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Liste des sigles utiliseés

ADEME : Agence de I’environnement et de la maitrise de I’énergie
AFNOR : agence francaise de normalisation

AGHTM : association générale des hygiénistes et techniciens municipaux
AEP : alimentation en eau potable

AOX : composés organiques halogénés

ATSDR : Agency for toxic substances and disease registry (Agence pour le registre des
substances toxiques et maladies aux Etats-Unis)

BAF : facteur de bioacuumulation

BCF : facteur de bioconcentration

BMD : benchmark dose

CA : concentration admissible

CSHPF : conseil supérieur d’hygiéne publique de France

COV : composés organiques volatils

CRora : carcinogenic oral risk (risque cancérigene par voie orale)
CT ou CT; : concentration tolérable (inhalation)

CToos : concentration tumorigéne (concentration dans I’air qui causerait I’augmentation de
5% de I’incidence des tumeurs ou de la mortalité par tumeur)

CTO : composé trace organique

DBOs : demande biologique en oxygéne a 5 jours

DEHP : phtalate de bis(2-éthylhexyle)

DHTP : dose hebdomadaire tolérable provisoire

DLso : dose entrainant la mort de 50% de la population examinée

CLso : concentration d'une substance toxique létale pour la moitié des animaux exposés
DJA : dose journaliere admissible

DJT, : dose journaliere tolérable par voie orale

DTops : dose tumorigéne (dose qui causerait I’augmentation de 5% de I’incidence des
tumeurs ou de la mortalité par tumeur)

EH : équivalent habitant

EINECS : european inventory of existing commercial substances

EQRS : évaluation quantitative des risques sanitaires

ERI : exces de risque individuel

ERU, et ERU; : exces de risque unitaire par voie orale et par voie inhalation
ETM : élément trace métallique

FET : facteur d’équivalence toxique
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HAP : hydrocarbures aromatiques polycycliques

ICPE : installation classée pour la protection de I’environnement
INERIS : institut national de I’environnement industriel et des risques
IR : indice de risque

IARC/CIRC : International agency for research on cancer / Centre international de
recheche sur le cancer

IRIS : integrated risk information system
Kow: coefficient de partage octanol/eau
LAS : alkylbenzénesulfonates linéaires

LOAEL : lowest observed adverse effet level (niveau d’exposition le plus bas pour lequel
un effet néfaste est observé)

MRL; et MRL, : minimum risk level (pour I(inhalation et la voie orale)

MS : matiere séche

NF : norme francaise

NOAEL : no observed adverse effect level (niveau d’exposition sans effet nocif observe)
NPE : nonylphénol et des nonylphénolethoxylates avec 1 ou 2 groupements éthoxy

OEHHA : Office of Environmental Health Hazard Assessment (bureau de I’état de
Californie pour I’évaluation des risques sanitaires liés a I’environnement)

OMS : organisation mondiale pour la santé

PCB : polychlorobiphényles

PCDD : polychlorodibenzodioxines

PCDF : polychlorodibenzofuranes

PF : potency factor

QD : quotient de danger

REL; et REL, : reference exposure level (pour I’inhalation et la voie orale)
RfC : concentration de référence

RfD : dose de référence

RIVM : RijksInstituut voor Volksgezondheid en Milieu (Institut néerlandais de la santé
publique et de I’environnement)

SAU : surface agricole utile

SF : Slope factor

SPDE : Syndicat professionnel des distributeurs d’eau

STEP: station d’épuration

SYPREA : Syndicat des professionnels du recyclage en agriculture
TCA : tolerable concentration in air

TCDD : tétrachlorodibenzodioxines

TDI : tolerable daily intake

TE : équivalent toxique
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URF : unit risk factor

US EPA : United-States environmental protection agency (agence américaine de protection
de I'environnement)

VTR : valeur toxicologique de référence

MLR : minimum risk level
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INTRODUCTION

Les stations d’épuration, installations assurant I’assainissement des eaux usées, urbaines ou
industrielles, ont un réle fondamental dans la préservation de la qualité des eaux naturelles,
car elles permettent d’éviter que de nombreux composés organiques ou inorganiques
produits par les activités humaines se retrouvent dans le réseau fluvial naturel ou
I’environnement marin.

L’épuration des eaux usées conduit a la concentration des composés polluants dans une
phase résiduelle, les boues de station d’épuration, qui constituent les sous-produits du
processus d’épuration. En France, deux solutions de gestion de ces boues station
d’épuration, la mise en centre de stockage dans des installations spécialisées et
I’incinération, considerent les boues uniquement comme des déchets. Une troisieme
solution, radicalement différente car permettant de valoriser (autrement qu’en énergie) les
boues, consiste en leur épandage sur certains sols agricoles. Les boues d’épuration ainsi
utilisées permettent, a I’exemple d’autres pratiques bien connues telles que I’application de
lisier par exemple, de soutenir les concentrations du sol en éléments fertilisants et
essentiels au développement et a la croissance des végétaux cultivés.

Puisque les boues concentrent les contaminants initialement présents dans les boues, une
telle pratique doit bien évidemment étre encadrée d’un point de vue réglementaire en ce
qui concerne les questions de santé publique. La réglementation nationale, notamment sous
I’impulsion d’une directive européenne, a ainsi permis la publication de teneurs limites a
respecter dans le cadre d’épandages, pour que cette pratique n’engendre pas de dégradation
de la qualité des sols récepteurs et que la santé des populations soit protégée. De nombreux
textes nationaux (lois, décrets et arrétés), généraux ou plus spécifiques a certains types de
boues, ont ainsi permis d’encadrer réglementairement I’épandage des boues de stations
d’épurations. Depuis plus de cing ans, un projet de directive européenne prévoit le
renforcement de ces directives relatives a I’épandage de boues, en imposant la surveillance
de nouvelles substances organiques jusqu’alors non réglementées au niveau européen, et en
abaissant les teneurs maximales en éléments traces métalliques autorisées dans les boues
destinées a I’épandage, selon un calendrier progressif s’étalant de 2005 a 2025.

Le travail du présent mémoire consiste a déterminer quantitativement le niveau de risque
sanitaire résultant de la pratique d’épandage des boues des stations d’épuration sur des sols
agricoles dans des situations ou la composition en contaminant des boues et des sols est
déterminée :

- d’une part par les seuils de la réglementation francaise actuellement en vigueur ;
- et d’autre part, par les seuils de la réglementation européenne a venir.

Dans un premier temps, ce mémoire a pour objectif de voir si le respect des seuils francais
actuels, et des seuils prochainement imposés dans le cadre de la nouvelle réglementation
européenne, permettent effectivement de garantir des risques sanitaires a un niveau
acceptable. Dans un second temps, I’objectif est de souligner les éventuels apports en
termes de risque sanitaire de la mise en place en France de la nouvelle réglementation
européenne, par comparaison a I’application des seuils francais actuels.

Pour cette étude, le travail réalisé s’est articulé en trois principales étapes reprises dans le
cadre de ce mémoire au travers du plan. Une premiere étape a consisté en la
compréhension du contexte et des objectifs du travail de mémoire, puis dans un second
temps, en la participation a I’élaboration d’un outil d’évaluation des risques sanitaires
adapté a I’analyse d’une situation d’épandage de boues, permettant dans une derniére
partie de s’intéresser a I’analyse critique des valeurs seuils francaises et européennes.
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1 CONTEXTE ET OBJECTIF

1.1 L’épandage des boues de station d’épuration

1.1.1 Les boues de station d’épuration, produit de I'épuration des eaux usées

Afin de préserver la qualité des eaux naturelles, les eaux usées domestiques, les eaux
pluviales en mélange avec elles et les eaux usées issues d’établissements industriels sont
assainies. Les stations d’épuration sont les équipements épuratoires qui assurent une
dépollution partielle de ces eaux usées et un transfert de pollution vers les boues. Elles font
intervenir des traitements en général biologiques aérobies (boues activées et lagunages).
Des procedés physico-chimiques (décantation, coagulation...) et biologiques anaérobies
existent également mais sont plus rares. D’aprés le ministere de I’environnement, il y a
plus de 12 000 stations d’épuration de plus de 2000 équivalents habitants (EH) en France
et 95% des communes de plus de 10 000 EH disposent d’une station.

La collecte et le traitement des eaux résiduaires engendrent un certain nombre de résidus :
les matiéeres de curage des réseaux, les matiéres de vidange des installations autonomes, les
refus de pré-traitement (sables, graisses) et les boues des stations d’épuration.

Les boues de station d’épuration sont des sous-produits de I’épuration des eaux usées,
composés des solides organiques et inorganiques contenus initialement dans ces eaux ayant
sédimenté, de précipités de phosphore et de la biomasse formée au cours des processus de
dégradation aérobie et anaérobie dans le réseau ou dans la station. Les boues peuvent
également contenir des additifs introduits au niveau du traitement des eaux usées en
station. La matiére organique représente 40 a 80 % du poids sec des boues, en fonction de
I’origine des eaux usées et du traitement mis en ceuvre. Cette matiere organique est issue
principalement des feces humaines présentes dans les eaux usées domestiques, mais
certaines industries peuvent également constituer un apport en matiéres organiques
important. La fraction organique des boues est un mélange de lipides, protéines, lignine,
acides aminés, sucres, cellulose, acides humiques et acides gras (ILSI, 2003).

En fonction du type de traitement et de leur origine, les propriétés physiques, chimiques et
biologiques des boues différent (cf. annexe 1). Leur charge en contaminants dépend de la
charge en pollution recue par la station et du traitement subit par les eaux usées et par les
boues. Les traitements subis par les boues (digestion anaérobie, compostage, etc.) peuvent
en effet avoir une grande influence sur leur teneur résiduelle en contaminants
biodégradables.

1.1.2 Gestion des boues de station d’épuration

D’apreés I’article 2 du décret du 8 décembre 1887, les boues de stations d’épuration (STEP)
ont le caractere de déchets. En France, il existe trois filieres d’élimination des boues : la
mise en centre de stockage, I’incinération ou I’épandage en agriculture.

Entre 1992 et 2000, le poids relatif des différentes voies de gestion a évolué dans le sens
d’une augmentation de la part des boues valorisées en agriculture au détriment de la part de
boues incinérées, le poids de la mise en décharge restant stable. Globalement, en 2001,
60% du gisement de boues de STEP municipales est valorisé en agriculture, contre 15%
d’incinération et 25% de mise en décharge (Chassande et al., 2001).
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Ainsi, I’épandage agricole constitue actuellement la principale voie d’élimination des
boues. Au niveau national, ce mode de valorisation est estimé annuellement a 6,6 millions
de tonnes brutes, soit 550 000 tonnes de matiéres seches (Club AtoutBoues, 2005) et
concerne 3% de la surface agricole utile (SAU). Du fait de leur composition, les boues
valorisées en agriculture ont un intérét agronomique pour les sols car elles constituent un
apport en matiére organique, en fertilisants (azote, phosphore...) et en oligo-éléments (cuivre,
zinc...). Les boues chaulées permettent également, lors de leur épandage, d’enrichir le sol en
chaux et en magnésium. De plus, les sols assurent, sous réserve que I’épandage soit réalisé
dans de bonnes conditions, une épuration des boues épandues faisant intervenir les mécanismes
de filtration des matiéres en suspension par percolation, de rétention en eau des sols, de
décomposition de la matiére organique par les micro-organismes du sol, d’échange et de
fixation des éléments minéraux solubles dans le sol et de prélevement par les plantes.

Dans le contexte actuel, I’épandage de boues sur des parcelles agricoles constitue une
solution de gestion intéressante de ces déchets amenée a se développer. En effet, d’une
part, les tonnages de boues de stations d’épuration produits ne cessent d’augmenter, et
d’autre part, les contraintes pesant sur les autres voies de gestion existantes augmentent : la
mise en centre de stockage de déchets non-ultimes est en effet théoriquement interdite sur
le plan réglementaire et I’incinération devient de plus en plus chére en raison des
contraintes environnementales croissantes.

Cependant, cette filiere d’épandage ne peut étre pérenne que si, a la fois, les cultures sont
consommables et les qualités physico-chimiques des sols sont maintenues. Or, puisque leur
qualité est déterminée par la qualité des eaux usées, les boues de stations d’épuration
urbaines ou industrielles contiennent, selon leurs filieres de production, des éléments traces
métalliques (ETM) et/ou des composés traces organiques (CTQO) et/ou des micro-
organismes pathogénes (virus, bactéries, protozoaires et helminthes). L’abondance de ces
agents dépend des caractéristiques des activités raccordées et des traitements mis en ceuvre
dans les stations d’épuration. C’est pourquoi, la réglementation assure un encadrement des
pratiques d’épandage, afin notamment de limiter leur impact sur la qualité des sols, des
eaux et des produits d’alimentation issus de I’exploitation de parcelles amendées.

1.2 Laréglementation de la pratique d’épandage de boues en vigueur

en France et a venir au niveau européen

L’objectif de cette partie est :

- de présenter succinctement les systémes de valeurs seuils réglementaires actuellement
en vigueur en France et s’appliquant aux épandages de boues de stations d’épuration,
ainsi que les seuils proposés dans la version du projet de directive européenne datée du
27 avril 2000 (CEC, 2000). Ce sont en effet ces valeurs qui seront par la suite analysées
et discutées dans le cadre du présent mémoire. La démarche ayant conduit a la
définition de ces seuils sera également soulignée.

- de synthétiser I’ensemble des prescriptions relatives aux modalités techniques
d’épandage des boues figurant dans les textes réglementaires francais. Ce recueil est
nécessaire car I’analyse des seuils précités sera réalisée sous I’hypothese du respect de
ces prescriptions.

1.2.1 Laréglementation en vigueur en France

La réglementation relative aux épandages de boues actuellement en vigueur en France
découle a la fois d’initiatives nationales et européennes (transpositions de directives).
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A)  Contexte réglementaire relatif a 'épandage des boues en France

a) Définition des boues

Selon le décret n°97-1133 du 8 décembre 1997 relatif a I'épandage des boues issues du
traitement des eaux usées, le terme de boues désigne « les sédiments résiduaires des
installations de traitement ou de pré-traitement biologique, physique ou physico-chimique
des eaux usées ». De plus, ce décret assimile a des boues, les matiéres de vidange des
dispositifs d’assainissement non collectif, ainsi que les matiéres de curage des ouvrages de
collecte des eaux usées a condition qu’elles aient subit un traitement destiné a en éliminer
les graisses et les sables (I’épandage des graisses et des sables étant interdit).

b) Les contraintes réglementaires générales auxquelles les épandages de boues

sont soumis

Du fait de la présence de substances chimiques indésirables et de micro-organismes
pathogenes dans les boues de stations d’épuration urbaines et industrielles, la
réglementation francaise encadre les pratiques d’épandage de facon a garantir la sécurité
alimentaire et a maintenir les fonctions environnementales des sols. L’épandage de
boues des stations d’épuration urbaines et industrielles est ainsi réglementé par :

- laloi n°92-3 du 3 janvier 1992, dite « loi sur I’eau » (code de la santé publique) ;

- le décret n°97-1133 du 8 décembre 1997 relatif a I'épandage des boues issues du
traitement des eaux usées (transcription de la directive européenne 86/278/EEC du 12
juin 1986 relative a la protection de I’environnement, et notamment des sols, lors de
I’utilisation des boues d’épuration en agriculture) ;

- la loi du 19 juillet 1976 (code de I’environnement) pour les boues industrielles issues
d’installations classées pour la protection de I’environnement (ICPE).

Il existe deux grands types de contraintes réglementaires auxquelles sont soumis les
épandages de boues : le respect de prescriptions techniques sur les modalités techniques de
I’épandage et le passage par les procédures préalables de déclaration ou d’autorisation.

¢ Les prescriptions techniques s’appliquant aux épandages agricoles de boues de
station d’épuration

Les prescriptions relatives aux modalités techniques d’épandage des boues sur les sols
agricoles sont fixées par :

- le decret n® 97-1133 du 8 decembre 1997 ;

- I’arrété du 8 janvier 1998 pris en application de ce décret ;

- I’arrété du 3 avril 2000 relatif aux boues papetieres ;

- I’arrété du 2 février 1998 modifié relatif aux boues industrielles.

Les prescriptions, concernant les restrictions des terrains susceptibles d’étre amendés et les
contraintes météorologiques, les distances d’isolement, les délais minimaux a respecter et
les contraintes sur la réalisation de I’épandage sont présentées dans I’annexe 2.

¢ Les régimes d’autorisation ou de déclaration

Les épandages de boues de station d’épuration peuvent étre soumis a autorisation ou a
déclaration soit au titre de la loi sur I'eau soit au titre de la loi n°76-663 du 19 juillet 1976
relative aux installations classées pour la protection de I’environnement.
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L’épandage de boues issues du traitement des eaux usées est soumis a la procédure
préalable d’autorisation ou de déclaration au titre de la loi sur I’eau (rubrique 5.4.0) en
fonction des quantités de boues (en matieres seches, en DBOs ou en flux d’azote) destinées
a étre épandues. D’aprés le décret du 29 mars 1993, I’épandage reléve de la déclaration
pour des unités de traitement de plus de 200 EH et de I’autorisation pour des STEP de plus
de 50 000 EH. Les filieres d’épandage relevant de la rubrique 5.4.0 de la loi sur I’eau font
donc I’objet d’une étude préalable (ou plan d’épandage) présentant I’organisation de la
filiere inclue dans le dossier de demande de déclaration ou d’autorisation (article 8 du
décret 8 décembre 1997). Dans le cadre des dossiers de demande d’autorisation au titre de
la loi sur I’eau, une étude d’incidence, présentant les impacts environnementaux et
sanitaires de la filiere d’épandage, doit en plus étre réalisée. Des études dont le contenu est
analogue sont demandées pour les épandages relevant de la loi sur les ICPE.

Sur la base de ces dossiers, les autorisations préfectorales d’épandage sont en general
accordées pour une durée moyenne de 10 ans.

B) Les systémes de valeurs seuils dans la réglementation frangaise relative aux

épandages des boues de station d’épuration

Les différentes prescriptions réglementaires concernant les valeurs limites sur les
substances chimiques présentes dans les boues et les sols figurent dans le tableau 1.

Teneur limite | Apports maximaux totaux cumulés | Teneur limite
autorisée dans sur 10 ans (g/ha) autorisée dans
les boues prairies ou sols de les sols (mg/kg
(mg/kg MS) sols de pH > 6 5 < pH <6 MS)
cadmium 10 * 150 150 2
chrome 1000 15 000 12 000 150
cuivre 1 000 15 000 12 000 100
mercure 10 150 120 1
nickel 200 3 000 3 000 50
plomb 800 15000 9 000 100
sélénium - - 1200 *** -
zinc 3 000 45 000 30 000 300
Cr+Cu+ Ni+Zn 4 000 60 000 40 000 -
7 PCB? 0,8 12 12 -
fluoranthene 5 ** 75 60 -
benzo[b]fluoranthéne 2,5 40 40 -
benzo[a]pyrene 2 ** 30 20 -

MS : matiéres séches ; * depuis le 1% janvier 2004 ; ** 4 mg/kg de fluoranthéne et 1,5 mg/kg de benzo[a]pyréne dans le
cas de prairies ; *** pour les paturages uniquement.

Tableau 1 : teneurs limites dans les boues et dans les sols en substances chimiques
précisées dans la réglementation francaise actuelle (article 11 de I’arrété du 08/01/1998)

Ces prescriptions, définies par I’article 11 de I’arrété du 8 janvier 1998, sont exprimées en
termes de teneurs maximales en certaines substances chimiques (éléments traces

! décret n° 93-743 du 29 mars 1993 relatif & la nomenclature des opérations soumises a autorisation ou a
déclaration en application de l'article 10 de la loi sur I'eau
2 composés polychlorobiphénylés numéros 28, 52, 101, 118, 138, 153 et 180
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métalliques et composés traces organiques) dans les sols et dans les boues, ainsi que de
flux maximum d’apport au sol autorisé de ces substances sur 10 ans.

En conséquence, les boues ne peuvent pas étre épandues si I’une des valeurs limites du
tableau 1 est dépassée, que ce soit du fait d’une teneur en I’une des substances chimiques
ciblées par la réglementation excessive dans les sols ou dans les boues ou en raison d’un
flux cumulé sur 10 ans de ces substances apporté au sol trop important.

Des dérogations aux prescriptions relatives aux teneurs limites en éléments traces
métalliques dans les sols peuvent étre accordées par le préfet sur la base d’études montrant
que ces élements ne sont ni mobiles ni biodisponibles (article 11 de I’arrété du 8 janvier
1998). La nature des études n’est pas précisée dans la réglementation francaise, mais un
guide visant a proposer une méthodologie de réalisation de ces études ou de ces
évaluations est en cours d’élaboration par I’ADEME (Agence de I’environnement et de la
maitrise de I’énergie).

Pour les boues industrielles issues d’ICPE soumises a autorisation ou de I’industrie
papetiére, les systemes de seuils sur les substances chimiques sont fournis dans :

- Iarticle 38 de I’arrété du 17 aolt 1998 modifiant I'arrété du 2 février 1998 relatif aux
préléevements et a la consommation d'eau ainsi qu'aux émissions de toute nature des
installations classées pour la protection de I'environnement soumises a autorisation ;

- Iarticle 12 de I’arrété du 3 avril 2000 relatif a I’industrie papetiére.

