ; Lee et Viberg, 2013). Des données épidémiologiques indiquent des 

effets sur le développement cognitif chez l’être humain (Stein et Stavitz 2011 ; 

Høyer et al., 2018). 

 Des études épidémiologiques ont démontré des effets sur le système 

immunitaire : une diminution de l’effet des vaccins (Granum et al., 2013 ; 

Grandjean et al., 2012 ; 2017a,b), une incidence de l’asthme plus élevée 

(Dong et al., 2013 ; Zhu et al., 2016 ; Qin et al., 2017 ; Timmermann et al. 

2017) et un risque accru d’infection chez les enfants ont été observés en lien 
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Critère Satisfait 

au critère 

(Oui/Non) 

Remarques 

avec les taux sériques de PFHxS (Goudarzi et al., 2017 ; Grannum et al., 

2013). 

 4. Conclusion 

133. Les rejets de PFHxS dans l’environnement, y compris ceux dus à la dégradation de substances 

apparentées au PFHxS, sont causés par les activités humaines, par exemple les processus de 

fabrication, l’utilisation de produits et la gestion et l’élimination des déchets. Le PFHxS est persistant, 

bioaccumulable et capable de se propager à longue distance dans l’environnement, ce qui fait des 

rejets de PFHxS un problème de pollution transfrontalière, y compris dans les régions reculées. La 

présence et la distribution du PFHxS au niveau mondial est démontrée pour l’être humain, la faune 

sauvage et l’environnement. Parmi les taux détectés, certaines mesures ont été effectuées dans 

l’Arctique et dans l’Antarctique.  

134. Le PFHxS est une des PFAS les plus fréquemment détectées dans le sang humain de la 

population générale et a une demi-vie très longue, s’établissant à 8,5 ans (avec une fourchette de 2,2 à 

27 ans), chez l’être humain. En outre, il a été détecté dans le sang du cordon ombilical, le sérum 

sanguin et le lait maternel chez l’être humain. Des concentrations élevées de PFHxS ont été détectées 

dans le sol, l’eau souterraine et l’eau potable à proximité d’aéroports ou de sites d’entraînement à la 

lutte contre l’incendie, les boues d’épuration et les effluents des stations d’épuration, ainsi qu’à 

proximité d’usines où sont produits/utilisés des PFAS et le PFHxS et dans les lixiviats de décharges.  

135. Selon les publications scientifiques disponibles, le risque d’effets nocifs pour la population 

générale est avéré, en particulier pour les enfants et les groupes de population exposés à des taux 

élevés de PFHxS et d’autres PFAS par l’eau de boisson. 

136. Les préoccupations concernant les effets nocifs du PFHxS sont liées aux effets sur le foie, le 

système hormonal thyroïdien et la reproduction qui ont été observés, aux effets modulés sur le système 

immunitaire qu’il semble produire, et à ses effets démontrés sur le système nerveux et le 

développement de celui-ci. En outre, les effets observés sur le métabolisme des lipides et des 

lipoprotéines constituent une préoccupation supplémentaire, aussi bien pour l’être humain que pour les 

animaux de l’Arctique.  

137. Des données récentes issues d’études menées sur des ours polaires du Svalbard en Norvège ont 

révélé des concentrations plasmatiques croissantes de PFHxS. Les PFAS, y compris les PFHxS, 

contribuent aux multiples effets de stress observés chez les ours polaires du Svalbard, indiquant ’’un 

risque d’effets nocifs pour la faune sauvage.  

138. D’après les propriétés de persistance, de bioaccumulation et de toxicité pour les mammifères, 

notamment l’être humain et du fait de son omniprésence dans les compartiments de l’environnement, y 

compris dans des régions reculées, il a été conclu que le PFHxS, ses sels et les composés apparentés 

sont susceptibles, du fait de leur propagation à longue distance dans l’environnement, d’avoir des 

effets nocifs importants sur la santé humaine et l’environnement justifiant l’adoption de mesures au 

niveau mondial. 
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