Les valeurs seuils auxquelles sont soumises ces boues industrielles spécifiques sont les
mémes que celles proposées dans le cadre de I’arrété du 8 janvier 1998, la seule différence
étant I’absence de seuils sur les concentrations dans les boues et sur les flux apportés au sol
pour les éléments cadmium et chrome dans I’arrété du 17 aolt 1998 relatif aux ICPE.

C) Comment ont été élaborés les seuils réglementaires figurant dans l'arrété du 8
janvier 1998 ?

a) Teneurs limites dans les sols

Les teneurs limites en ETM dans les sols ne reposent pas sur des considérations sanitaires.
Les valeurs de I’arrété du 8 janvier 1998 sont celles qui figuraient déja dans la norme
AFNOR NF U 44-041 de juillet 1985.

b)  Teneurs limites dans les boues et flux d’apport limites sur 10 ans

En ce qui concerne les valeurs limites sur les boues, I’avis rendu par le conseil supérieur
d’hygiene publique de France (CSHPF, 1998) sur les risques sanitaires liés aux boues
d’épuration des eaux usees urbaines a servi de base a I’élaboration des seuils
réglementaires francais figurant dans I’arrété du 8 janvier 1998 et relatifs aux ETM et aux
CTO apportés lors des épandages de boues.

En ce qui concerne les composeés traces organiques, I’avis rendu par le CSHPF repose sur
la mise en ceuvre d’une méthodologie de détermination de valeurs seuils pour les
micropolluants organiques dans les boues d’épuration (Duquet et Rossel, 1996). Le volet
de cette méthode relatif a la santé des populations consiste a sélectionner des voies
d’exposition critiques de I’homme (boue-plante-homme, boue-plante-animal-homme,
boue-animal-homme et boue-homme). Dans un premier temps, pour chaque substance, les
voies d’exposition pertinentes sont quantifiées indépendamment, avec un jeu d’hypotheses
et de paramétres trés conservatoires. A I’issue de cette étude « cas extréme », en déroulant
la démarche d’EQRS a rebours, les concentrations dans le sol engendrant un niveau de
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risque acceptable sont déterminées pour chaque substance et pour chaque voie. La valeur
seuil sur les sols retenue pour chaque substance est celle correspondant a la voie
d’exposition la plus critique. Dans un second temps, un facteur de réajustement (tenant
compte des facteurs de réajustement associés a chaque parametre du cas extréme considéré
précédemment) est appliqué a la valeur seuil obtenue a I’issue de la premiére étape.

Le benzo[a]pyrene (et par extrapolation I’ensemble des HAP) et les PCB ont fait I’objet
d’une telle démarche. Le CSHPF a ainsi proposé la concentration limite de :

- 6 pg/kg pour le benzo[a]pyréne dans le sol, valeur correspondante a un exceés de risque
cancérogeéne individuel de 10 par la voie critique boue-sol-plante-homme ;

- 20 pg/kg pour la somme des 7 PCB (28, 52, 101, 118, 138,153 et 180) dans le sol par
la voie critique boue-sol-animal-homme a partir de la DJA alimentaire des Pays-Bas.

En s’appuyant sur le cas de I’épandage de 30 t MS/ha sur 10 ans, des teneurs limites dans
les boues et des flux maximaux d’apport sur 10 ans ont ensuite été déduits de ces résultats
uniquement pour les HAP.

Les teneurs et flux limites relatifs au fluoranthene, au benzo[b]fluoranthéne et au
benzo[a]pyrene figurant dans I’arrété du 8 janvier 1998 suivent les recommandations du
CSHPF pour les épandages sur paturage ou sol de pH inférieur a 6, mais ce n’est pas le cas
pour le benzo[b]fluoranthene et le benzo[a]pyrene dans le cas général. Ce choix n’est pas
justifié du point de vue sanitaire puisque c’est la voie boue-sol-plante-homme qui est
critique pour les HAP et non la voie incriminant I’ingestion de produits d’origine animale.

En ce qui concerne les éléments traces métalliques, I’approche utilisée a été celle de
I’évaluation des risques sanitaires, allant jusqu’a leur caractérisation pour un nombre
restreint d’éléments incluant le cadmium?®. Cependant, I’avis du CSHPF ne présente pas la
démarche et les conclusions de la caractérisation de ces risques. Il était prévu de réviser les
recommandations issues de ce premier travail apres trois ans, afin de tenir compte de
I’évolution des connaissances. Ce nouveau groupe de travail n’a pas pu rendre ses
conclusions. Elles ne sont donc pas publiques.

Les valeurs limites réglementaires frangaises sur les CTO et les ETM dans les boues
sont donc partiellement issues de la mise en ceuvre d’une évaluation quantitative des
risques sanitaires.

1.2.2 Le projet de révision de la directive européenne sur |'utilisation des boues

de station d’épuration en agriculture

La politique actuelle de la Commission Européenne est d’encourager I’épandage au sol des
boues de station d’épuration, puisqu’il s’agit d’une solution durable au long terme de
gestion des boues, a condition que leur qualité soit compatible avec les exigences de
protection de la santé des populations et de I’environnement (ILSI, 2003).

Au sein de I’Union Européenne, la valorisation agricole des boues de station d’épuration
est actuellement réglementée par la directive 86/278/EEC du 12 juin 1986 relative a « la
protection de I’environnement et notamment des sols lors de I’utilisation des boues
d’épuration en agriculture ». Cette directive a été transcrite dans les droits nationaux de
tous les états membres. Cependant, ce texte ne vise que le contréle de I’accumulation des
ETM dans les sols, sans aborder la problématique des CTO.

8 http://www.sante.gouv.fr/htm/dossiers/etud_impact/sommaire.htm
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Un projet de révision de cette directive a été proposé (CEC, 2000) et est, depuis environ 5
ans, en cours de discussion. Les différents seuils relatifs a la qualité chimique des boues et
des sols proposés dans ce projet sont présentés dans la partie qui suit.

A) Les seuils du projet de directive européenne sur les épandages des boues de

station d’épuration

a) Les éléments traces métalliques

La directive 86/278/EEC actuellement en vigueur impose le contrdle de :
- la qualité des sols au moyen de seuils de concentration en ETM dans les sols ;

- I’accumulation des ETM dans les sols au moyen de I’utilisation combinée de seuils sur
la qualité des boues et sur la quantité de matieres seches de boues apportée
annuellement ou par la mise en ceuvre de seuils exprimés en termes de flux annuels de
polluants maximum apportés au sol par les boues.

Lors de la transcription de cette directive, la plupart des états membres ont définit des
seuils réglementaires sur les ETM dans les boues et les sols inférieurs aux exigences
européennes. Dans ce contexte, le nouveau projet de directive européenne (CEC, 2000)
propose un abaissement des valeurs limites en ETM sur les sols et les boues, en vue de
protéger la qualité des sols au long terme et d’encourager la réduction des rejets
metalliques dans les réseaux d’eau usée.

Teneurs limites en métaux lourds dans les sols avant épandage
(mg/kg MS)

Elément trace| pH du sol compris pH du sol compris | pH du sol supérieur
meétallique entre5et 6 entre 6 et 7 a7
cadmium 0,5 1 15
chrome 30 60 100
cuivre 20 50 100
mercure 0,1 0,5 1
nickel 15 50 70
plomb 70 70 100
zinc 60 150 200

MS : matieres seches.

Tableau 2 : teneurs limites en métaux lourds dans les sols avant épandage préconisées par
le projet de directive européenne.

Ainsi, d’apres le projet de directive européenne, I’épandage de boues de station d’épuration
est interdit dans les conditions suivantes.

- Si la teneur dans le sol avant et aprés épandage en au moins un des ETM dépasse les
seuils figurant dans le tableau 2 ;
Dans le cas ou la teneur en un élément est supérieure a la teneur limite qui lui est
associée, I’épandage reste possible au cas par cas en évaluant les aspects suivants :
= le préléevement des métaux par les plantes ;
= le prélevement des métaux par les animaux ;
= la contamination de I’eau souterraine ;
= |’effet a long terme sur la biodiversité.
- Si la concentration dans les boues en au moins un élément trace dépasse les seuils
figurant dans le tableau 3 (partie de gauche) ;
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- Si I’'un des flux maximaux annuels en ETM pouvant étre apportés au sol par les boues
(tableau 3 - partie de droite) est dépasse.

Une dérogation a cette derniére prescription pourra étre envisagée au cas par cas :

= dans le situation ou un enrichissement massif en matieres organiques
est necessaire ;

= pour les seuils sur le cuivre et le zinc, dans la situation de sols
pauvres en ces deux éléments essentiels ou il est prouvé qu’un
besoin pour les cultures existe.

Valeurs limites de concentration | Valeurs limites de la quantité de métal ajoutée
dans les boues avant épandage dans les sols annuellement sur une base de 10
(mg/kg MS) années (g/ha.an)

Echéances 2005 2015 2025 2005 2015 2025
cadmium 10 5 2 30 15 6
chrome 1 000 800 600 3000 2 400 1 800
cuivre 1 000 800 600 3 000 2 400 1 800
mercure 10 5 2 30 15 6
nickel 300 200 100 900 600 300
plomb 750 500 200 2 250 1500 600
zinc 2 500 2 000 1 500 7500 6 000 4500

MS : matiéeres seches.

Tableau 3 : valeurs limites s’appliquant aux métaux lourds dans les boues préconisées par
le projet de directive européenne.

b) Les composés traces organiques

Par ailleurs, la présence potentielle de certains composés organiques dans les boues
constitue un risque pour la santé des consommateurs, principalement en raison du transfert
potentiel vers I’homme via I’alimentation. C’est pourquoi quelques états membres
(Allemagne, Autriche, Danemark, Suede, France), mais pas tous, ont instauré des
concentrations limites en certains composés organiques dans les boues en I’absence de
réglementation européenne.

Composes organiques Valeurs limites (mg/kg MS)

AOX* 500
LAS® 2600

DEHP® 100
NPE’ 50
HAP® 6
PCB’ 0,8

Dioxines Valeurs limites (ng TE/kg MS)

PCDD/PCDF* 100

Tableau 4 : teneurs limites des substances organiques dans les boues avant épandage
préconisées par le projet de directive europeenne (Ms : matiéres séches ; TE : équivalent toxique.).

* AOX : somme des composés organiques halogénés

> LAS : alkylbenzéne sulfonates linéaires

¢ DEHP : phtalate de bis(2-éthylhexyle)

" NPE : nonylphénol et nonylphénolethoxylates avec 1 ou 2 groupements éthoxy

8 HAP : acénaphténe, phénanthréne, fluoréne, fluoranthéne, pyréne, benzo(bjk)fluoranthéne, benzo(a)pyréne,
benzo(ghi)pérylene et indéno(1,2,3-c,d)pyréne

° PCB (somme des composés polychlorobiphénylés numéros 28, 52, 101, 118, 138, 153 et 180

9 pCDD/PCDF : Polychlodibenzodioxines / dibenzofuranes
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Le projet de directive européenne (CEC, 2000) propose des concentrations limites pour un
certain nombre de substances organiques ou de catégories de substances présents dans les
boues (tableau 4). Le dépassement de I’une de ces valeurs entraine I’interdiction d’épandre.

c) Comparaison avec la réglementation francaise

Par rapport aux seuils de concentration actuellement en vigueur en France, le projet de
directive européenne prévoit donc un abaissement des valeurs limites sur les ETM :

- pour ce qui est des concentrations maximales dans les sols, I’abaissement des seuils
concerne le cadmium, le chrome et le zinc dans tous les cas et les autres éléments
traces métalliques sous certaines conditions de pH dans les sols ;

- pour ce qui est des concentrations maximales dans les boues, I’abaissement des seuils
concerne le plomb et le zinc a I’horizon 2005, le cadmium, le chrome, le cuivre et le
mercure a I’horizon 2015 et le nickel a I’horizon 2025 ;

- pour ce qui est des flux maximaux apportés au sol par les boues sur 10 ans, seuls le
cadmium, le mercure et le plomb seront concernés par un durcissement des seuils, et ce
a I’horizon 2025.

Par ailleurs, a la différence de la réglementation francaise, la prise en compte du sélénium
n’est pas imposée dans le cadre du projet de directive.

Le projet de directive européenne prévoit également d’imposer le contrdle d’un panel de
CTO dans les boues beaucoup plus large que la réglementation francaise, laquelle se
restreignait a certains HAP et a la somme des 7 PCB. De plus, la concentration maximale
en PCB (seul CTO commun aux deux réglementations) dans les boues est identique dans la
réglementation francaise et dans le projet de directive européenne.

Remarque : il est important de souligner que les flux limites sur 10 ans n’ont pas été élaborés de la méme
facon dans le cas du projet de directive européenne et dans le cas de la réglementation francaise. lls sont
déduits des teneurs limites dans les boues dans les deux cas, mais en supposant un tonnage de boues
apportées au sol de 30 t MS/ha en 10 ans dans le cas européen contre un apport en moyenne deux fois
moindre dans le cas frangais. De ce fait, des concentrations limites en certaines substances dans les boues
peuvent étre plus contraignantes dans le cas européens alors que les flux sur 10 ans associés ne le sont pas.
C’est le cas du chrome, du cuivre et des PCB.

B) Comment ont été élaborés les seuils du projet de directive européenne ?

Globalement, la démarche d’élaboration des seuils proposés dans le projet de directive
européenne (CEC, 2000) a consisté a compiler les réglementations en vigueur dans les
états membres et a conserver des seuils globalement stricts par rapports aux seuils actuels.

A I’heure actuelle, la réflexion de la commission porte sur la prise en compte, dans ce
projet de directive, des spécificités de chaque pays (nature des sols, composition des
boues...) et des difficultés de mesure de certains parametres. En effet, les seuils proposés
actuellement sur les ETM dans les sols, s’ils sont maintenus, interdiront I’épandage sur un
certain nombre de sols acides notamment en raison de leur composition géochimique
(ILSI, 2003). De plus, il n’y a pour I’instant pas d’accord sur les protocoles d’analyse des
échantillons pour certains composés organiques et pour les dioxines.

1.3 Problématique et objectif

1.3.1 Problématique

En vue d’éviter les effets potentiellement nefastes associés aux eépandages des boues de
stations d’épuration, la réglementation frangaise (cf. section 1.2.1) et le projet de directive
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européenne (cf. section 1.2.2) proposent une gestion des épandages basée notamment sur le
respect d’un systéeme de valeurs limites s’appliquant aux boues et aux sols avant et apres
épandage, dont le dépassement conduit a I’interdiction de I’épandage.

Puisque ces seuils n’ont été elaborées que partiellement sur des considérations sanitaires
(cf. sections 1.2.1C) et 1.2.2B)), les questions suivantes se posent :

Le respect de la réglementation actuelle et a venir relative a la pratique d’épandage de
boues de station d’épuration suffit-il a garantir la santé des populations exposées ?

Quelles peut étre le gain sanitaire en France de la mise en ceuvre des nouveaux seuils
européens ?

1.3.2 Objectif et limites

L’objectif de ce mémoire est donc d’évaluer quantitativement le niveau de risque sanitaire
résultant de I’exposition de la population francaise a I’épandage de boues de station
d’épuration respectant (1) les seuils fournis par la réglementation francaise (arrété du 8
janvier 1998) et (2) les seuils fournis par le projet de directive européenne (CEC, 2002).

Cet objectif général devra tenir compte des limites explicitées ci-dessous.

Ce travail de mémoire se limitera a I’analyse des risques chroniques d’origine chimique
liés aux épandages de boues de station d’épuration. Il ne prendra donc pas en compte les
aspects relatifs aux risques aigus d’une part et aux risques micro-biologiques d’autre part.
Dans les deux cas considérés (analyse des seuils francais et européens), I’exposition des
populations sera évaluée selon des hypotheses et des scénarios respectant le cadre de la
réglementation francaise relative a la pratique d’épandage de boues (cf. annexe 2). En
effet, puisque I’évaluation réalisée dans le cadre de ce mémoire veut avoir un sens a
I’échelle de la France, le cas extréme de pratiques d’épandage illégales n’est pas pris en
compte, car considéré comme non représentatif de la situation francaise. Par ailleurs, ce
travail n’abordera pas les problemes de risques pour les écosystemes.

1.3.3 Démarche adoptée

Afin de satisfaire cet objectif, la démarche d’évaluation quantitative des risques sanitaires
(EQRS) se déclinant selon les étapes suivantes sera mise en ceuvre dans le cadre de
I’analyse des différents seuils relatifs a la qualité des boues et des sols :

- identification du potentiel dangereux qui passe par la détermination des effets
indésirables que les substances chimiques sont intrinsequement capables de provoquer
chez I’lhomme ;

- évaluation des relations dose-effet estimant le rapport entre le niveau d’exposition, ou
la dose, et I’incidence et la gravité des effets ;

- évaluation de I’exposition qui quantifie les doses d’exposition des populations sur la
base du schéma d’exposition et des concentrations dans les milieux d’exposition ;

- caractérisation du risque quantifiant le risque lié aux substances chimiques, en
présentant les résultats accompagnés d’une évaluation de I’influence des incertitudes
relevées tout au long de I’étude.

Dans un premier temps, un modeéle d’évaluation des risques sanitaires appliqué au cas
particulier des situations d’épandages de boues, a I’élaboration duquel j’ai pu contribuer, a
été crée. Il repose sur un certain nombre d’hypothéses concernant les quatre étapes de
I’EQRS précitées qui seront communes aux évaluations réalisées sur les différents types de
valeurs seuils réglementaires existantes (seuils sur les boues et sur les sols).
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Dans un second temps, cet outil est utilisé afin d’analyser et de comparer les valeurs
seuils francaises (arrété du 8 janvier 1998) et européennes (CEC, 2000) portant sur les
sols récepteurs et sur les boues destinées a I’épandage.

¢ En premier lieu, afin d’analyser les seuils relatifs a la qualité des boues épandues, la
situation considérée est celle d’un épandage sur des sols frangais « moyens » de boues
dont la composition correspond aux valeurs maximales autorisées par la réglementation
francaise d’une part et par le projet de directive européenne d’autre part. Sur cette base,
le niveau de risque sanitaire est quantifié, les incertitudes sont discutées et les
implications du résultat obtenu présentées.

¢ Ensuite, les valeurs seuils relatives a la qualité des sols sur lesquels les boues peuvent
étre épandues sont analysees de la méme facon que précédemment. Dans le cadre de
cette analyse, la situation d’un épandage de boues francaises « moyennes » sur un sol
dont la composition en contaminants est fixée par les valeurs seuils maximales figurant
dans les deux réglementations est considérée, successivement dans le cas de la
réglementation francaise, puis dans le cas du projet de directive européenne.

Les hypotheses effectuées dans le cadre de ces deux analyses ayant trait aussi bien a la
définition des cibles qu’aux pratiques d’épandages considérées se veulent étre proches de
la réalité en France. De cette facon, les résultats obtenus pour chaque cible seront
applicables a la tranche de population dont la cible en question se veut représentative.
Cependant, conformément a la pratique en vigueur en EQRS, de nombreux parametres
seront définis de facon protectrice de la santé, de facon a étre sir que le risque affiché
majore le risque réel.

Remarque : a titre informatif, le cas d’un épandage représentatif de la pratique actuelle en
France sera également analysé.

2 ELABORATION D'UN OUTIL D'EVALUATION DES RISQUES
SANITAIRES ADAPTE AU CAS DES EPANDAGES DE BOUES
D’EPURATION SUR SOL AGRICOLE

Le travail d’élaboration d’un outil d’évaluation des risques sanitaires répond a une attente
de la part des professionnels et s’inscrit dans le cadre d’une convention entre I’ADEME
(Agence de I’environnement et de la maitrise de I’énergie), le SYPREA (Syndicat des
professionnels du recyclage en agriculture), le SPDE (Syndicat professionnel des
distributeurs d’eau) et I’'INERIS (Institut national de I’environnement industriel et des
risques). L’objet de cette convention est la réalisation d’un guide méthodologique pour
I’évaluation des risques sanitaires liés a la pratique d’épandage des boues de stations
d’épuration urbaines et industrielles. En effet, les dossiers de demande d’autorisation
comportent un volet relatif a I’impact sur la santé humaine du plan d’épandage qui jusqu’a
présent est réalisé selon une approche purement qualitative et tres insuffisante. La création
d’un guide méthodologique sectoriel doit permettre d’améliorer la prise en compte des
risques sanitaires par les bureaux d’études notamment dans les demandes d’autorisation
d’épandage.

Il est important de noter que le travail que j’ai effectué dans ce cadre bénéficie d’un
important travail effectué en amont notamment de recherche de parametres de transfert et
de valeurs toxicologiques de références.
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2.1 Caractérisation des parametres initiaux
2.1.1 Source, voies d’exposition, cibles et schéma conceptuel de I'exposition

A) Source

La source de contamination considérée dans le cadre de cette évaluation des risques
chroniques est le sol dans lequel les boues ont été homogénéisées. Dans le cadre de la
pratique d’épandage de boues, la source primaire de contamination, constituée des boues,
est supposee générer des risques pour la population principalement de nature aigué, qui ne
sont pas étudiés dans ce mémoire. En effet, selon I’article 5 de I’arrété du 8 janvier 1998 :

¢ les boues non stabilisés et non solides doivent étre enfouies sous 48h ;

¢ le dépdt de boues stabilisées et solides en bout de parcelle se restreint a la quantité de
boues nécessaire pour la campagne d’épandage de I’année considérée, et doivent rester
temporaires.

B) Voies d’exposition

Les voies d’exposition suivantes peuvent étre envisagées :
¢ Pour les voies directes :
o I’ingestion accidentelle de particules de sol amendé suite a la déposition de
ces particules sur les mains ;
o I’inhalation de particules provenant du sol amendé ;
o I’inhalation de composés volatils libérés par les boues ;
o le contact cutane avec le sol amendé.
¢ Pour les voies indirectes :

0 ingestion de végetaux cultivés sur les parcelles amendées ;

0 ingestion de viande issue de cheptels nourris a base de végétaux cultives sur
les parcelles amendées ;

0 ingestion d’eau et/ou contact cutané avec I’eau lors de baignades dans des
rivieres adjacentes aux parcelles amendées et potentiellement contaminees
par les substances chimiques (par érosion, ruissellement...) ;

0 ingestion de poissons péchés dans des riviéres adjacentes aux parcelles
amendées et potentiellement contaminées par les substances chimiques (par
érosion, ruissellement...) ;

0 ingestion d’animaux s’abreuvant avec une eau potentiellement contaminée ;

O ingestion d’eau issue de captages AEP captant des eaux potentiellement
contaminées.

Cependant, les voies d’exposition faisant intervenir le transfert du sol vers les eaux
souterraines ou superficielles n’ont pas été considérées :

¢ Le choix d’exclure le milieu d’exposition eaux souterraines repose sur des arguments
de pertinence de I’approche. Tout d’abord, différentes études ont montré que le
transfert des contaminants organiques et inorganiques des boues vers les eaux
souterraines est négligeable (Schowanek et al., 2003 ; Gove et al., 2001 ; Al-Subu et
al., 2003). Dans le rapport de Joyeux (2001), des calculs préliminaires ont montré que
les voies hydriques apparaissent comme trés minoritaires dans I’apport journalier.
L’étude de ce phénomene pourrait étre intéressante si on étudiait le cas de sols
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argileux fracturés, mais cette situation n’est pas majoritairement représentée a I’échelle
des sols agricoles francais. La difficulté de définir des parametres standard de sol pour
la France est également un argument de non prise en compte de cette voie. De plus, il a
été defini que la présente évaluation se placerait dans un cadre conforme aux
prescriptions réglementaires frangaises, au nombre desquelles figurent des distances
d’isolement vis-a-vis des points de prélevement d’eau, des systemes de conduction et
de stockage d’eau (Annexe 2) qui restreignent les phénomeénes de transfert. Enfin, le
principal usage de I’eau souterraine conduisant a une exposition potentielle des cibles
est la production d’eau potable. Or la gestion des risques sanitaires vis-a-vis de I’eau
potable est assurée par un certain nombre de dispositions dépendant de la loi sur I’eau
(seuils de potabilité, protection des captages, etc.) telles que le transfert de
contaminants présents dans les boues vers la nappe ne conduit pas a des augmentations
de concentration inacceptables dans I’eau ingérée.

Les voies d’exposition faisant intervenir les eaux superficielles (ingestion d’eau,
contact cutané et ingestion de poisson péché a proximité du site) ne sont pas prises en
considération pour des raisons de pertinence et de faisabilité, bien qu’un transfert
particulaire vers ce milieu d’exposition soit envisageable du fait de I’érosion des sols
amendés par le ruissellement ou le vent. En effet, tout d’abord, cette évaluation se
place dans un cadre respectant la réglementation francaise. Or des distances
d’isolement vis-a-vis des plans et cours d’eau, dépendantes de la pente et du type de
boue épandu, sont définies réglementairement (Annexe 2) et restreignent les
phénomeénes de transfert. De plus, les modeles permettant d’étudier les transports des
sols agricoles vers les eaux de surface sont congus pour travailler a I’échelle de bassins
versants. Ceux-ci sont difficilement adaptables a la problématique de ce mémoire dans
laguelle la situation étudiée doit correspondre a une situation francaise « moyenne »
d’épandage de boues. L’utilisation de ces modéles afin d’avoir un ordre de grandeur
des transferts vers les eaux de surface semble nécessiter des moyens disproportionnés
vis-a-vis de la pertinence de cette voie, puisqu’il a été montré que les voies hydriques
contribuaient de facon trés minoritaire a I’exposition de I’homme aux boues.

La voie d’exposition par inhalation de composés volatils n’est pas considérée dans le cadre
de ce mémoire. En effet, si un certain nombre de composés peuvent se volatiliser a partir
des boues épandues (méthane, ammoniac, COV, sulfure d'hydrogéne, protoxyde d’azote,
etc.), une recherche bibliographique a montré que les émissions de méthane et d’ammoniac
ont principalement lieu dans les jours qui suivent I’épandage (Robinson et Roper, 2003 ;
Harmel et al., 1997 ; Ambus et al., 2001). En conséquence, le risque engendré par la
volatilisation des composés présents dans les boues est de nature aigué ; il n’est donc pas
pris en compte.

Finalement, les voies d’exposition a la terre amendée par des boues qui sont prises en
compte dans le cadre de ce mémoire sont les suivantes :

ingestion de végétaux cultivés sur les sols amendés ;

ingestion de produits issus d’animaux nourris a partir de végetaux cultivés sur les
sols amendés ;

ingestion de sol amendé suit a sa déposition sur les mains ;
inhalation de poussiéres provenant des sols amendés ;
contact cutane avec le sol amende.
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C) Cibles

Les cibles potentiellement exposées, de facon directe ou indirecte, aux boues retenues dans
le cadre de ce modéle d’évaluation des risques sont :

¢ les consommateurs (adultes et enfants), dont une partie des aliments est issue des
parcelles amendées ;

¢ les riverains (adultes et enfants), vivant a proximité des parcelles épandues et dont
une partie des aliments provient des parcelles amendees ;

¢ I’agriculteur, pratiquant des épandages de boues et travaillant ses terres amendées,
vivant & proximité des parcelles épandues et dont une partie des aliments provient des
parcelles amendées ;

¢ les futurs résidents (adultes et enfants), habitant sur des sols ayant été amendes par le
passé, y jardinant, et dont une partie des aliments provient des parcelles amendées.

Les consommateurs, riverains et futurs résidents enfants sont supposes étre exposés aux
boues de 0 a 6 ans et les adultes de 6 & 70 ans. L’exposition de la cible agriculteur
correspond a une exposition professionnelle d’une durée de 40 ans.

D) Schéma conceptuel

Sur la base des hypotheses considérées, le schéma conceptuel de I’exposition suivant peut
étre proposé (figure 1).

Un certain nombre d’études s’étant intéressées a la problématique des seuils réglementaires
applicables aux épandages de boues de station d’épuration raisonnaient par substance et
par voie limitante, puisqu’elles visaient généralement la définition de valeurs seuils dans
les boues calées sur une démarche d’évaluation des risques sanitaires (Duquet et Rossel,
1996 ; CSHPF, 1998). Dans cette approche, pour chaque substance, chacune des voies
d’exposition identifiées comme pertinente est quantifiée indépendamment des autres
(parfois méme sous des hypotheéses différentes), et le niveau de risque sanitaire retenu est
le maximum obtenu pour la voie d’exposition dite critique. Cette approche ne permet pas
de prendre en compte le cas de cibles exposées aux contaminants potentiellement présents
dans les boues simultanément par différentes voies (NRC, 2002 ; Harrison et al., 1999).

Dans le cadre de la présente étude, une approche du risque intégrée est proposée,
permettant de prendre en compte pour les cibles définies précédemment le risque résultant
de I’exposition a des substances chimiques différentes et par des voies d’exposition
différentes.

Boues

inhalation (poussieres), ingestion, contact cutané Riverains

>

w Agrlculle_urs
Futurs résidents

2 M

Sol

Risques
chroniques

Consommateurs
Riverains
Agriculteurs
Futurs résidents

‘ Végétaux ingestion

Figure 1 : schéma conceptuel de I’exposition des cibles au mélange des boues avec le sol.
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2.1.2 Les substances prises en compte

A) Substances sélectionnées pour I'évaluation des risques sanitaires

En vue d’évaluer les seuils relatifs a la composition en contaminants organiques et
inorganiques des boues de station d’épuration destinées a étre épandues, les substances
sélectionnées seront celles pour lesquelles :

- des valeurs seuils existant dans I’arrété du 8 janvier 1998 (tableau 1) et le projet de
directive européenne (tableau 2, tableau 3 et tableau 4), et

- des valeurs toxicologiques de références sont disponibles.

Ce dernier critére de sélection conduit a ne pas analyser certains parameétres inclus dans le
projet de directive européenne :

- Le paramétre AOX, regroupant les composés organo-halogénés, constitue un groupe
trés hétérogenes incluant des substances tres toxiques comme d’autres tout a fait
inoffensives, et des substances trés persistantes comme d’autres facilement dégradées
(ILSI, 2003).

- Les LAS commerciaux présents sur le marché européen regroupent un certain nombre
de composés, correspondant a 5 numéros CAS différents. Un LAS commercial est
constitué du mélange de plus de 20 composés, dont la différence réside dans la
longueur de la chaine alkyl de ces composés et la position du groupement benzene sur
cette chaine (HERA, 2004). Des NOAEL par voie orale ont été déterminées a partir
d’études expérimentales chez le rat vis-a-vis des effets critiques suivants : croissance,
survie, poids absolu et relatif des organes, paramétre hématologiques, résultats
d’analyse urinaire, activités des enzymes du foie et du rein, etc. (HERA, 2004).
Cependant, aucun organisme de référence consulté (OMS, US EPA, ATSDR, OEHHA,
Santé Canada, RIVM) ne propose de VTR pour les LAS. Considérant qu’un regard
critique sur les études fournissant les NOAEL disponibles est nécessaire et que cette
compétence reléve d’organismes spécialisés, le paramétre LAS figurant dans le projet
de directive européenne ne sera pas pris en compte par la suite.

- Le paramétre NPE, composé du nonylphénol et des nonylphénolethoxylates avec 1 ou
2 groupements éthoxy, regroupe un nombre limité de composes. Cependant, si un
NOAEL pour des effets histo-pathologiques sur le rein et un LOAEL pour des effets
sur la reproduction ont été définis chez le rat pour la voie orale (Bontje et al., 2004),
aucune VTR n’en a été extraite par des organismes de référence. En conséquence, ce
parameétre ne peut pas pris en compte dans cette évaluation des risques sanitaires.

B) Persistance et dégradation des substances sélectionnées

Les ETM, qui n’offrent pas de possibilité de dégradation, sont supposés s’accumuler dans
le sol (NRC, 2002 ; Joyeux, 2001). En revanche, les composés organiques subissent un
certain nombre de phénomenes dans les sols, notamment de dégradation, qui modifient leur
concentration dans le temps. Les vitesses de dégradation des composés organiques sont
variables, leur demi-vie pouvant varier de quelques jours a plusieurs années (NCR, 2002).
Pour chaque composé pris individuellement, les vitesses de dégradation dépendent des
conditions environnementales. Le tableau suivant présente quelques données relatives a la
vitesse de dégradation dans les sols des CTO pris en compte dans ce rapport. Il est
cependant important de noter que la dégradation de la substance mere ne conduit pas
forcément a une perte de toxicité ou de mobilité (en particulier vers les plantes), si des
produits de dégradation toxiques et mobiles sont formés.
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Groupe de composés Données d’estimation de la vitesse de dégradation des CTO

HAP totaux diminution de plus de 80 % 20 ans apres I’épandage (NRC, 2002)
fortement adsorbé par la matiere organique du sol (ILSI, 2003)
aptitude au lessivage faible (ILSI, 2003)

Benzo[a]pyréne | 60% restant au bout de 30 ans apres 25 épandages (NRC, 2002)

DEHP la moitié reste a I’issue d’une année aprés I’épandage (NRC, 2002)

PCB trés persistant, demi-vie de plusieurs années (ILSI, 2003)
fortement adsorbé par la matiere organique du sol (ILSI, 2003)
aptitude au lessivage faible (ILSI, 2003)

PCDD/PCDF trés persistant, demi-vie de plusieurs années (ILSI, 2003)
fortement adsorbé par la matiere organique du sol (ILSI, 2003)
aptitude au lessivage faible (ILSI, 2003)

Tableau 5 : vitesse de dégradation des CTO dans les sols.

Au vu de ces données, seule la dégradation des HAP et du DEHP pour I’analyse du projet
de directive européenne, et du benzo[a]pyréne pour I’analyse de la réglementation
francaise seront prises en compte, en supposant une décroissance exponentielle de la
concentration en ces composés. A partir des parametres figurant dans le tableau ci-dessus,
des demi-vies de 8,6 ans pour les HAP totaux, de 1 an pour le DEHP et de 40,7 ans pour le
benzo[a]pyrene sont en effet calculées. Les PCB et les dioxines sont supposés s’accumuler
dans les sols.

Du fait de la persistance de la plupart des contaminants pris en compte, la durée
d’épandage va influer sur les concentrations auxquelles les cibles seront exposées.

C) Justification des spéciations prises en compte

Pour certains éléments traces métalliques, les spéciations influencent fortement les
propriétés physico-chimiques et toxicologiques. Dans le cas présent, un choix raisonnable
de spéciation a porté sur les éléments suivants : le chrome et le mercure.

¢ Le chrome est considéré uniquement sous I’état d’oxydation +IIl. En effet, les
conditions environnementales sont majoritairement réductrices, et par conséquent la
forme majoritaire du chrome dans I’environnement est le Cr'"' (Kimbrough et al.,
1999). De plus, il apparait, dans des expérimentations en microcosmes, que la
population microbienne du sol a une action majoritairement réductrice sur le Cr"'
(Bader et al., 1999).

¢ Les concentrations en mercure dans les sols ou dans les boues sont données en
mercure total. Pour répartir cette concentration totale entre les spéciations organique et
inorganique, on considére que le mercure est généralement présent & moins de 1%
sous forme organique dans les sols (Gochfeld, 2003), et que ce principe peut étre
étendu au cas des sols amendés par des boues dans la mesure ou celles-ci sont réparties
dans au moins 100 fois leur masse de terre (cf. section 2.1.4). En conséquence, les
concentrations en mercure inorganique dans les sols ou dans les boues sont prises
égales a 99% de la concentration totale, et les concentrations en mercure organique
sont prises égales a 1% de la concentration totale.

2.1.3 Fonctionnement de lafiliere d'épandage

A) Pratiques d’épandage considérées

Il est considéré que, chaque année, un tiers de la surface épandable francaise recoit des
boues de station d’épuration, de sorte que chaque parcelle est épandue tous les trois ans.
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Il s’agit, en effet, d’aprés les professionnels, de la pratique la plus répandue en France.

Les quantités de boues de station d’épuration apportées annuellement au sol sont supposées
correspondre au tonnage maximal de 30 t MS/ha sur 10 ans défini dans I’article 7 de
I’arrété du 8 janvier 1998. Ainsi, considérant que chaque parcelle est épandue tous les trois
ans, la présente évaluation considere un épandage de boues trisannuel d’environ 10 t
MS/ha/an. Cette hypothese est majorante. En effet, la valeur retenue est calée sur I’apport
maximal sur 10 ans autorisé dans la réglementation, alors que dans la pratique, les besoins
en phosphore du sol sont souvent satisfaits pour des apports de boues moindres. De plus,
dans le cas de deux plans d’épandages concrets étudiés, les tonnages épandus étaient de
2,1t MS/ha par épandage (soit environ 6,3 t MS/ha en 10 ans) et de 4,6 t MS/ha (soit
environ 13,6 t MS/ha en 10 ans).

B) Durées d’épandage considérées

Dans le cadre de I’analyse des seuils relatifs a la qualité des boues destinées a I’épandage
agricole, il est nécessaire de définir sur quelle durée et a quel horizon I’évaluation des
risques sanitaires doit étre valide. En effet, puisque les épandages de boues sont
généralement répétés sur plusieurs années, I’EQRS doit considérer :

- alafois les effets des composés introduits par les boues et de leurs métabolites ;
- I’application de boues au long terme ;
- I’accumulation potentielle des composés dans le sol.

Des démarches d’évaluation des risques sanitaires sur les épandages de boues de station
d’épuration a I’échelle de différents pays ont déja été réalisées et donnent un apercu des
choix possibles en matiere de durée prise en compte dont le sens des résultats de
I’évaluation dépend :

- Dans le cadre d’une méthodologie d’élaboration de valeurs limites pour les composés
traces organiques dans les boues de stations d’épuration destinées a étre utilisées en
agriculture, un groupe d’experts de I’International Life Sciences Institute propose
I’adoption d’une démarche d’évaluation des risques sanitaires afin de garantir
I’innocuité des épandages a long terme (ILSI, 2003). Ce rapport propose, sans prendre
de décision, les durées de 20, 50 ou 100 ans.

- Dans le cadre de la définition des seuils réglementaires sur les boues destinées a étre
épandues (Part 503) aux Etats-Unis, I’US EPA a réalisé une évaluation des risques
sanitaires et environnementaux, dont I’objet est de fournir les concentrations dans les
boues en différents contaminants en deca desquelles les risques d’effets nocifs sont
acceptables. La durée des épandages considérée par I’US EPA est de 100 ans. Cette
valeur correspond au nombre d’applications de boues sur des sols agricoles nécessaire
pour atteindre la charge limite cumulées en polluant définie réglementairement aux
Etats-Unis (NRC, 2002). Cette valeur de 100 ans a donc un sens uniguement aux Etats-
Unis.

- Une évaluation des risques sanitaires a eté réalisée a I’échelle du territoire francais en
vue d’analyser certains seuils réglementaires européens (Joyeux, 2001). Dans un
premier temps, cette étude considere que la totalité des contaminants introduits avec les
boues lors d’un épandage a disparu lors de I’épandage suivant. Il n’est donc pas
nécessaire de prendre en compte une quelconque durée d’épandage. Dans un second
temps, afin de moduler les valeurs de risque obtenues, le cas d’une durée d’épandage
de 100 ans, valeur transposée des Etats-Unis, est pris en compte.

- Duquet et Rossel (1996) proposent une méthodologie de détermination de valeurs
seuils pour les micropolluants organiques dans les boues d’épuration incluant la prise
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en compte du risque pour la santé des populations. Dans ce cadre, il est proposé
d’évaluer les risques sanitaires résultants de I’épandage de boues de station d’épuration
sur une période de 10 ans, car c’est sur cette durée que des recommandations existent
dans la norme NF U 44-041 et que les apports sont raisonnes.

Dans le cadre de la présente évaluation, le choix est fait de considérer la pratique
d’épandage sur des durées ayant un sens concret. Les valeurs suivantes sont retenues :

10 ans, qui correspond a la durée moyenne des autorisations préfectorales d’épandage ;
80 ans, durée qui correspond au travail de trois générations d’agriculteurs entre

lesquelles la pratique d’épandage de boues se transmet. Cette valeur est considérée
comme majorante et prend en compte la durabilité future de la filiere d’épandage de

boues.

La durée d’épandage et la durée d’exposition des cibles sont deux variables distinctes.

L’agencement entre

la durée d’exposition de chaque cible et la période d’épandage

consideérée est effectué selon des choix conservatoires (Figure 2 et Figure 3). Ainsi, que la
durée d’épandage soit de 10 ou de 80 ans, les cibles « riverain » et « consommateur »
enfants sont supposées étre exposées les six dernieres années ou des épandages sont
effectués. De plus, les cibles « consommateur » et « riverain » adultes ainsi que la cible
« agriculteur » sont supposees étre exposées :

si la durée d’épandage est de 10 ans, pendant les 10 années que dure I’épandage

auxquelles s’ajoutent 54 ans («consommateur » et «riverain») ou 30 ans
(« agriculteur ») d’exposition apres la fin des épandages.

si la durée d’épandage est de 80 ans, pendant les 64 (« consommateur » et « riverain »)

ou 40 (« agriculteur ») derniéres années d’épandages (situation conservatoire).

Cas 1 dpandagede 10an

T
' épandage : temps
Cibles
cons mmmatenrs, « ; P adilte
tiveraing et s enfant
agricultenr
Citles flaturs
résidents 1 P adilte
< enfant

Figure 2 : agencement chronologique des durées d’exposition des différentes cibles par

rapport a la période d’épandage de 10 ans.

Cas 2 épandage de 80 ans
Dhrée
d’épandage termps
Citles
COREOrnAteT s, - P adulte
tiveraing et &= enfant
agriculteur
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Figure 3 : agencement chronologique des durées d’exposition des différentes cibles par
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rapport a la période d’épandage de 10 ans.
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Enfin, les cibles futurs résidents adulte et enfant sont exposés au mélange des boues dans le
sol a partir de I’année suivant le dernier épandage de boues et pendant leur durée
d’exposition (64 ou 6 ans).

C) Caractéristiques des sols recevant des boues

Le choix du type de sol (texture, teneur en matiéres organiques, pH) sur lequel les boues
sont épandues conditionne entre autres le transfert des contaminants du sol vers les
végétaux. Il est donc déterminant. La variabilité spatiale des sols agricoles francais rend
cependant ce choix difficile. A défaut de données relatives a la distribution des parametres
texture, teneur en matiéres organiques et pH a I’échelle de la SAU, il est proposé de mener
cette évaluation sur la base d’un sol argilo-limoneux, un peu calcaire, dont le pH est de 7,6
et la teneur en matiéres organiques de 2,1 %. Il s’agit d’un sol compatible avec la culture
de plusieurs especes végétales, qui est donc vraisemblable, mais au sujet duquel aucune
donnée de représentativité ne peut étre fournie.

D) Sélection des cultures prises en compte

¢ Sélection des cultures agricoles réalisées sur les parcelles amendées

Cette évaluation des risques sanitaires a pour vocation d’analyser le niveau de risque
associé aux valeurs seuils réglementaires dans le cadre de scénarios d’exposition
« moyens », c’est a dire représentatifs de la situation francaise d’épandages de boues de
stations d’épuration en France. En conséquence, les cultures sur lesquelles les épandages
de boues sont réalisés en France ont été regroupées (Piqué, 2004). Cependant, afin de
simplifier le modéle, elles n’ont pas toutes été prises en compte et ont été sélectionnées
selon les critéres suivants :

- (1) pertinence du groupe de culture (les indicateurs du type jachére ou encore engrais
vert n’ont pas été pris en compte car ils regroupent plusieurs genres végétaux et sont
donc ingérables par la suite) ;

- (2) I’existence de facteurs de bioconcentration (BCF) : toute culture pour laquelle
aucun BCF n’est disponible est éliminée ;

- (3) le pourcentage de la surface amendée par des boues™ : toute culture représentée sur
plus de 1% de la surface amendée est systématiquement sélectionnée ;

- (4) le pourcentage de la surface amendée occupé par le type de culture combiné avec
I’aptitude de la culture a accumuler le plomb (choisi pour sa toxicité) et le zinc (choisi
pour le fait qu’au vu des premiers essais, il tire le risque par ingestion de végétaux) :
toute culture non sélectionnée selon le critére (3) et ne satisfaisant pas le critere
(pourcentage de la surface amendée) x (BCF plomb + BCF zinc) > 107 est éliminée.

Ainsi, selon cette démarche (annexe 3), les 10 cultures suivantes sont sélectionnées :
betterave sucriére, blé, colza, chicorée, mails, orge, pomme de terre, prairie, ray grass
italien et tournesol.

¢ Sélection des cultures du jardin réalisées par les futurs résidents

Les cultures du jardin considérées sont les cultures prises en compte dans le cadre de
I’élaboration des Valeurs de Constat d’Impact (Bonnard et al.,2001) pour le scénario usage

11 Le complémentaire a 100% des pourcentages fournis par Piqué (2004), soit 6,41%, est
considéré dans le cadre de ce mémoire étre composé de prairie et de ray grass italien.
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sensible. Il s’agit des 12 cultures suivantes : pomme de terre, carotte, poireau, navet, radis,
salade, tomate, haricot vert, chou, courgette, petit pois et fruits.

2.1.4 Teneurs en substances chimiques prises en compte

Quelle que soit la durée d’épandage considérée, la durée d’exposition des cibles au
mélange boues-sol est identique : 6 ans pour les enfants et 64 ans pour les adultes. C’est en
revanche la concentration moyenne a laquelle elles sont exposées pendant leur durée
d’exposition qui est variable.

La démarche adoptée consiste a calculer une concentration a laquelle les cibles sont
exposées moyennée sur leur durée d’exposition.

¢ Contration moyenne attribuable aux boues

Cette concentration a laquelle les cibles sont exposées moyennée sur leur période
d’exposition est calculée en faisant le produit de la concentration dans les boues, d’un
facteur de dillution des boues dans le sol et d’un facteur d’exposition spécifique a chaque
cible et & chaque subsance chimique.

Le facteur de dilution massique des boues dans le sol est obtenu en faisant le rapport de la
masse de boues apportée par unité de surface sur la masse de terre dans laquelle ces boues
vont étre mélangées. Cette masse de terre, dans laquelle les boues sont mélangées, est
déterminée a partir de la densité des sols amendés et de la profondeur d’enfouissement des
boues. Le paramétre « masse volumique de la terre de surface du sol amendé » est pris égal
a 1,7.10° kg/m®, ce qui représente une valeur moyenne au niveau national. Concernant la
profondeur d’enfouissement de la boue, elle a été estimée a 0,3 m (la profondeur de labour)
suite aux questions posées a des agriculteurs.

Le facteur d’exposition a une substance chimique apportée par les boues est la moyenne de
facteurs d’exposition calculés par itération (avec un pas de une année) sur toute la durée
d’exposition des cibles et prenant chacun en compte les phénomenes, d’une part d’apport
par I’épandage annuel d’un tiers de la surface épandable francaise, et d’autre part, de
dégradation de la substance chimique apportée les années antérieures. Ainsi, par exemple,
dans le cas d’un épandage de 10 ans et en s’intéressant aux cibles « consommateur » et
« riverain » adultes, des facteurs d’exposition annuels sont calculés : conformément aux
hypothéses sur les relations entre durée d’épandage et durée d’exposition (Figure 2), ils
prennent en compte, pendant les 10 années d’épandage, les apports de boues annuels ainsi
que la dégradation des apports antérieurs, et pendant les 54 années d’exposition restantes,
uniquement la dégradation des substances apportées par les boues. Le graphique qui suit
(figure 4) présente, toujours dans le cadre de cet exemple, I’évolution dans le temps des
facteurs d’exposition annuels au plomb, au benzo[a]pyréne et au DEHP.

Les facteurs d’exposition globaux des cibles « consommateur » et « riverain » adultes au
plomb, au benzo[a]pyrene et au DEHP sont calculé en faisant la moyenne sur 64 ans de ces
facteurs annuels.

+ Contration moyenne attribuable au fond géochimique et aux boues

Les teneurs en substances chimiques correspondant au bruit de fond géochimique sont
supposées correspondre a un état d’équilibre et donc étre constantes dans le temps. Puisque
seuls les éléments apportés par les boues sont variables, les concentrations moyennes
attribuables au fond géochimique et aux boues sont égales a la somme des concentrations
dans le sol caractéristiques du fond geéochimique et de la concentration moyenne
attribuable aux boues calculée précédemment.
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Figure 4 : évolution des facteurs d’expositions annuels des cibles « consommateur » et
« riverain » adultes aux apports de boues pour une durée d’épandage de 10 ans.

2.2 Evaluation de la toxicité

L’identification du potentiel dangereux (cf. annexe 4) et I’évaluation des relations dose-
réponse (cf. annexe 5 et annexe 6) des substances inclues dans la réglementation francaise
ont été réalisees par I’INERIS préalablement au début de mon mémoire. J’ai donc
béneficié de ce travail. Le tableau 6 et le tableau 7 synthétisent les choix des relations
dose-effet réalisés dans le cadre de la présente étude.

Effets sans seuil

Vvoie orale voie inhalation
ERU, ERU;
(mg/kgj)* (mg/m°)*
cadmium pv 1,8 [US EPA, 1992]
chrome 111 nc nc
cuivre nc nc
mercure inorganique nc nc
mercure organique nc nc
nickel pv 0,38 [OMS, 2000]
plomb nc nc
sélénium nc nc
zinc nc nc
dioxines nc nc
PCB * (7 congéneéres) Enf?[]}s' EP:%I;] 0.4 Enfant: 1,0 Adultes: 0,1
benzo[a]pyréne 0,2 [RIVM, 2001] 1,1 [OEHHA, 2002]
benzo[b] fluoranthéne 0,02 [RIVM, 2001] + FET 0,11 [OEHHA, 2002] + FET
fluoranthéne 2.10" [RIVM, 2001] + FET| 1,1.10° [OEHHA, 2002] + FET
HAP européens 0,2 [RIVM, 2001] 1,1.10° [OEHHA, 2002] + FET
DEHP 1,4.10° [US EPA, 1988] nc

pv : pas de valeur ; nc : non concerné ; * PCB 28, 52, 101, 118, 138, 1523 et 180 ; ** acénaphténe,
benzo[bjk]fluoranthéne, benzo[ghi]péryléne, benzo[a]pyrene, fluorene, fluoranthene, indéno[123-cd]pyréene,
phénanthrene et pyréne ; DJTo : dose journaliere tolérable par voie orale ; CT : concentration tolérable ; ERUo : exces de
risque unitaire par voie orale ; ERUi : exces de risque unitaire par voie inhalation ; FET : facteur d’équivalence toxique
En italique : valeurs dérivées

Tableau 6 : VTR sélectionnées pour les effets chroniques sans seuil des substances.
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Effets a seuil

voie orale voie inhalation
ngJ/-I[g.j effet critique mg/-::n:; effet critique
. 10°® . 2.10° rein, appareil
cadmium [US EPA, 1985] rein [OEHHA, 2003] respiratoire
15 ey 6.107 e
chrome 111 [US EPA, 1998] non precise [RIVM, 2001] non precise
. 0,14 . 10° .
cuivre [RIVM, 2001] non précisé [RIVM, 2001] non précisé
mercure nc 3.10" systéme nerveux
inorganique [US EPA, 1995] y
mercure 10* développement nc
organique [US EPA, 2001] |  neuropsychologique
. 0,02 : 5.10° o
nickel [US EPA, 1996] croissance [RIVM, 2001] app respiratoire
rein
systeme immunitaire
3,5.10° systéme nerveux 4 .
plomb [OMS, 2004] périphérique 5.10™ [OMS, 2000] plombémie
développement
neuropsychologique
A 5.10° 14
sélénium [US EPA, 1991] sélénose nc
- 0,3
Zinc [US EPA, 1992] sang v
systéeme immunitaire
. 1.10° développement Enfant : 1,8.10° :
dioxines [OMS, 2000] neuropsychologigue Adulte - 3.2.10° reproduction
reproduction
PCB * 2.10° systéme immunitaire 0,5.10° croissance
(7 congénéres) [OMS, 2003] ceil [RIVM, 2001] foie
benzo[a]pyréene nc nc
benzol[b] ne ne
fluoranthene
; 4.10° :
fluoranthéne [US EPA, 1993] foie pv
HAP européens** 3.10” rein v
P [US EPA, 1993] P
=)
DEHP 2.10 foie nc

[US EPA, 1987]

pv : pas de valeur ; nc : non concerné ; * PCB 28, 52, 101, 118, 138, 1523 et 180 ; ** acénaphténe,
benzo[bjk]fluoranthene, benzo[ghi]péryléne, benzo[a]pyréne, fluoréne, fluoranthéne, indéno[123-cd]pyrene,
phénanthrene et pyréne ; DJTo : dose journaliére tolérable par voie orale ; CT : concentration tolérable ;

En italique: valeurs dérivées

Tableau 7 : VTR sélectionnees pour les effets chroniques a seuil des substances retenues.

Pour le parametre HAP européens, les VTR retenues sont, pour chaque type d’effet, les
VTR les plus contraignantes parmi celles des substances inclues, a savoir acénaphténe,

benzo[bjk]fluoranthéne,

benzo[ghi]pérylene,

benzo[a]pyrene, fluorene, fluoranthéne,

indéno[123-cd]pyréne, phénanthréne et pyrene. De cette facon, le risque associe a la prise
en compte de ce paramétre est majoré. Ainsi, la VTR retenue est celle du pyréne pour les
effets a seuil et celle du benzo[a]pyréne pour les effets sans seuils.
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2.3 Evaluation de I'exposition

2.3.1 Budget espace-temps de chacune des cibles

Il est supposé que les consommateurs de produits issus de parcelles amendées ne
fréquentent pas ces parcelles.

Pour les riverains, il est supposé qu’ils se proménent aux abords des parcelles amendées
uniquement pendant la moitié de I’année la plus propice. Pour les riverains adultes, il est
ainsi considéré qu’ils sont exposés 1 heure par jour, un jour par semaine, pendant 26
semaines (soit 26 jours d’exposition). Pour les riverains enfants, il est considéré qu’ils sont
exposes 2 heures par jour, tous les jours des 8 semaines de vacances d’été et 2 jours par
semaines durant les 18 autres semaines propices a la promenade (soit 7x8 + 2x18 = 92
jours d’exposition).

Pour les agriculteurs, le cas majorant d’un céréalier présent sur ses champs toute I’année
sauf les trois mois d’hiver (270 jours d’exposition) a été choisi. La durée journaliére
d’exposition moyenne a elle-méme été choisie de facon majorante a 8 h/j. Ces valeurs ont
été choisies en I’absence de données disponibles aupres d’organismes professionnels, sur la
base des témoignages recueillis aupres d’agriculteurs rencontrés dans le cadre de la
présente étude.

Les futurs résidents, qui habitent sur des sols anciennement amendés, sont exposés aux
boues a la fois en plein air et dans leur habitation, mais a des doses différentes. L adulte
comme I’enfant sont considérés étre exposes tous les jours de I’année. L’adulte passe :

- dans le jardin, 1h/j en hiver et 3h par jours en semaine et 12h/j le week-end en été ;
- dans I’habitation, 14 h/j en semaine et 23 h/j le week-end en hiver et 12h/j en été.
L’enfant passe :

- dans le jardin, 1h/j en hiver et 8 h/j en été ;

- dans I’habitation, 23 h/j en hiver et 16 h/j en été.

Pour chacune de ces cibles, les fréquences d’exposition journaliére retenues pour réaliser
les calculs d’évaluation de risques sanitaires sont données dans le tableau 8 ci-dessous.

Consommateurs Riverains Agriculteurs Futurs résidents |
adultes | enfants | adultes | enfants adultes adultes enfants
. N extérieur : extérieur :
Durée journaliére 33 45
d’exposition aux 0 0 1,0 2,0 8,0 L LT
parcelles amendées (hj) interieur : interieur :
14,3 19,5
Jours d’exposition dans | -, 0 26 | 92 270 365 365
I’année (j/an)
extérieur : extérieur :
Fréquence d’exposition 0 0 0,003 | 0,021 0,247 _ 01,1_38 | _ O,,1_88 .
) intérieur : intérieur :
0,596 0,813

Tableau 8 : caractéristiques d’exposition des différentes cibles adultes et enfants aux

parcelles amendees.
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2.3.2 Parameétres de transfert

A) Contact cutané avec les terres amendées

La modélisation de I’absorption cutanée de substances présentes dans le sol et les
poussieres issues du sol se fait par I’utilisation d’un taux d’absorption dermique depuis le
sol, spécifique a chaque substance. Ces taux sont présentés dans I’annexe 7.

B) Transfert vers les végétaux cultivés

a) Modélisation des transferts sol —plante par des facteurs de bioconcentration

Le transfert vers les végéetaux cultivés sur les sols amendés est estimé par I’utilisation d’un
facteur de bioconcentration (BCF). Celui-ci est issu en priorité de la littérature, en
sélectionnant uniquement les expérimentations les plus proches des conditions d’épandage
observées dans le cas de la présente étude (sol amendés, quantité de boue apportée,
expérimentation de plein champ privilégiée...). Cette sélection de BCF est réalisée a partir
d’une base de données compléte (Lever, 2004). Les différentes valeurs de BCF issues de la
littérature retenues pour les cultures agricoles (betterave sucriere, blé, colza, mais, orge,
tournesol, pomme de terre, prairie, ray grass italien et chicorée) et les cultures issues du
jardinage (pomme de terre, carotte, poireau, navet, radis, salade, tomate, haricot, chou,
courgette, petit pois et fruits) sont présentés dans I’annexe 8.

En I’absence de BCF pour certaines substances et pour certains végétaux, il est procédé a
des rapprochements entre végétaux dont la partie comestible est de méme nature
physiologique : ainsi des valeurs de BCF sont transposees entre différents légumes racines,
entre différents légumes feuilles et entre différents légumes fruits et les fruits. Si aucune
valeur de la bibliographie ne peut étre exploitée, alors, la valeur du BCF est estimée selon
les relations empiriques suivantes.

pour les organiques pour les inorganiques
log BCF = 1,588 - 0,578 x log Kow InBCF=2,67-1,12 x In Ky
[Briggs et al., 1982] [Baes, 1982]

Puisque les données de consommation de végétaux sont fournies pour des catégories
d’aliments (céréales, légumes racines, légumes feuille, lIégumes fruits, pommes de terre,
fruits), un BCF moyen a été calculé pour chacune de ces catégories et pour les herbes
destinées aux animaux :

- dans le cas des cultures agricoles, par pondération des BCF spécifiques a chaque
culture par le pourcentage de la surface épandable francaise dédiée a cette culture
(Piqué, 2004) ;

- dans le cas des cultures du jardin, par pondération des BCF spécifique a chaque type de
végétal par sa consommation auto-produite (Bonnard et al.,2001).

Les facteurs de bioconcentration retenus issus de cette pondération sont présentés dans
I’annexe 9.

b)  Déposition atmosphérique

Des particules de sols peuvent étre plaquées sur la partie aérienne des végétaux par
déposition seche ou humide. La formule présentée en annexe 10 décrit ce phénomeéne
(Shell, 1995).
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La prise en compte du phénomene de déposition atmosphérique en plus de la modélisation
du transfert sol-plante par des BCF peut étre redondante dans le cas ou les études
fournissant les BCF ont été menées en plein champ et dans des conditions climatiques
comparables aux conditions en France. Cependant, puisque les conditions climatiques sont
rarement précisées dans ces mémes études fournissant des BCF, le phénomeéne de
déposition sera pris en compte systématiquement pour tous les végétaux dont les parties
comestibles sont aériennes.

C) Transfert vers les animaux élevés avec les vegétaux cultivés

Le transfert vers les animaux est estimé par I’utilisation d’un facteur de bioaccumulation
(BAF), qui donne le rapport de la concentration en une substance dans I’animal (le muscle
puisqu’il s’agit de la partie la plus consommée) sur la concentration en cette méme
substance dans une matrice initiale (aliment, sol, boues...).

Les valeurs de BAF sont issues en priorité de la littérature, en sélectionnant uniqguement les
expérimentations les plus proches des conditions observées dans le cas de la présente étude
(sol amendés, quantité de boue apportée, expérimentation de plein champ privilégiée...). Si
aucune valeur de la bibliographie ne peut étre exploitée, alors, la valeur du BCF est
estimée selon des relations empiriques.

La seule relation empirique utilisée dans le cadre de la présente étude est celle de Travis
and Arms [1988], qui a été déterminée pour la bioaccumulation des substances organiques
dans la viande de beeuf selon I’équation :

log BAFogut = 7,735 + 1,033 x log Koy

Un animal accumule des substances chimiques par I’ingestion de sol amendé par les boues,
d’herbes et de céréales cultivees sur les parcelles amendees.

Des BAF ont été recherchés pour chaque catégorie de produits animaux (définis par
CIBLEX (2003) : beeuf, mouton, porc, volaille, ceuf, lait...) et pour chaque composant de
I’alimentation. Des valeurs n’ont été trouvées dans la littérature, ou par les formules
empiriques, que pour trois catégories d’animaux (bceuf, mouton et porc), et pas pour la
totalité des substances retenues dans le cadre de la présente étude. La quantification ne
pourra se faire que sur les données existantes. La part des trois composants sol, herbes et
céréales dans I’alimentation du boeuf, du mouton et du porc est fournie dans le Tableau 9.

sol herbes céréales
Boeuf 4 % 10 % 86 %
Mouton 4% 96 % 0%
porc 4 % 0% 96 %
source Laurent et al., 2003 | Données fournies par un expert de ’ENSAIA

Tableau 9 : rations alimentaires du boeuf, du mouton et du porc.

Un BAF global pour chaque substance et pour chaque animal a été calculé a partir d’une
part de la ration alimentaire donnée ci-dessus et d’autre part des valeurs de BCF
déterminées précédemment. Ce BAF global donne le rapport de la concentration en une
substance dans la partie comestible de I’animal sur la concentration en cette méme
substance dans le sol amendg, selon la formule générale :

BAFgIobaI = Psol x BAFso + Pherbes X BCFnerbesx BAFherbes + Pcersales X BCFcgréates X BAFcersales
OU Psol, Prerbes €t Pcsrcates désignent respectivement la proportion de sol, d’herbes et de
céréales dans la ration alimentaire de I’animal.

Les valeurs de BAF globaux utilisées dans le cadre de ce rapport sont données dans
I’annexe 11.
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2.3.3 Parameétres d’exposition

A) Parametres physiologiques des cibles

Les paramétres physiologiques de I’exposition utilisés dans le cadre de la présente étude
sont mentionnés dans le tableau 10.
Valeur pour I’adulte (6-70 ans)

70 kg * [US EPA, 1997]
1,815 m? [US EPA, 1997]

Valeur pour I’enfant (0-6 ans)
15 Kkg [USEPA, 1997]
0,656 m® [US EPA, 2004]
20 m’/j 7,6 m%j
[Veerkamp and ten Berge, 1994] [Veerkamp and ten Berge, 1994]

* Valeur moyenne entre les données propres a I’homme et les valeurs propres a la femme

Tableau 10 : parametres d’exposition des cibles adultes et enfants.

masse corporelle
surface corporelle totale

volume respiratoire

B) Contact des cibles avec la terre en provenance de parcelles amendées

Le contact avec la terre amendée concerne uniquement les cibles « riverains », « futurs
résidents » et « agriculteur ».

a) Contact cutané avec la terre amendée

Pour la voie contact cutané avec les terres amendées, le modele utilisé nécessite de
connaitre la quantité de sol déposée sur la peau pour chacune des cibles adultes et enfants.
Cette quantité est estimée principalement par I’US EPA (2004) pour plusieurs
configurations. Les choix effectués sont donnés dans le tableau 11.

Riverain adulte Riverain enfant Agriculteur adulte

quantité de terre

0,004 kg/m?
sur la peau

0,003 kg/m? 0,0051 kg/m?

valeur
correspondant a un
résidant faisant du

valeur issue de van den
Berg (1994) et Shell
(1995), correspondant

valeur
correspondant a
I'activité spécifique

agriculteur et basee
sur le 95°™
percentile donné par
I’US EPA (2004).

pratiquement au 95°™
percentile donné par I'US
percentile donné par | EPA (2004) pour un enfant

I’'US EPA (2004). jouant avec un sol sec.

Tableau 11 : quantité de terre déposée sur la peau.

jardinage et basée
sur le 95°™

commentaire

b) Inhalation de poussiéres issues des parcelles amendées

La quantité de poussiéres respirées est estimée a partir de la concentration en poussiéres
dans I’air inhalé et du facteur de rétention des particules dans les poumons. Le tableau 12
présente les valeurs de ces parameétres retenues pour les différentes cibles considérées. La
valeur de ces deux parametres pour la cible « agriculteur » (Caillaud, 2002) est spécifique
aux conditions d’exposition aux poussiéres dans un tracteur ouvert.

Il est de plus considéré que :

- la moitié des poussieres de I’air extérieur proviennent du sol amendé (Veerkamp and
ten Berge, 1994) ;
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- 35 % des poussieres de I’air intérieur proviennent du sol amendé, puisque qu’il est
supposé que 70% des poussiéres de I’air intérieur viennent de I’extérieur.

Pour chaque cible, la concentration inhalée en une substance est donc obtenue en faisant le
produit de la concentration en poussiéres dans I’air inhalé avec le facteur de rétention des
particules dans les poumon, la fraction de sol dans I’air inhalé et la concentration en la
substance dans le sol.

riygrain et futur riygrain et futurs agriculteur
résident adultes | résidents enfants
Veerkamp and ten Berge, 1994 Caillaud, 2002
concentration en poussiéres| kg/m® 7.10° 7.10° 2.10”
dans I’air inhalé
facteur de rétention des - 0,75 0,75 0,1
particules dans les poumons

Tableau 12 : Parameétres d’estimation de la quantité de poussieres respirées.

C) Ingestion de terre amendée

Concernant les cibles adulte, a partir d’hypotheses sur la surface corporelle et les
fréquences de contact avec le sol et les poussieres, Hawley (1985) estime qu’un adulte
ingére une quantité de sol et de poussieres de :

- 0,5 mg par jour dans sa piéce de séjour ;

- 110 mg par jour s’il fréquente une zone empoussiérée comme un grenier ou un sous-
sol ;

- 480 mg par jour lors de travaux de jardinage.

Dans son guide pour I’évaluation des risques, I’US EPA propose comme valeur par défaut
50 mg/jour de sol ingéré par un adulte dans un scénario résidentiel et dans un scénario
industriel (US EPA, 1988).

A partir de ces éléments, les valeurs suivantes pourront étre retenues :

- une quantité de 50 mg de sol et de poussieres ingérée par jour d’exposition pour les
cibles « riverain » et « futur résident » adultes ;

une quantité de 480 mg de sol et de poussieres ingérée par jour d’exposition pour
une cible « agriculteur ».

Pour les cibles enfant, quel que soit le scénario, de nombreuses études de mesure
d’ingestion de particules de sol ont été menées (Binder et al., 1986 ; Clausing et al., 1987 ;
Calabrese et al., 1989 ; van Wijnen et al., 1990 ; Calabrese et Stanek, 1991 ; Stanek et
Calabrese, 2000). Les valeurs moyennes se situaient entre 39 mg/j et 271 mg/j de terre
ingérée, avec une moyenne globale de 146 mg/j de terre ingérée et 191 mg/j de terre et
poussieres ingérées. En tenant compte de ces études, I’US EPA (1997) a estimé que
100 mg/j était une valeur moyenne représentative de I’ingestion de particules de sol par les
enfants de moins de six ans. A partir de ces données, une quantité moyenne de 150 mg par
jour de terre ingérée par les cibles « futur résident » et « riverain » enfants a été
retenue pour les scénarios étudié ici, ce qui semble constituer une estimation
raisonnablement conservatoire mais non aberrante (cette valeur est devenue largement
conventionnelle dans les évaluations de risque sanitaire en France).
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C) Consommation de produits végétaux et animaux en provenance des parcelles

amendées

a) Consommation de produits végétaux

La caractérisation la voie d’exposition ingestion de produits végétaux nécessite la
connaissance de deux parameétres : la consommation journaliére des produits végétaux
pris en compte, et la fraction de ces produits consommes susceptible d’avoir été
cultivée sur des parcelles amendées.

La base de donnée CIBLEX (2003) propose des valeurs de consommation au niveau
national pour les cibles adultes et enfants pour des catégories d’aliments : 1égumes feuilles,
légumes racines, légumes fruits, pommes de terre, céréales. Les quantités journalieres
consommees par les différentes cibles et extraites de cette base de données sont
mentionnées dans le tableau 13 pour ces catégories.

Consommation journaliere de
végétaux (kg/j)
Catégorie d’aliments adulte enfant
céréales 0,187 0,106
Iégumes racines 0,029 0,018
pommes de terre 0,065 0,049
Iégumes feuilles 0,044 0,020
Iégumes fruits 0,181 0,115

Tableau 13 : quantités journalieres de végétaux consommés par les différentes cibles
adultes et enfants.

Pour les cibles « consommateurs », « riverains » et « agriculteur », la voie ingestion de
produits végétaux est uniqguement dépendante de I’entrée, dans I’alimentation des cibles,
des cultures agricoles. Pour ces cibles, la fraction d’aliments d’origine végétale provenant
des parcelles impliquées dans I’épandage des boues de station d’épuration est prise comme
égale a 3%, le pourcentage de la surface agricole utile épandue. Il est considéré, dans le cas
de ces cibles, que la pratique d’épandage ne s’applique pas aux cultures réalisées en
autarcie.

En revanche, pour les « futurs résidents », la voie ingestion de produits végétaux dépend
non seulement des cultures agricoles effectuées sur de parcelles anciennement amendées,
mais aussi des cultures effectuées par la cible dans son jardin sur des sols ayant également
recu des boues par le passe.

Fraction de végétal consommé concerné par

I’épandage
Catégorie d’aliments ps)ur_ I_es végé_taux pour les v(?gétz_iux issus du
d’origine agricole jardin
céreales 3% aucune péréa!e n'est
cultivée en jardin
Iégumes racines 3% 24,3 %
pommes de terre 3% 23,7 %
Iégumes feuilles 3% 26,4 %
Iégumes fruits 3% 13,1 %

Tableau 14 : fraction de chaque catégorie d’aliment végétal concerné par I’épandage de
boues pour les futurs résidents.

Pour ces cibles « futurs résidents », la fraction d’aliment végétal concernée par I’épandage
de boues est composée des 3% d’aliments provenant de parcelles agricoles amendeées et du
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pourcentage de d’aliments produits en autarcie, par le biais du jardinage. Les pourcentages
de production en autarcie sont fournis par la base de donnée CIBLEX (2003) au niveau
national. La fraction de chaque catégorie d’aliment cultivé sur des parcelles amendées est
présentée dans le Tableau 14.

En complément a ces données CIBLEX, la consommation de fruits autoproduits représente
1,5 g/j pour I’adulte et 8 g/j pour I’enfant (Bonnard et al.,2001).

b) Consommation de produits animaux

La base de donnée CIBLEX (2003) propose des valeurs de consommation au niveau
national pour les cibles adultes et enfants pour les catégories d’animaux pour lesquelles des
données de BAF sont disponibles (cf. section 2.3.2C)): bceuf, mouton et porc. Les
quantités journaliéres consommées par les différentes cibles sont mentionnées dans le
tableau 15 pour ces trois catégories.

Consommation journaliére de produits
animaux (kg/j)
Catégorie d’animaux adulte enfant
beeuf, veau, cheval 0,043 0,028
mouton, agneau 0,027 0,015
porc 0,062 0,035

Tableau 15 : quantités journaliéres de produits animaux consommés par les différentes
cibles adultes et enfants.

Pour les cibles « consommateurs », la fraction d’aliments d’origine animale provenant
des parcelles impliguées dans I’épandage des boues de station d’épuration est prise comme
égale a 3%, le pourcentage de la surface agricole utile épandue.

Pour les cibles « riverains », « futurs résidents » et « agriculteurs », vivant & proximité
de parcelle concernées par I’épandage de boues, la fraction d’aliments animaux concernés
par des épandages est constitué de la somme des 3% d’aliments provenant de parcelles
amendées et du pourcentage de ces aliments produits en autarcie. En effet, il est considére
que les animaux élevés par des particuliers sont nourris a partir végétaux issus de sols
ayant été amendeés. Les pourcentages de production en autarcie sont donnés par CIBLEX
(2003) au niveau national, et sont repris dans le tableau 16 en distinguant les différentes
cibles. La fraction d’aliments provenant des parcelles épandues figure également dans le
tableau 16.

« Riverains » et « futurs résidents » Agriculteurs
. . - . fraction d’aliments
production en fraction d’aliments production en )
. ) ) . concernée par
autarcie concernée par I’épandage autarcie .
I’épandage

beeuf, veau, cheval 2,8% 5,8% 36,5% 39,5%
mouton, agneau 4,4% 7,4% 43,5% 46,5%
porc 3,7% 6,7% 29,2% 32,2%

Tableau 16 : production animale en autarcie, et fraction d’aliments concernés par

I’épandage.

2.4 Caractérisation du risque

Pour chaque substance et chaque voie d'exposition, I'exposition est quantifiée sous la forme
d'indices de risque (IR) ou de quotients de danger (QD) pour les effets a seuil, selon

I’expression :
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exposition regue
IR=QD= _p . : Y
valeur toxicologiquede référence

Lorsque l'indice de risque ou le quotient de danger est inférieur a 1, la survenue d’un effet
toxique est considérée comme exclue, méme pour les populations sensibles, au regard des
connaissances scientifiques disponibles. Au-dela du niveau de référence de 1, la possibilité
d’apparition d’un effet toxique ne peut plus étre exclue. Cette possibilité apparait d’une
maniere genérale d’autant plus forte que I’indice de risque ou le quotient de danger
augmente. Mais ce degré de vraisemblance n’est pas linéaire par rapport a I’indice de
risque ou au quotient de danger.

Pour chaque substance et voie d'exposition, I'exposition est quantifiée sous la forme
d'exces de risque individuel (ERI) pour les effets sans seuil, selon I’expression :

ERI = (exposition regue) x (valeur toxicologique de référence)

Les niveaux de référence pour les effets sans seuil varient d’un pays a I’autre et d’un
contexte & I”autre. Cette gamme de variation s’étend de 10° & 10™.

Le cumul des effets entre voies et substances est traduit par I'addition des indices de risque
ou des exces de risque individuel :

- pour les effets a seuil, I’additivité des indices de risque ou des quotients de danger entre
voies et substances des effets toxiques est retenue comme hypothése pour des
substances produisant le méme effet toxique sur le méme organe par le méme
mécanisme d’action'? ;

- pour les effets sans seuil (cancerigenes), le cumul des ERI repose sur le constat que les
cancers, quel que soit leur point de départ, se généralisent. Cette somme de probabilités
conduit a estimer un risque cancérigéne global et correspond a I'hypothese d'une
indépendance des effets cancérigénes des différentes substances™.

12 Dans le cadre de la caractérisation des risques d’effets & seuil, le choix a été fait de procéder a une
sommation des indices de risque du plomb avec les indices de risques associé a toutes les autres substances
ayant un effet commun avec le plomb. En effet, la VTR de I’OMS correspond a la dose d’exposition telle
gu’il n’y a pas d’augmentation de la plombémie chez les jeunes enfants. Or, le niveau plombémie de base de
la population étudiée n’étant pas précisé, on ne sait pas a quel effet du plomb correspond cet incrément de
plombémie. De ce fait, a titre conservatoire, tous les organes cibles sur lesquels le plomb a un effet ont été
pris en compte.

3 e cumul systématique des ERI est contraire aux pratiques de I’InVS mais correspond a la position an
vigueur a I’'INERIS qui rejoint en cela I’'US EPA.
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3 ANALYSE DES VALEURS SEUILS FRANCAISES ET
EUROPEENNES RELATIVES A L'EPANDAGE DE BOUES
D’EPURATION

3.1 Pour information, analyse d'une situation d’épandage

« moyenne »

3.1.1 Hypothéses

A) Situation analysée

Dans le cadre de I’analyse des seuils sur la qualité des boues figurant dans la
réglementation francaise et dans le projet de directive européenne, le risque sanitaire est
quantifié dans la situation ou des épandages de « boues frangaises moyennes » sont réalisés
sur un « sol frangais moyen ». Les références de « boues francaises moyennes » (AGHTM,
2002) et de «sol francais moyen» (Mench et Baize, 2004) sont explicitées dans
I’annexe 12. Elles sont supposées représentatives de la situation francaise.

B) Durées d’épandage considérées

Dans le cadre de cette analyse d’un cas moyen, le choix est fait de considérer la pratique
d’épandage sur des durées ayant un sens concret (cf. section 2.1.3B)). Les valeurs
suivantes sont retenues :

- 10 ans, qui correspond a la durée moyenne des autorisations préfectorales d’epandage ;

- 80 ans, durée qui correspond au travail de trois générations (transmission filiale)
d’agriculteurs entre lesquelles la pratique d’épandage de boues se transmet. Cette
valeur est considérée comme majorante et prend en compte la durabilité future de la
filiere d’épandage de boues.

3.1.2 Caractérisation des risques

Les résultats de I’analyse de cette situation d’épandage moyenne, considérée comme
représentative de la pratique en France, figurent dans I’annexe 13.

A) Risques d'effets a seuil

En ce qui concerne les risques attribuables aux boues, les indices de risques maximaux
obtenus pour toutes les cibles sont inférieurs a 1 pour une durée d’épandage de 10 ans, leur
valeur étant comprise entre 0,01 pour les cibles « consommateur » et « riverain » adultes et
étant égale a 0,15 pour le « futur résident enfant ». La possibilité d’effets a seuil peut donc
étre écartée pour cette durée d’épandage quelle que soit la cible considérée. Pour une durée
d’épandage de 80 ans, les indices de risques obtenus sont également inférieurs a 1 pour
toutes les cibles, a I’exception de la cible « futur résident enfant », pour laquelle un IR
maximal de 1,26 est obtenu pour les effets sur le systeme immunitaire en raison de
I’exposition simultanée au plomb, aux dioxines et aux PCB. Pour cette derniere cible, I’'IR
obtenu pour le groupe de substances mercure organique, plomb et dioxines ayant des effets
sur le développement neuropsychologique est également supérieur a 1. En consequence, Si
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on considere une durée d’épandage de 80 ans, seule la cible « futur résident enfant » est
susceptible de subir des effets a seuil en relation avec I’exposition aux substances
apportées par les boues au sol.

En ce qui concerne les risques attribuables a la fois aux boues et au fond
géochimique, que la durée d’épandage considérée soit de 10 ou 80 ans, des indices de
risque maximums supérieurs a 1 ont été obtenus pour les cibles « consommateur enfant »
(IR=1,3 et 1,5), « riverain enfant » (IR=1,3 et 1,5), « futur résident adulte » (IR=2,0 et 2,3)
et « futur résident enfant » (IR=5,3 et 6,2). Ces indices de risque correspondent au groupe
de substances plomb, cadmium et HAP dans le cas de 10 années d’épandage et au groupe
de substances plomb, dioxines et PCB dans le cas de 80 années d’épandage, mais puisque
dans les deux cas le plomb est majoritairement responsable du risque, des IR supérieurs a 1
sont également obtenus pour tous les effets du plomb en association ou non avec d’autres
substances. Ainsi, au vu de ces réesultats, I’ensemble des effets & seuils du plomb, a savoir
ses effets sur le systeme immunitaire, I’appareil circulatoire, I’appareil digestif, les os, la
tyroide, les reins, le systtme nerveux périphérique et le développement
neuropsychologique, sont susceptibles d’affecter les quatre cibles concernées
(« consommateurs » et « riverains » enfants, ainsi que « futurs résidents » adulte et enfant).

Il est intéressant de noter que les boues ne contribuent qu’a hauteur de 2,5% (pour 10 ans
d’épandage) et 20% (pour 80 ans d’épandage) au risque global obtenu en prenant en
compte a la fois les substances apportées par les boues et le « bruit de fond ».

B) Risques d'effets sans seuil

En ce qui concerne le risque attribuable aux boues, une situation d’épandage
« moyenne », telle que celle considérée dans le cadre de cette partie, engendre un exces de
risque individuel total pour les différentes cibles compris :

- entre 58.10° (cible «consommateur enfant») et 2,5.107 (cible « futur résident
adulte ») pour 10 ans d’épandage ;

- entre 2,6.10” (cible « consommateur enfant ») et 1,1.10° (cibles « futurs résidents »
adulte et enfant) pour 80 années d’épandage, les ERI des cibles « futurs résidents »
adulte et enfant étant les seuls dépassant la valeur de 10°.

Les substances qui contribuent majoritairement a ce niveau de risque sont globalement les
HAP, les PCB, le DEHP et le benzo[a]pyréne. Si la limite d’acceptabilité du risque est
considérée étre de 107, ces niveaux de risque d’effets sans seuil sont acceptables pour
toutes les cibles. Le tableau 17 présente, en termes d’impact, c’est a dire de nombre de cas
de cancer en 6 et 64 ans, le niveau de risque moyen lié a la pratique de I’épandage en
France.

-34 - Aline COFTIER - Mémoire de I'Ecole Nationale de la Santé Publique - 2005



Cible Consommateur | Consommateur | Riverain | Riverain Agriculteur Résident | Résident

adulte enfant adulte enfant 9 adulte enfant
Effectif' 57 208 321 4539 678 397 460 | 31540 1319 200 nd nd
Durée 10 ans 4 0 0 0 0 nd nd
d’épan- |80 ans nd nd
dage 24 1 0 0 1

Tableau 17 : niveau de risque sanitaire attribuable aux boues de station d’épuration
épandues, exprimé en terme d’impact a I’échelle de la France, dans une situation
d’épandage « représentative » de la pratique actuelle(nd : non déterminé).

En ce qui concerne le risque attribuable au mélange de la boue dans le sol, les exces de
risque individuels obtenus sont compris entre 5,8.10° (cible « consommateur enfant ») et
1,3.10°° (cible « agriculteur ») pour une durée d’épandage de 10 ans et entre 2,6.10” (cible
« consommateur enfant ») et 1,6.10°° (cible « agriculteur ») pour une durée d’épandage de
80 ans. Les seuls ERI supérieurs & 10°® sont obtenus pour la cible « agriculteur » dans le
cas des deux durées d’épandage considérées, et pour les cibles « futurs résidents »
uniquement dans le cas de 80 ans d’épandages (ERlauie=1,2.10° et ERlenfan=1,1.10°). Si
on retient la valeur de 10 comme seuil d’acceptabilité du risque d’effets sans seuil, les
niveaux de risque obtenus sont acceptables pour I’ensemble des cibles. Dans tous les cas,
c’est la voie ingestion qui contribue majoritairement au risque.

Les excés de risque individuels obtenus pour les cibles « consommateurs », « riverains » et
« futur résident enfant » sont égaux au risque attribuable aux boues. Ce constat s’explique
de la facon suivante: d’une part les CTO (HAP, PCB, DEHP et benzo[a]pyréne)
contribuent de fagcon trés majoritaire au risque, et d’autre part la référence de « sol francais
moyen » utilisée ne fournit que des teneurs relatives aux ETM et non aux CTO. Pour les
cibles « agriculteur » et « futur résident adulte », les niveaux globaux de risque d’effets
sans seuil sont supérieurs a la simple contribution des boues. En effet, le nickel, dont la
teneur dans le sol résulte a la fois de I’apport des boues et du fond géochimique, contribue
de fagcon majoritaire (cas de I’« agriculteur ») ou non négligeable (cas du « futur résident
adulte ») aux exces de risque individuels totaux obtenus pour ces deux cibles.

3.1.3 Conclusion

Quels que soient la durée d’épandage (10 ou 80 ans) et le type d’effets (avec ou sans seuil)
considérés, les niveaux de risques sanitaires attribuables aux boues sont acceptables pour
les cibles « consommateurs », « riverains » et « agriculteurs », car les valeurs des indices
de risque et des exces de risque individuels obtenues pour ces cibles sont respectivement
inférieures & 1 et 10°°. Pour les cibles « futurs résidents », qui représentent un scénario trés
conservatoire, des niveaux de risque attribuables aux boues inacceptables sont mis en
évidence chez I’enfant pour une durée d’épandage de 80 ans. Il est cependant intéressant
de noter que toutes les cibles, « futurs résidents » inclus, présentent un niveau de risque

14 es effectifs représentés par chaque cible sont obtenus & partir du site de I'INSEE (www.insee.fr), en
considérant que :

- les riverains représentent 3% de la population rurale (soit 429 000 individus) puisque 3% de la SAU
est épandue, et se partagent entre enfants (de moins de 6 ans) et adulte (de plus de six ans) selon le
ratio défini au niveau national ;

- les consommateurs représentent, pour chaque classe d’age (moins et plus de 6 ans), la différence
entre la population totale (57 606 000 personnes de plus de 6 ans et 4 571 218 enfants de moins de 6
ans) et la population riveraine (397 460 personnes de plus de 6 ans et 31 540 personnes de moins de
6 ans) ;

- les agriculteurs représentent la population active agricole permanente (1 319 200 individus).
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attribuable aux boues acceptable pour une durée d’épandage de 60 ans (correspondant au
travail de deux générations d’agriculteurs).

Les risques d’effets a seuil attribuables a la fois aux boues et au fond géochimique
présentent des niveaux inacceptables pour les cibles enfants en général, auxquelles s’ajoute
la cible « futur résident adulte ». Cependant, il se pourrait que la mobilité des substances
naturellement présentes dans les sols ne soit pas la méme que celle des substances
anthropiques, notamment vis-a-vis du transfert vers les végétaux. Il se peut donc que la
prise en compte des teneurs de « bruit de fond » au méme titre que les teneurs apportées
par les boues ne soit pas adaptée et soit majorante.

Quoi gu’il en soit, tous les niveaux de risque d’effets a seuils pouvant étre inacceptables
pour les cibles enfants et « futurs résidents », ne sont pas spécifiques a la pratique
d’épandage de boues, mais correspondent a la pratique agricole en général. En effet, le
plomb contribue majoritairement a ces risques. Or I’apport de boues sur des sols agricoles
ne contribue qu’a une part minoritaire des concentrations en plomb du terme source
considéré (mélange terre + boues) et les scénarios d’exposition pris en compte sont
appropriés pour les terres agricoles en général. En conséquence, les niveaux de risque
d’effets a seuil obtenus dans le cadre de I’analyse de cette situation d’épandages de boues
sont du méme ordre de grandeur que les risques associés a I’agriculture en France.

3.2 Analyse des seuils sur les boues

3.2.1 Hypothéses

A) Situation analysée

Dans le cadre de I’analyse des seuils sur la qualit¢ des boues figurant dans la
réglementation francaise et dans le projet de directive européenne, le risque sanitaire est
quantifié dans la situation suivante : des épandages de boues sont réalisés sur un « sol
francais moyen »™ : les boues épandues sont caractérisées par des concentrations en
contaminants déterminées, d’une part, par les valeurs seuils francaises (tableau 1), et
d’autre part, par les valeurs seuils européennes (tableau 3 et tableau 4). Les valeurs limites
européennes prises en compte sont les seuils définis pour I’horizon 2025, a savoir les plus
contraignants.

B) Seuils analysés

La nature des valeurs seuils prises en compte (concentrations seuils ou flux limites sur 10
ans) n’a pas d’influence dans le cas du projet de directive européenne, puisque les flux
limites d’apports en contaminants sont déduits des concentrations seuils dans les boues,
supposant un rythme d’épandage de 30 t MS/ha en 10 ans. En revanche, dans le cas de la
réglementation francaise, les flux limites sont globalement deux fois plus contraignants que
les concentrations limites, toujours en supposant un épandage de 30 t MS/ha en 10 ans
(tableau 18). A I’échelle de temps considérée dans la présente évaluation des seuils
francais (10 ou 80 ans), ce sont donc ces valeurs limites les plus contraignantes, exprimées
en termes de flux maximum, qui sont retenues.

15 |a référence « sol francais moyen » utilisée est définie dans I’annexe 12.
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concentration limite flux limite sur 10 ans concentration déduite du
(mg/kg MS) (a/kg MS) flux limite

Cadmium 20 0,03 10
Chrome 1000 15 500
Cuivre 1000 15 500
Mercure 10 0,015 5
Nickel 200 0,3 100
Plomb 800 15 500
Zinc 3000 45 1500
PCB 0,8 1,2.10° 0,4
Fluoranthéne 5 7,5.10° 2,5
Benzo[b]fluoranthéne 2,5 4.10° 1,33
Benzo[a]pyréne 2 3.10° 1

Tableau 18 : comparaison des concentrations limites dans les boues et des flux limites
d’apports par les boues en 10 ans issus de I’arrété du 8 janvier 1998, sur la base d’un

C) Durée d'épandage considérée

rythme d’épandage de 30 t MS/(ha.10ans).

Dans le cadre de la présente évaluation, le choix est fait de considérer la pratique
d’épandage sur les durées suivantes :

- 10 ans, qui correspond a la durée moyenne des autorisations préfectorales d’épandage ;

- 80 ans, durée qui correspond au travail de trois générations d’agriculteurs entre
lesquelles la pratique d’épandage de boues se transmet. Cette valeur est considérée
comme majorante et prend en compte la durabilité future de la filiere d’épandage de

boues.

3.2.2 Caractérisation du risque

On s’intéressera successivement :

- au risque attribuable aux substances chimiques apportées par les boues épandues,

- puis au risque attribuable aux substances chimiques présentes dans le mélange
« sol+boues » correspondant au cumul des contributions des boues épandues et du sol
avant épandage, c’est a dire du fond géochimique défini par la référence « sol francais

moyen ».

Les résultats obtenus sont présentés dans les annexes 14 et 15.

A) Risques attribuables aux boues seules

a) Risques d'effets a seuil

Seuils de I'arrété du 8 janvier 1998 sur les boues destinées a I'épandage

La quantification des risques d’effets a seuil, dans le cas d’épandages de boues dont la
qualité est a la limite de la conformité avec la réglementation francaise, montre que
I’ensemble des cibles est hors de danger pour une durée d’épandage de 10 ans
(0,06< IR <0,65). En revanche, pour une durée d’épandage de 80 ans, des indices de
risques maximaux supeérieurs a 1 sont obtenus pour les cibles « consommateur enfant »
(IR=1,4), «riverain enfant » (IR=1,4), ainsi que « futurs résidents » adulte (IR=2,1) et
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enfant (IR=5,6). Ces indices de risque correspondent a I’exposition au plomb et aux PCB
pour leur effet sur le systeme immunitaire, par la voie ingestion de végétaux. Puisque le
plomb est responsable a plus de 85 % de ces valeurs maximales, le plomb ainsi qu’un
certain nombre d’autres groupes de substances ayant des effets communs avec le plomb
présentent, pour ces méme cibles, des indices de risques supérieurs a 1. Sous toutes les
hypothéses citées précédemment, le risque d’apparition d’effets en relation avec I’ingestion
de plomb (effets sur le systeme immunitaire, I’appareil circulatoire, I’appareil digestif, les
os, la tyroide, les reins, le systeme nerveux périphérique et le développement
neuropsychologique) ne peut étre écarté pour ces cibles dans le cas d’épandages réalisés
pendant 80 ans.

Seuils du projet de directive européenne (CEC, 2000) sur les boues

destinées a l'épandage

Les indices de risque obtenus dans le cas de I’étude des seuils proposés par le projet de
directive européenne sont compris entre 0,07 (cibles « consommateur » et « riverain »
adultes) et 0,79 (cible « futur résident enfant ») pour des épandages réalisés pendant 10
années. L’ensemble des cibles est donc hors de danger. Dans le cas d’une durée
d’épandage de 80 ans, des indices de risque supérieurs a 1 sont obtenus pour les cibles
« consommateur enfant » (IR=1,7), « riverain enfant » (IR=1,7), « futurs résidents » adulte
(IR=2,5) et enfant (IR=6,8). Ces indices de risques maximaux sont obtenus pour
I’exposition au plomb, aux PCB et aux dioxines pour leurs effets sur le systéme
immunitaire. Tout comme dans le cas de I’analyse des valeurs limites francaises,
I’ingestion de végétaux est la voie qui contribue majoritairement au risque. La possibilité
d’apparition d’effets néfastes sur le systeme immunitaire ne peut étre écartée chez ces
cibles. D’autres substances ou groupes de substances engendrent également des IR
supérieurs a 1 pour différentes cibles.

- pour les cibles «consommateur enfant» et «riverain enfant» des effets sur le
développement neuropsychologique peuvent également apparaitre en relation avec
I’exposition simultanée au mercure organique, aux dioxines et au plomb (1,3<IR<1,4) ;

- pour la cible « futur résident adulte », la présence de dioxines amenées par les boues
dans les sols peut entrainer des effets sur la reproduction (IR=1,3), qui s’ajoutent aux
effets neuropsychologiques possibles pour ces cibles (IR=2,0).

- pour la cible « futur résident enfant », les autres effets du plomb (effets sur I’appareil
circulatoire, I’appareil digestif, les os, la tyroide, les reins, le systéme nerveux
périphérique et le développement neuropsychologique) peuvent également se
manifester, ainsi que des effets oculaires liés a la présence de PCB (IR=1,4) et des
effets sur la reproduction liés a la présence de dioxines (IR=3,4).

Comparaison

Le respect des valeurs limites sur les boues de la réglementation francaise et du projet de
directive européenne garantit I’absence de risque d’effets a seuil attribuables aux boues
pour I’ensemble des cibles considérées pour une durée d’épandage de 10 années. Les deux
réglementations ont également en commun d’écarter les risques pour les cibles
« consommateur adulte », « riverain adulte » et «agriculteur » a I’exclusion des autres
cibles sur une durée d’épandage de 80 années.

Il ressort également de cette premiere analyse que les risques existants dans une situation
d’épandage de boues a la limite de la réglementation européenne vis-a-vis de la qualité des
sols sont supeérieurs aux risques dans une situation d’épandage a la limite de la
réglementation frangaise. Ce constat brut n’est pas correct car les indices de risque obtenus
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dans les deux cas ne sont pas comparables. En effet, le projet de directive européenne
prend en compte un certain nombre de paramétres que I’arrété du 8 janvier 1998 ignore.
Les dioxines comptent au nombre de ces substances. Or, les dioxines contribuent a hauteur
de 50% au risque affiché pour le groupe de substances plomb, PCB et dioxines, qui tire le
risque dans les deux cas d’analyse des seuils réglementaires francais et européens. Les
résultats obtenus dans le cadre de I’analyse des seuils du projet de directive européenne ne
sont donc pas comparables avec les résultats obtenus dans le cadre de I’analyse des seuils
francais.

Afin de réaliser une comparaison, il est possible de quantifier, en termes de risques
sanitaires, le gain qu’apporterait la mise en ceuvre des seuils européens en France pour les
contaminants vis-a-vis desquels la réglementation francaise actuelle est trop laxiste. Ce
gain sanitaire peut étre évalué en comparant le niveau de risque sanitaire garanti par la
réglementation francaise actuelle et le niveau de risque sanitaire résultant de
I’implémentation des nouveaux seuil européens (tableau 19).

Le niveau de risque sanitaire garanti par la réglementation francaise actuelle, c’est-a-
dire le niveau de risque maximal obtenu tout en respectant les seuils réglementaires en
vigueur, est calculé en quantifiant le risque résultant de I’épandage de boues dont les
teneurs en contaminants sont égales :

- soit aux seuils de I’arrété du 8 janvier 1998 s’ils existent ;

- soit aux teneurs maximales rencontrées dans les boues francgaises pour les contaminants
réglementeés par le projet de directive européenne, mais pas par la réglementation
francaise actuelle.

Les concentrations maximales en dioxines, HAP et DEHP rencontrées dans les boues
analysées dans le cadre de I’étude de ’AGHTM (2002) sur I’impact du nouveau projet de
réglementation européenne sur les épandages de boues sont respectivement de 98 ngTE/Kg,
11,7mg/kg et 359 mg/kg.

Le niveau de risque sanitaire résultant de I’'implémentation des nouveaux seuils
européens est obtenu en quantifiant les risque lié a I’épandage de boues dont les teneurs en
chaque contaminant sont égales a la valeur la plus contraignante parmi les seuils francais et
européens correspondants. Il est en effet vraisemblable que lors de la mise en ceuvre du
projet de directive européenne en France, les seuils francais actuels qui sont plus stricts que
les seuils européens ne seront pas relevés (c’est le cas du chrome, du cuivre, des PCB, du
fluoranthéne, du benzo[b]fluoranthéne et du benzo[a]pyréne).

Cible Consommateur | Consommateur | Riverain | Riverain Agriculteur Résident | Résident
adulte enfant adulte enfant adulte enfant
Niveau de risque sanitaire garanti par la réglementation francaise actuelle

Durée 10 ans 0,09 0,21 0,09 0,22 0,11 0,39 1,0

d’épan- |80 ans 0,52 2,2 0,53 2,3 0,84 3,4 9,1

dage

Niveau de risque sanitaire résultant de la mise en ceuvre des seuils sur les boues européens en France

Durée 10 ans 0,06 0,14 0,06 0,15 0,08 0,26 0,71

d’épan- |80 ans 0,35 15 0,36 15 0,59 2,3 6,1

dage

Tableau 19 : comparaison des niveaux de risques sanitaires garantis par la réglementation
francaise actuelle et par I’implémentation des valeurs seuils européenne.

Au vu des résultats du tableau 19, I'implémentation de teneurs limites notamment en
dioxines, comme le propose le projet de directive européenne, permettrait donc de réduire
les niveaux de risque attribuables au boues. Cependant, cette réduction des risques ne
suffirait qu’a faire passer que la valeur de I’IR maximal de cible « futur résident enfant »
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pour une durée d’épandage de 10 ans sous la barre de 1, I’information qualitative associée
aux IR des autres cibles étant la méme que la durée d’épandage soit de 10 ou de 80 ans.

Discussion

Pour 10 ans d’épandages, les risques d’effets a seuils attribuables aux boues sont
acceptables, que ce soit pour les seuils francais ou européens. Les IR obtenus sont en effet
dans les deux cas inférieurs a 0,16 pour toutes les cibles autres que « futurs résidents » et
inférieurs a 0,79 en incluant les « futurs résidents ». Si on ne prend pas en compte les
« futurs résidents », ces niveaux de risque restent acceptables jusqu’a 70 ans d’épandages.
En revanche, si ces derniers sont pris en compte, seulement 10 ans d’épandages peuvent
étre envisagés.

Les questions, trés politiques, se posent donc de savoir pour quelle durée d’épandage les
seuils réglementaires sont sensés protéger la population et s’ils sont sensés, ou non, étre
protecteurs uniquement pendant la pratique d’épandage, et ne pas considérer les éventuels
(et multiples) usages ultérieurs envisageables sur ses sols.

Si les seuils sont sensés protéger les populations uniquement pendant la pratique de
I’épandage, ce qui peut sembler satisfaisant sur le plan politique, alors les seuils francais et
européens garantissent des risques acceptables pour 70 ans d’épandages. En revanche, s’ils
sont également destinés a protéger les populations qui seront exposées aux épandages
passés par le biais d’usages futurs non agricoles, alors ils garantissent des risques
acceptables uniquement pour dix années, si I’'usage futur considéré est résidentiel avec
jardin.

b) Risques d’effets sans seuil

Seuils de I'arrété du 8 janvier 1998 sur les boues destinées a I’épandage

En ce qui concerne les risques d’effets sans seuils attribuables aux boues seules, I’analyse
des risques sanitaires associés a I’épandage de boues caractérisées par des concentrations
en contaminants égales aux seuils réglementaires francais fournit les résultats suivants.
L’exces de risque total, obtenu pour I’ensemble des substances prises en compte dans la
réglementation francaise sur les boues, est compris :

- entre 7,0.10% et 4,5.10” pour 10 ans d’épandage ;
- entre 5,8.107 et 3,2.10° pour une durée de 80 ans d’épandage, les ERI obtenus pour les
cibles « futurs résidents adulte et enfant » étant supérieurs a 107,

Dans les deux cas, le risque maximal est obtenu pour la cible « futur résident adulte ». Les
substances qui contribuent majoritairement au risque sont les PCB et le benzo[a]pyrene par
la voie ingestion de végétaux pour toutes les cibles a I’exception de I’agriculteur, pour
lequel le nickel et, dans une moindre mesure, le cadmium contribuent également
significativement au risque cancérigéne par la voie inhalation de poussieres.

Seuils du projet de directive européenne (CEC, 2000) sur les boues
destinées a l'épandage
Dans le cadre de I’analyse des seuils figurant dans le projet de directive européenne, la

caractérisation des risques réalisée montre que I’exces de risque total pour I’ensemble des
parameétres pris en compte est compris :

- entre 2,1.107 (cible « consommateur et riverain enfants ») et 9,4.107 (cible « futur
résident enfant ») pour 10 ans d’épandage ;
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- entre 1,3.10° (cible « consommateurs» et « riverains ») et 55.10° (cible « futur
résident adulte ») pour une durée de 80 ans d’épandage.

Pour la plupart des cibles, ces niveaux de risque sanitaire pour les effets sans seuil sont
tirés par I’exposition aux PCB et HAP par la voie ingestion de végétaux (et inhalation de
poussieres pour I’agriculteur).

Comparaison

Si on considére un seuil d’acceptabilité de 10, les niveaux de risques sanitaires obtenus
sont acceptables pour toutes les cibles jusqu’a 80 ans d’épandages. Si on exclut les cibles
« futurs résidents », les risques seraient encore acceptables pour plusieurs centaines
d’années d’épandages.

Comme dans le cas des risques d’effets a seuil, les exces de risque individuels obtenus
d’une part pour les seuils francais et d’autre part pour les futurs seuils européens ne sont
pas a proprement parler comparables. En effet, certaines substances présentes dans le
projet de directive européenne ne sont pas réglementées a I’heure actuelle au niveau
francais. C’est notamment le cas des HAP européens et du DEHP.

Afin de voir le gain sanitaire qu’apporterait la mise en ceuvre en France des seuils sur les
boues du projet de directive européenne, on peut calculer le nombre de cas de cancer évités
avec I’implémentation des valeurs limites européennes qui sont plus strictes que les valeurs
actuellement en vigueur en France. Ce gain est obtenu en faisant la différence entre les
niveaux de risques associés (1) a la situation ou les boues épandues ont des teneurs en
contaminants égales aux limites francaises (ou égale aux concentrations les plus €élevées
rencontrées dans les boues francaises pour les paramétres non réglementés'®) et (2)
I’épandage de boues dont les concentrations en contaminants sont égales aux valeurs les
plus contraignantes parmi les seuils francais actuels et européens a venir. Pour chaque
cible, cette différence d’exces de risques est ensuite convertie en impact, en la multipliant
par I’effectif de population représentée par chacune des cibles. Le nombre de cas de cancer
évités du fait de la mise en ceuvre des seuils du projet de directive européenne en France
est ainsi obtenu (tableau 20).

Cible Consommateur | Consommateur | Riverain | Riverain Agriculteur Résident | Résident

adulte enfant adulte enfant adulte enfant
Effectif'’ 57 208 321 4539 678 397460 | 31540 | 1319 200 nd nd
Durée 10 ans 9 1 0 0 0 nd nd
d’épan- |80 ans 51 1 0 0 1 nd nd
dage

Tableau 20 : différence entre le nombre de cas de cancer maximal attribuables aux boues
de station d’épuration épandue, garanti par les réglementations francaise (actuelle) et
européenne (a venir)(nd : non déterminé).

Il s’avere alors que pour 80 ans d’épandage, I’implémentation des valeurs seuils sur les
boues du projet de directive européenne permettrait d’éviter 51 cas de cancers en 64 ans
chez les « consommateurs adultes », 1 cas en 6 ans chez les « consommateurs enfants »,
ainsi qu’un cas en 40 ans chez les « agriculteurs ».

'8 es concentrations maximales en dioxines, HAP et DEHP rencontrées dans les boues analysées dans le
cadre de I’étude de I’AGHTM (2002) sur I'impact du nouveau projet de réglementation européenne sur les
épandages de boues sont respectivement de 98 ngTE/kg, 11,7mg/kg et 359 mg/kg.

7 Effectifs justifiés a la section 3.1.2B)
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La mise en ceuvre a I’échelle nationale de valeurs limites du projet de directive n’apportera
pas, a I’échelle de la population, un gain de sécurité sanitaire important vis-a-vis des
risques d’effets sans seuil. Elle peut, toutefois, permettre d’éviter I’épandage de boues
présentant des possibles pics de concentration (bien que ceux-ci n’aient pas été mis en
évidence dans I’étude de I’AGHTM) pouvant concerner une population plus restreinte.

B) Risques attribuables au mélange des boues avec le sol

Sous réserve d’un comportement identique des substances naturelles et anthropiques, la
prise en compte du fond géochimique permet d’avoir une vision globale du risque pour la
santé des populations et de voir quelle proportion de ce risque les réglementations actuelles
ou futures relatives aux épandages de boues peuvent affecter.

a) Risques d'effets a seull

Seuils de I'arrété du 8 janvier 1998 sur les boues destinées a lI’épandage

En ce qui concerne les risques d’effets a seuil, le cas des valeurs limites réglementaires
francaises conduit a des indices de risque globaux, c’est-a-dire résultants des contributions
des boues et du bruit de fond géochimique, compris entre 0,5 (cible « consommateur
adulte ») et 5,8 (cible « futur résident enfant ») pour une durée d’épandage de 10 ans et
entre 0,8 (cible « consommateur adulte ») et 10,6 (cible « futur résident enfant ») pour une
durée d’épandage de 80 ans. Ces niveaux de risque, soit a la limite de I’acceptable soit
franchement inacceptables, résultent de I’exposition simultanée au plomb et au cadmium
principalement par la voie ingestion de produits végétaux cultivés sur les parcelles
amendées. Du fait de I’exposition au mélange sol-boues épandues, des troubles rénaux sont
donc susceptibles d’affecter les cibles « consommateur » et « riverain » enfants, ainsi que
« futurs résidents adulte et enfant » suite a un épandage de boues d’une durée de 10 ans,
cibles auxquelles s’ajoutent les « agriculteurs » pour une durée d’épandage de 80 ans. Le
plomb étant principalement responsable de ces niveaux de risque, les effets du plomb
autres que rénaux peuvent également apparaitre chez les cibles pour lesquelles I’indice de
risque lié au mélange plomb+cadmium était nettement supérieur a 1 (« consommateur
enfant », «riverain enfant », « futur résident adulte et enfant» pour 10 et 80 ans
d’épandage). Il est également intéressant de noter que I’exposition simultanée aux PCB et
au nickel, dans le cadre du scénario reposant sur 80 années d’épandage, engendre un indice
de risque supérieur a 1 pour la cible « futur résident enfant ». Ces deux substances peuvent
donc entrainer des effets perturbateurs de la croissance.

La contribution des boues au risque sanitaire d’effet a seuil représente :
- environ 15 % du risque global (contre 85 % pour le sol) pour 10 années d’épandage ;
- environ 50 % du risque global pour 80 années d’épandage.

En conséquence, sur une période d’épandage de 10 ans, I’apport de contaminants par les
boues n’est pas le levier le plus sensible influant sur les niveaux de risques sanitaires
globaux. Il le devient toutefois pour une durée de 80 années d’épandage, qui repose sur une
hypothese majorante.

Seuils du projet de directive européenne (CEC, 2000) sur les boues

destinées al’épandage

Les nouvelles valeurs limites sur les boues proposées par le projet de directive européenne
conduisent a des indices de risques globaux, c’est-a-dire résultants des contributions du sol

-42 - Aline COFTIER - Mémoire de I'Ecole Nationale de la Santé Publique - 2005



et du fond geochimique, compris :

- entre 0,5 (cible « consommateur adulte ») et 5,7 (cible « futur résident enfant ») du fait
de I’exposition simultanée au Pb, aux dioxines et aux PCB pour une durée d’épandage
de 10 ans;

- entre 0,8 (cible « consommateur adulte ») et 11,8 (cible « futur résident enfant ») du
fait de I’exposition au plomb, au dioxines et aux PCB pour une durée d’épandage de 80
ans.

La voie qui contribue majoritairement au risque est I’ingestion de végétaux. Ainsi, tout
comme dans le cas de I’analyse de la réglementation francaise, les indices de risques sont
toujours soit a la limite du seuil de 1, soit largement supérieurs. Pour une durée d’épandage
de 10 ans comme de 80 ans, les cibles « consommateur » et « riverain » enfants ainsi que
« futurs résidents » adulte et enfant présentent des indices de risque supérieurs a 1 pour les
effets du plomb en général (effets sur I’appareil circulatoire, I’appareil digestif, les os, la
tyroide, les reins, le systtme nerveux périphérique et le développement
neuropsychologique). Les IR associée a la cible «agriculteur» ne présentent de
dépassement du seuil de 1 que pour les effets cumulés du plomb en association avec
d’autres substances sur le systéme immunitaire (plomb, dioxines et PCB) et le
développement neuropsychologique (plomb, mercure organique, PCB).

Comparaison

De la méme fagon que pour les risques attribuables aux boues, les niveaux de risques
obtenus dans les cas des réglementations francaises et européennes ne sont pas directement
comparables.

Le gain sanitaire de la mise en ceuvre des seuils européens en France peut étre évalué, de la
méme facon que pour les risques attribuables aux boues, en comparant le niveau de risque
sanitaire garanti par la réglementation frangaise actuelle et le niveau de risque sanitaire
résultant de I’implémentation des nouveaux seuil européens (tableau 21).

Cible Consommateur | Consommateur | Riverain | Riverain Agriculteur Résident | Résident
adulte enfant adulte enfant adulte enfant
Niveau de risque sanitaire garanti par la réglementation francaise actuelle
Durée 10 ans 0,54 14 0,55 14 0,65 2,3 6
d’épan- |80 ans 1 3,4 1 3,5 14 53 14
dage
Niveau de risque sanitaire résultant de la mise en ceuvre des seuils sur les boues européens en France

Durée 10 ans 0,51 1,3 0,52 1,4 0,62 2,1 57
d’épan- |80 ans 0,80 2,7 0,82 2,7 11 4,1 11,1
dage

Tableau 21 : comparaison des niveaux de risques sanitaires garantis par la réglementation
francaise actuelle et par I’implémentation des valeurs seuils européenne.

Au vu de ces résultats, pour une durée d’épandage de 10 ans, I’implémentation des teneurs
limites européennes, notamment en dioxines, comme le propose le projet de directive
européenne, ne permettrait donc pas de réduire de facon significative les niveaux de risque
attribuables au boues. Ce manque de sensibilité du risque global a la qualité des boues
épandues est lié a la contribution ultra-majoritaire des teneurs de bruit de fond a ce risque.
Pour une durée d’épandage de 80 ans en revanche, les indices de risque garantis par la
réglementation sont diminués d’environ 20 % du fait de la mise en ceuvre des valeurs
limites européennes sur les boues: les IR des cibles « consommateur » et « riverain »
adultes passeraient ainsi de 1 a environ 0,85. Cependant cette différence n’est pas
significative au regard des incertitudes associées a I’évaluation des risques sanitaires. Pour
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toutes les autres cibles, I’information qualitative associée a aux IR reste la méme avec ou
sans I’implémentation des nouvelles valeurs européennes.

Conclusion

Dans le cas de I’analyse des seuils francais comme dans le cas de I’analyse des seuils
européens, des risques inacceptables sont obtenus pour un seul plan d’épandage (10 ans)
méme en excluant les cibles « futurs résidents ». Ces résultats sont valables sous réserve
que la démarche utilisée soit adaptée a la pris en compte du fond géochimique. Il est en
effet important de souligner que les substances chimiques naturellement présentes dans les
sols ont vraisemblablement une mobilité inférieure aux substances d’origine anthropique.
De ce fait, la prise en compte des teneurs du « bruit de fond » de la méme fagon que les
teneurs apportées par les boues est approximative et mériterait d’étre affinée. Cependant,
en I’état actuel des connaissances, I’étude de cette différence de mobilité est un champ de
recherche dans lequel peu de données existent.

Par ailleurs, au vu des résultats obtenus, la mise en ceuvre en France des valeurs limites sur
les boues du projet de directive contribuerait a réduire de fagon minime les niveaux de
risque pour les différentes cibles, car la contribution des boues reste faible méme pour une
durée d’épandage de 80 ans.

b) Risques d’effets sans seuil

En ce qui concerne les risques d’effets sans seuil dans le cas de I’analyse des seuils
frangais, pour toutes les cibles a I’exception de la cible « agriculteur », le risque sanitaire
résulte quasi-exclusivement de I’apport de PCB et de benzo[a]pyréne au sol par les boues.
Dans le cas de I’analyse des seuils européens, les PCB, HAP et DEHP apportés par les
boues sont aussi quasi-exclusivement responsables des risques d’effets sans seuil obtenus
pour toutes les cibles, a I’exception de la cible « agriculteur ». Ces résultats, concernant le
risque attribuable aux boues épandues, sont présentés au paragraphe A)b). Dans le cas des
cibles autres que I’« agriculteur », pour lesquelles les risques résultent quasi-exclusivement
de la contribution des boues, tout comme dans I’interprétation des risques attribuables aux
boues, la comparaison des cas francais et européen montrerait donc que le niveau de risque
sanitaire garanti par chacune de ces deux réglementations sont du méme ordre de grandeur.
De plus, le gain sanitaire lié a I’implémentation des valeurs européennes en France (dans
les cas ou celles-ci sont plus contraignantes que les valeurs francaises) serait minime.

Seul le cas de la cible « agriculteur », pour laquelle le nickel contribue significativement au
risque d’effets sans seuil, sera détaillé, car la dose d’exposition de cette cible a cet elément
résulte d’une part de I’apport par les boues et d’autre part des teneurs de bruit de fond.
Dans le cas de la réglementation francaise, des excés de risque individuels de 1,3.10°° pour
une durée d’épandage de 10 ans et de 2.10° pour une durée d’épandage de 80 ans sont
obtenus pour la cible « agriculteur ». Dans le cas du projet de directive européenne, des
exces de risque individuels de 1,4.10° pour une durée d’épandage de 10 ans et de 2,6.10°®
pour une durée d’épandage de 80 ans sont obtenus pour la cible «agriculteur ». Par
rapport, au risque attribuable aux boues, les niveaux de risque pour I’ « agriculteur » sont
donc multipliés par 5 a 10 pour 10 années d’épandage et par environ 2 pour 80 ans
d’épandages.

Le gain sanitaire de la mise en ceuvre des seuils européens en France peut étre évalué pour
la cible « agriculteur ». Pour cela, on compare le niveau de risque sanitaire garanti par la
réglementation francaise actuelle et le niveau de risque sanitaire résultant de
I’implémentation des nouveaux seuil européens dans les cas ou ils sont plus contraignants
que les seuils francais (tableau 22).
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Comme précédemment, le niveau de risque sanitaire garanti par la réglementation francaise
actuelle est obtenu en quantifiant le risque résultant de I’épandage de boues dont les
teneurs en contaminants sont egales :

- soit aux seuils de I’arrété du 8 janvier 1998 s’ils existent ;

- soit aux teneurs maximales rencontrées dans les boues francaises'® pour les
contaminants réglementés par le projet de directive européenne, mais pas par la
réglementation frangaise actuelle.

Le niveau de risque sanitaire résultant de I’implémentation des nouveaux seuils européens
est obtenu en quantifiant les risques liés a I’épandage de boues dont les teneurs en chaque
contaminant sont égales au minimum des valeurs limites francaises et européennes
correspondantes.

Niveau de risque sanitaire résultant de

Niveau de risque sanitaire garanti par | ,. . - .
I’implémentation des nouveaux seuils

la réglementation francaise actuelle

européens
durée d’épandage 10 ans 80 ans 10 ans 80 ans
risque pour la 1,7.10° 3,7.10° 1,5.10° 2,6.10°
cible agriculteur

Tableau 22 : comparaison des niveaux de risques sanitaires garantis par la réglementation
francaise actuelle et par I’implémentation des valeurs seuils européenne.

La mise en ceuvre des seuils européens sur les boues en France permet de diminuer les
niveaux de risque sanitaires obtenus pour la cible agriculteur. Cette diminution est trés
faible que ce soit pour 10 ou 80 ans d’épandages.

Ainsi, pour toutes les cibles, «agriculteur» compris, la conclusion obtenue pour les
risques d’effets sans seuil attribuables aux boues et au fond géochimique rejoignent les
conclusions obtenues pour ces mémes risques attribuables aux boues seules:
I’implémentation des valeurs limites européennes a I’échelle nationale n’apportera pas, a
I’échelle de la population, un niveau de sécurité sanitaire supérieur.

3.3 Analyse des seuils sur les sols

3.3.1 Hypothéses

A) Situation d’épandage considérée

Dans le cadre de cette partie, I’analyse de la pertinence, en termes de risque sanitaire, des
seuils réglementaires francais et européens s’appuie sur la quantification du niveau de
risque, pour les différentes cibles identifiées, résultant de la situation suivante : des « boues
francaises moyennes »° vis-a-vis de leurs concentrations en ETM et CTO sont épandues
sur des sols dont les teneurs en ETM avant épandage sont égales aux valeurs seuils
francaises (tableau 1) et européennes (tableau 2 ). On s’intéressera dans le cadre de cette
partie au risque global associé a cette situation, a savoir le risque attribuable au mélange
entre le sol et les boues épandues.

'8 |es concentrations maximales en dioxines, HAP et DEHP rencontrées dans les boues analysées dans le
cadre de I’étude de I’AGHTM (2002) sur I'impact du nouveau projet de réglementation européenne sur les
épandages de boues sont respectivement de 98 ngTE/kg, 11,7mg/kg et 359 mg/kg.

19 |a référence « boues francaises moyennes » utilisée est définie dans I’annexe 12.
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B) Seuils analysés

Les orientations choisies dans le cadre de la présente étude (notamment les hypotheses
concernant le type de sol amendé par des boues et le type de cultures réalisées sur ces sols)
ont conduit a n’étudier que les valeurs seuils francaises et européennes valables dans le cas
général. En ce qui concerne les seuils francais, le cas des paturages n’a pas été étudié, car
les zones paturées ne représentent qu’une part minoritaire (6,4%) de la surface recevant des
boues en France. En ce qui concerne les seuils européens, seul le cas des sols dont le pH
est supérieur a 7 a été considéré, ceci conformément au choix relatif a la nature du sol
sélectionné, a savoir un sol argilo-limoneux dont le pH vaut 7,3.

C) Durée d'épandage considérée

Puisque la qualité des sols est définie par les teneurs limites en ETM de I’arrété du 8
janvier 1998 et que I’épandage de boues est interdit dés que ces mémes teneurs limites
dans les sols sont dépassees, la durée d’épandage retenue est la durée au bout de laquelle
I’incrément de teneur en ETM apporté pas les boues est analytiqguement détectable. Au vu
des facteurs de dilution des boues dans le sol, il est considéré que trois épandages, soit
environ 10 ans d’épandages, sont nécessaires pour incrémenter les teneurs en ETM de
facon détectable. 1l s’agit d’une approche majorante car en théorie les teneurs limites sont
dépassées au bout d’un épandage.

3.3.2 Caractérisation du risque

L’annexe 16 présente le tableau de synthése des résultats obtenus dans le cadre de
I’analyse des valeurs limites francaises et européennes relatives au sol.

A) Risques d’'effets a seuil

a) Seuils de l'arrété du 8 janvier 1998 sur les sols destinés a recevoir des boues

En ce qui concerne I’épandage de « boues moyennes » sur des sols dont les concentrations
en ETM sont égales aux seuils francais, des indices de risque supérieurs a 1 ont été obtenus
pour toutes les cibles étudiées: les IR sont compris entre 1,9 (pour la cible
« consommateur adulte ») et 21,1 (pour la cible « futur résident enfant »). Si les cibles
« futurs résidents », considérées comme un scénario tres pénalisant, sont exclues, les IR
obtenus sont tout de méme compris entre 1,9 et 5,2. Ces niveaux de risque maximaux sont
obtenus pour I’exposition simultanée au plomb, au cadmium et aux HAP (ayant des effets
rénaux) par le biais de la voie ingestion de végétaux cultives sur les terres amendeées. Le
plomb en est majoritairement responsable. Des indices de risques supérieurs a 1 sont
obtenus également pour I’ensemble des effets que le plomb a en commun ou non avec
d’autres substances. En conséquence, I’existence de seuils réglementant la teneur
maximale en plomb dans les sols en situation d’épandage ne permet pas d’exclure
I’apparition d’effets en relation avec une augmentation de la plombémie chez I’ensemble
des cibles considérées, a savoir des effets sur le systeme immunitaire, I’appareil
circulatoire, I’appareil digestif, les os, la tyroide, les reins, le systeme nerveux périphérique
et le développement neuropsychologique. Il est important de noter que la contribution des
boues représente 0,4 % du risque sanitaire global, correspondant a I’exposition au mélange
sol+boues. C’est donc la composition des sols avant épandage qui est seule contributrice
des niveaux de risques présentés ci-dessus.

Pour la cible « futur résident enfant », la présence d’autres substances en concentrations
égales aux seuils réglementaires francais sur les sols conduit également a des indices de

-46 - Aline COFTIER - Mémoire de I'Ecole Nationale de la Santé Publique - 2005



risques superieurs ou égaux a 1. C’est le cas du nickel et des PCB, ayant un effet sur la
croissance (IR=2,0) et du zinc ayant des effets hématologiques (IR=1,1).

b)  Seuils du projet de directive européenne (CEC, 2000) sur les sols destinés a

recevoir des boues

Les teneurs maximales en plomb dans les sols proposées par le projet de directive
européenne (pour les sols dont le pH est supérieur a 7) sont égales aux valeurs seuils
francaises actuellement en vigueur. Les niveaux de risque pour les effets a seuil sont donc
sensiblement les mémes dans le cas d’épandages sur un sol a la limite de la réglementation
francaise ou a la limite de la future réglementation européenne. Le respect des teneurs
limites dans les sols proposées par le projet de directive européenne ne permet donc pas
plus que les seuils de I’arrété du 8 janvier 1998 d’exclure la possibilité d’apparition de
problémes de santé en relation avec la présence de plomb dans les sols agricoles. En
revanche, la réduction des teneurs limites relatives au zinc dans les sols permet de faire
passer I’indice de risque associé aux effets hématologiques sous le seuil de 1 pour la cible
« futur résident enfant ».

B) Risques d'effets sans seuil

a) Risque global

En ce qui concerne les risques chroniques d’effets sans seuil, les exces de risque
individuels globaux sont compris entre 5,8.10° (cible « consommateur enfant ») et 4,2.10°
(cible « agriculteur ») dans les deux cas (francais et européens) analysés. Seule la cible
« agriculteur » présente un ERI supérieur a 10°®. Les risques sont tirés par la voie ingestion
de végétaux issus des parcelles amendées pour toutes les cibles a I’exception des cibles
« agriculteur » et « futurs résidents », pour lesquelles le risque se partage entre les voies
ingestion de végétaux et inhalation de poussiéres. Toujours dans les deux cas, les PCB, les
HAP (dont le benzo[a]pyréne) et le DEHP apportés par les «boues moyennes »
contribuent majoritairement au risque, pour toutes les cibles étudiées a I’exception des
cibles « agriculteur » et « futur résident adulte ». Pour ces deux derniéres cibles, c’est la
contribution du nickel qui prédomine. Si on considére la valeur de 10° comme seuil
d’acceptabilité du risque, alors les risques obtenus sont acceptables pour toutes les cibles.

Pour toutes les cibles a I’exception des cibles « agriculteur » et « futur résident adulte »,
puisque I’apport en CTO par les boues est seul contributeur aux risques d’effets sans seuil
obtenus, le calcul tel qu’il est réalisé ne permet pas de comparer les niveaux de risques
associés aux valeurs seuils francaises et européennes sur les sols. Dans le cas des cibles
« agriculteur » et « futur résident adulte », la présence de nickel dans le sol avant
épandage, en concentrations égales aux valeurs limites francaises et européenne, contribue
a I’ERI total obtenu selon un pourcentage compris entre 47 et 89 % (non figuré sur les
tableaux de synthese). Il est donc tout de méme possible de comparer, pour ces cibles, les
risques d’effets sans seuil globaux associés aux systéemes de teneurs limites dans les sols
frangais (3,3.10° pour la cible « agriculteur » et 5,4.10” pour la cible « futur résident
adulte ») et européen (4,2.10°° pour la cible « agriculteur » et 6,3.10” pour la cible « futur
résident adulte »). Cette comparaison met en évidence des niveaux de risque associes aux
seuils frangaise et européens tres proches.
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b) Risque global hors CTO

Afin d’améliorer la comparabilité de I’influence des valeurs limites sur les sols de I’arrété
du 8 janvier 1998 et du projet de directive européenne sur le niveau de risque d’effets sans
seuil, il est possible de ne considérer que les risques induits par les substances pour
lesquelles des seuils sur les sols existent dans les deux textes. Alors une comparaison est
possible.

Sous cette hypothése, en ne considérant que les ETM, I’épandage de « boues moyennes »
sur un sol dont les teneurs sont égales aux concentrations seuils francaises engendre un
exces de risque individuel total compris entre 1,1.10 et 3,2.10°° pour les différentes cibles.
Seul I’ERI pour la cible « agriculteur », de 3,2.10°, est supérieur & 10°. Les substances qui
contribuent majoritairement a ce niveau de risque sont le nickel et, dans une moindre
mesure le cadmium, par la voie inhalation de poussieéres.

Dans le cas européen, les concentrations maximales dans les sols destinés a recevoir des
boues correspondent, en situation d’épandage de 10 ans, & des ERI compris entre 1,4.107
et 4,1.10° pour les différentes cibles. Seul I’ERI pour la cible « agriculteur », de 4,1.10°,
est supérieur & 10°. Comme dans le cas de I’analyse des seuils francais, le nickel contribue
majoritairement au risque, ainsi que le cadmium dans une moindre mesure. La voie
d’exposition majoritaire est, la encore, I’inhalation de poussiéres.

c) Comparaison

Le cas européen conduit a des exces de risque individuels supérieurs au cas francais. Cette
différence s’explique par le fait que les exigences europeennes en matiere de teneur limite
en Ni dans les sols sont moindres (seuil de 70 mg/kg MS) que les exigences francaises
(seuil de 50 mg/kg MS). Ces niveaux de risque restent cependant relativement proches.

3.3.3 Conclusion

Au vu des résultats obtenus pour les effets a seuil, le respect des teneurs limites dans les
sols de la réglementation francaise et du projet de directive européenne ne suffit pas a
garantir la sécurité sanitaire de la population, représentée par les différentes cibles prises en
compte. En effet, des risques inacceptables sont mis en évidence (IR inférieurs ou égaux a
5,2 hors résidents et a 21,1 avec les résidents). Ces résultats souffrent cependant de toutes
les incertitudes consécutive du fait qu’il est impossible de prendre en compte le bruit de
fond de facon satisfaisante.

En ce qui concerne les risques d’effets sans seuil, si on considere que le seuil
d’acceptabilité du risque est de 10™, les excés de risque individuels globaux sont
acceptables pour toutes les cibles, dans le cas des deux réglementations étudiées. Ces ERI
(pour toutes les cibles a I’exception des cibles « agriculteur » et « futur résident adulte »)
sont tirés par les apports de boues au sol et non par la composition du sol avant épandage
(cf. section 3.3.2B)a).

Si I’objectif premier des réglementations relatives a la valorisation agricole des boues était
d’éviter I’apparition de tout probleme de santé en relation avec la qualité des sols recevant
des boues, des seuils plus stricts seraient définis de fagon a ce que les indices de risques
soient inférieurs & 1 au moins pour les cibles contemporaines a la pratique d’épandage. Or
la définition de tels seuils interdiraient la pratique d’épandage de boues sur un grand
nombre sols agricoles, ou le bruit de fond serait trop élevé. D’aprés I’ILSI (2003), certaines
valeurs limites sur les sols du projet de directive européenne conduiraient déja, si leur
application devenait obligatoire, a interdire I’épandage de boues sur certains sols acides.
Les seuils proposés au niveau frangcais comme au niveau européen sont donc basés
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prioritairement sur des considérations environnementales en vue d’éviter I’accumulation
des métaux dans les sols, avec le souci de ne pas restreindre les possibilités d’épandage.

Enfin, puisque les niveaux de risque associés aux seuils francais et européens ne sont pas
significativement différents, I’implémentation des valeurs limites européennes, plutét que
francaises, de qualité des sols destinés a I’épandage n’est pas justifiée du moins vis-a-vis
des risques sanitaires.

3.4 Analyse des incertitudes

Dans la plupart des situations analysées et pour la plupart des cibles, la voie qui contribue
majoritairement au risque d’effets a seuil comme au risque d’effets sans seuil est la voie
ingestion de végétaux. Les incertitudes relatives a cette voie d’exposition ont donc un
impact important sur la qualité des niveaux de risque présentés. On cherchera donc, dans le
cadre de cette partie, a qualifier/quantifier prioritairement les incertitudes concernant cette
voie. Les incertitudes associées a la voie inhalation, qui peut étre prédominante pour les
cibles « agriculteurs », seront également analysées.

3.4.1 Analyse des incertitudes relatives a la caractérisation des parametres

initiaux

A) Teneurs considérées

Les teneurs en substances chimiques dans les sols utilisées sont :

- dans le cadre de I’analyse des seuils sur les boues, les teneurs limites autorisées dans la
réglementation francaise (arrété du 8 janvier 1998) et les teneurs limites proposées par
le projet de directive européenne,

- dans le cadre de I’analyse du cas d’épandage moyen et des seuils sur les boues, les
valeurs de la référence « sol frangais moyen » extraite de Mench et Baize (2004).

Les teneurs en substances chimiques dans les boues utilisées sont :

- dans le cadre de I’analyse des seuils sur les sols, les teneurs maximales déduites des
flux limites d’apport au sol spécifiques a chaque substance de I’arrété du 8 janvier 1998
et les teneurs limites dans les boues proposées par le projet de directive européenne,

- dans le cadre de I’analyse du cas d’épandage moyen et des seuils sur les sols, les
teneurs caractéristiques de la référence « boues francaises moyennes » et les teneurs
maximales rencontrées dans les boues francaises définie a partir de I’étude de
I’AGHTM (2002).

La quantification des risques effectuée en aval de ces choix repose sur I’hypothese que les
références « sols frangais moyen » et « boues frangaises moyennes » sont représentatives
de la situation en France. Les teneurs caractéristiques de la référence «sol francais
moyen » sont les médianes des résultats de I’analyse de 11 400 horizons labourés en
France. Cette source de valeur semble donc satisfaisante pour I’utilisation qui en est faite et
le fait de retenir la médiane de la distribution obtenue permet de s’affranchir des teneurs
extrémes rencontrées sur certains substratums géologiques. En revanche, la représentativité
du choix de la référence « boues frangaises moyenne » est soumise a plus d’incertitudes,
car le nombre d’échantillons de boues analysées est faible. Il serait donc intéressant de
caractériser la variabilité des boues, afin de voir si le choix d’une étude reposant sur
I’analyse de 60 échantillons permet d’avoir une certaine représentativité de la qualité des
boues en France. Méme si ce nombre d’échantillon peut suffire pour avoir des valeurs
moyennes ayant un sens, il est tres possible qu’une telle étude ne permette pas d’avoir les
teneurs maximales rencontrées dans les boues. Les évaluations du gain sanitaire lié a la
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mise en ceuvre des seuils du projet de directive européenne en France sont donc faussées.
Cependant, si des données de composition des boues (incluant les nouveaux parametres
europeens) étaient disponibles sur une gamme d’échantillons plus large, il aurait éte
pertinent de retenir, plutét qu’une valeur maximale le 95°™ percentile des distributions de
concentrations ; de cette facon on obtient des valeurs majorantes et les valeurs extrémales
aberrantes seraient éliminées.

B) Modélisation du devenir des contaminants dans le sol

Dans le cadre de la présente étude, il a été considéré que le benzo[a]pyrene, les HAP
européens et le DEHP subissaient un processus de dégradation dans le sol. L’influence de
ce phénomene sur I’évolution des teneurs en contaminants dans le sol est prise en compte,
sur la base de données de demi-vies spécifiques au sol, et en supposant une décroissance
exponentielle des teneurs attribuables aux boues. Des incertitudes existent a ce niveau 13,
du fait que les données de demi-vie dans le sol sont variables pour une méme substance.
Les valeurs de demi-vies utilisées sont spécifiques a la décroissance des substances
apportes par des boues de station d’épuration dans le sol (NRC, 2002). Il s’agit de données
globales qui prennent vraisemblablement en compte a la fois les phénomeénes de
biodégradation et la dégradation abiotique. Il a par ailleurs été considéré que I’ensemble
des autres substances chimiques introduites dans les sols par les boues s’accumulaient sans
subir de dégradation, en partie en raison de I’absence de valeurs de demi-vies disponibles.

Dans la réalité, les substances chimiques se partagent dans les différents compartiments
environnementaux et acquierent des spéciations différentes en fonction de chaque
compartiment. Cependant, la modélisation de ces phénomenes est impossible a réaliser de
facon fiable et simple. Les choix de modélisation de [I’évolution des teneurs en
contaminants dans les sols sont donc tres approximatifs.

Pour les éléments traces métalliques, puisque la spéciation retenue est globalement la plus
conservatoire (tout en restant pertinente) et que ceux-ci sont supposés s’accumuler dans les
sols sans subir de dégradation, la démarche considérée est majorante du risque.

En revanche, la prise en compte de la décroissance des teneurs en benzo[a]pyrene, HAP
européens et DEHP et de la non dégradation des autres CTO ne peut étre qualifiée de
conservatoire pour la santé, car les substances issues de la dégradation des CTO peuvent
étre plus mobiles et/ou toxiques que le composé chimique introduit par les boues, sans que
ce point ne puisse étre tranché scientifiquement.

C) Non prise en compte de la biodisponibilité des substances ingérées ou inhalées

Une incertitude majeure des calculs précédemment effectués est liée a la non prise en
compte de la biodisponibilité pour I’homme des substances ingérées ou inhalées, a partir
du sol ou de végétaux. Le risque est calculé sur la base de tests toxicologiques, a partir de
matrices présentant une efficacité supérieure de I’absorption des polluants. Cela
correspond a une approche pénalisante et a la pratique admise dans I’état de I’art actuel.
Cette incertitude peut entrainer une surestimation de I’exposition par la voie « ingestion de
terre amendée » et «inhalation de poussiéres». Ces voies ne contribuent pas
significativement aux niveaux de risque, sauf pour la cible « agriculteur ».

D) Absence de prévisions relatives a I'évolution de la pratique d’épandage

Le modele d’évaluation des risques sanitaires réalisé propose de calculer des risques pour
des durées d’épandage de 80 ans. Or il est vraisemblable que la pratique évolue dans le

-50 - Aline COFTIER - Mémoire de I'Ecole Nationale de la Santé Publique - 2005



sens d’une diminution des teneurs en contaminants dans les boues et d’une augmentation
de la surface agricole épandue. Ce type de projection dans le temps n’a pas été réalisé.
E) Choix du type de sol recevant les boues

Dans le cadre du présent rapport, le type de sol sur lequel les boues sont épandues choisi
est de type argilo-limoneux un peu calcaire, dont le pH est de 7,6 et la teneur en matiéres
organiques de 2,1 %. Ce choix conditionne (par le biais de la sélection des facteurs de
bioconcentration) le transfert des contaminants du sol vers les végétaux. Il est donc
déterminant. Cependant, en I’absence de données relatives a la distribution des parameétres

texture, teneur en matiéres organiques et pH a I’échelle de la SAU, la représentativité de ce
choix ne peu étre discutée.

3.4.2 Analyse des incertitudes sur I’évaluation des dangers

A) Incertitudes relatives a I'évaluation de la toxicité des dioxines

Dans le cadre de la présente étude, les dioxines ont été considérées, conformément a I’avis
de I’Observatoire des pratiques de I’évaluation des risques sanitaires dans les études
d’impact® et en accord avec la position du Conseil supérieur d’hygiéne publique de
France, comme présentant un mode d'action non génotoxique. De ce fait, seuls les risques
sanitaires d’effets a seuil ont été étudiés pour les dioxines. Or I’US-EPA (IRIS) propose un
exces de risque unitaire de 10° [pg/(kg.j)]* par voie orale pour la 2,4,7,8-TCDD dans un
draft. A titre informatif, les niveaux de risque sanitaire attribuables aux boues obtenus dans
le cadre de I’épandage de « boues francaises moyennes » et de boues a la limite de la
réglementation francaise ont été quantifiés en considérant I’ERU proposé par I’'US EPA
(tableau 23).

Cible Consommateur | Consommateur | Riverain | Riverain Agriculteur Résident | Résident
adulte enfant adulte enfant adulte enfant
ERI attribuables & I’épandage de boues francaises moyennes
Durée | 10ans 1,1.10° 1,4.10° 1,1.10° [ 15.10° | 1,0.10° | 4,7.10” | 6,9.10°
d’épan- | 80 ans 6,3.10° 1,4.10° 6,5.10° | 1,5.10° | 7,5.10° | 4,1.10* | 5,9.10°
dage
voie qui tire le ingestion de végétaux
risque
ERI attribuables a I’épandage de boues a la limite de la réglementation européenne
Durée | 10 ans 9,9.10° 1,3.10° 1,010"]1,3.10°| 9,1.10° |4,3.10"] 6,2.10°
d’épan- | 80 ans 5,7.10" 1,3.10" 59.10% | 1,4.10* | 6,8.10" |3,7.10° | 5,3.10™
dage
voie qui tire le ingestion de végétaux
risque

Tableau 23 : exces de risque individuels d’effets sans seuil attribuables aux boues prenant
en compte le mode d’action génotoxique des dioxines.

Les niveaux de risque obtenus, pour I’épandage de boues francaises moyennes comme de
boues dont les teneurs en dioxines sont égales au seuil européen qui s’y rapporte, sont trés
largement supérieurs aux risques obtenus dans tous les cas étudiés précédemment sans
tenir compte du possible caractére génotoxique des dioxines. En conséquence, si les

20 http://www.sante.gouv.fr/htm/dossiers/etud_impact/sommaire.htm
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dioxines étaient génotoxiques, les risques d’effets sans seuil seraient, dans tous les cas
étudiés, tirés par I’exposition aux dioxines par la voie ingestion de végétaux.

B) Incertitudes relatives a I'évaluation de la toxicité du plomb

Pour le plomb, les effets sans seuil non pas été retenus, alors que I’OEHHA préconise une
VTR pour la voie ingestion de 8,5.10° (mg/kg.j)™* et une VTR pour la voie inhalation de
1,2.10” (ug/m®) ! (cf. annexe 5). La prise en compte des effets sans seuils du plomb fait
actuellement I’objet d’un débat au niveau international. En effet, certains organismes ne
reconnaissent pas I’existence d’un seuil en dessous duquel le plomb n’aurait pas d’effet.
Par exemple, I’US EPA considére que certains des effets du plomb (effets sur le
développement neurologique de I’enfant) peuvent se produire a des niveaux si bas (en
terme de niveau d’exposition ou de concentration dans le sang) que le plomb peut étre
considéré sans seuil. Concernant les effets cancérigénes du plomb, I’US EPA n’a pas
dérivé d’Exces de Risque Unitaire. En effet, cet institut considére qu’il n’est pas adéquat
de dériver une telle valeur puisque la relation entre la probabilité de réponse et la dose
n’est pas linaire a partir d’une certaine concentration dans le sang. La position actuelle
des toxicologues de I’INERIS est de ne pas retenir ces effets sans seuil.

Le tableau 24 présente I’influence du choix de la non prise en compte des effets sans seuils
du plomb sur le niveau de risque obtenu de la situation d’épandage de « boues moyennes »
sur un « sol agricole francais moyen ».

Qu’on regarde les risques attribuables aux boues ou le risque global, la prise en compte des
effets sans seuil possibles du plomb conduit a des exceés de risque individuels associés a ce
cas moyen trés supérieurs a ceux obtenus sans prendre en compte ses effets. Le choix de ne
pas prendre en compte les effets sans seuil du plomb peut donc, s’il est avéré que le plomb
a des effets sans seuil, conduire a minorer les exceés de risque individuels. Si les effets sans
seuils du plomb sont pris en compte, les risques d’effets sans seuil attribuables au sol pour
10 ou 80 ans d’épandage, ainsi que les risques d’effets sans seuil attribuables aux boues
pour 80 ans d’épandage, deviendraient systématiquement supérieurs a 10° dans le cas
moyen, leur acceptabilité n’étant alors pas garantie. Par extrapolation, ce constat est
également valable dans I’ensemble des cas d’analyse des seuils réglementaire présentés
dans ce rapport, puisque les sols et les boues « moyens » sont inférieurs aux valeurs limites
de la réglementation francaise et du projet de directive européenne.

Cible Consommateur | Consommateur | Riverain | Riverain Agriculteur Résident | Résident
adulte enfant adulte enfant 9 adulte enfant
ERI attribuables aux boues
Durée | 10 ans 2,5.107 9,8.10° 2,6.1071]1,010"] 2,3107 [1,010°]4,5.107
d’épan- | 80 ans 1,5.10° 6,7.107 1,5.10° | 6,8.107 | 1,4.10° | 7,9.10° | 2,8.10°
dage
voie et sulbstgance qui plomb par ingestion de végétaux
tirent le risque
ERI attribuables aux boues et au bruit de fond
Durée | 10 ans 1,3.10° 3,2.10° 1,3.10° | 3,2.10° | 1,0.10° |5,2.10° | 1,3.10°
d’épan- | 80 ans 1,4.10° 3,7.10° 1,4.10° | 3,8.10° | 1,2.10° [5,9.10° | 1,5.10°
dage
voie et sulbstfance qui plomb par ingestion de végétaux
tirent le risque

Tableau 24 : exces de risques individuels attribuables aux boues prenant en compte les

possibles effets sans seuil du plomb dans le cas d’épandage représentatif de la pratique en
France.
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Sous I’hypothese que le plomb a des effets sans seuils, il est également vraisemblable que
la mise en ceuvre en France des seuils du projet de directive européenne en France
conduise & réduire significativement les niveaux de risque d’effets sans seuil pour les
populations. En effet, le plomb contribue de facon majoritaire au risque d’effets sans seuil
(par extrapolation du cas moyen) et ce projet de directive propose de diminuer les seuils
relatifs aux teneurs en plomb dans les boues de plus de moitié (200 mg/kg au lieu de 500

mg/kg).
C) Prise en compte des familles de contaminants

Le projet de directive européenne propose des valeurs seuils sur les paramétres
correspondant a une famille de contaminants. Parmi ceux-ci, le risque a été quantifié pour
les HAP européens (compose de neuf HAP différents) et les dioxines (composé des PCDD
et PCDF) selon des hypotheses conservatoires. Ainsi les valeurs toxicologiques relatives au
composé le plus toxique de chaque groupe ont été considérées : concernant les HAP, il
s’agit du pyrene pour les effets sans seuil et du benzo[a]pyréne pour les effets sans seuil ;
concernant les dioxines, les TCDD chlorés en position latérales (2,3,7,8-TCDD) ont été
retenus comme composant exclusifs du groupe. Si des données relatives aux proportions
des différents HAP et dioxines dans les boues avaient été disponibles une approche plus
fine aurait pu étre adoptée.

En conséquence, a chaque fois que ces groupes de substances (HAP européens et dioxines)
contribuent significativement au niveau de risque pour les populations, il convient de se
rappeler qu’il s’agit de valeurs supérieures au niveau de risque réel. Or pour les effets a
seuil, dans la plupart des cas étudiés, les dioxines ou les HAP contribuent, avec le plomb, a
I’indice de risque maximal. De plus, pour les effets sans seuils, dans la plupart des cas
analysés, les HAP européens contribuent également significativement aux exces de risque
individuels totaux obtenus.

D) Dérivation de VTR

Que ce soit pour les effets a seuil ou les effets sans seuil, il n’a été procédé a aucune
dérivation VTR inhalation pour la voie orale. En revanche, des VTR dérivées pour la voie
inhalation ont été calculées pour les effets a seuils des dioxines et les effets sans seuil des
PCB. Cependant les incertitudes associées a la pratique de ces dérivations n’influencent
pas les résultats obtenus, puisque les risques résultants de I’exposition aux PCB et aux
dioxines par inhalation sont négligeables.

3.4.3 Incertitude sur I’évaluation de I'exposition

A) Non prise en compte de certaines voies d’exposition

Les voies d’exposition faisant intervenir le transfert de contaminants des boues vers les
eaux superficielles ou souterraines n’a pas été pris en compte.

En ce qui concerne les eaux souterraines, on se place en effet dans le cadre de cette étude
dans une situation moyenne vis-a-vis de la pratique d’épandage de boues. Or dans le cas
général, un certain nombre d’études (cf. section 2.1.1B)) mettent en évidence le caractére
négligeable de ces transferts. En revanche, dans des cas « exceptionnels » de sols argileux
fracturés situé a proximité d’un puit de particulier (dont la qualité n’est pas contrdlée)
utilisé pour I’eau potable, la prise en compte du transfert vers les eaux souterraines serait
pleinement justifiée, mais ce n’est pas I’objectif de la présente étude.
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En ce qui concerne les eaux superficielles, un transfert particulaire vers ce milieu
d’exposition est envisageable du fait de I’érosion des sols amendés par le ruissellement ou
le vent. La non prise en compte de cette voie revient donc a supposer que les distances
d’isolement prescrites réglementairement suffisent a rendre ce phénomene négligeable.
Cependant I’influence de ce choix sur les résultats obtenus n’est a priori pas importante
(dans un cas général comme celui étudié), puisqu’il a été montré que les voies hydriques
contribuaient de facon trées minoritaire a I’exposition de I’lhomme aux boues (Joyeux,
2001).

B) Analyse des incertitudes sur les modeles de transfert
a) Incertitudes relatives au transfert vers les végétaux

Incertitudes sur la sélection des facteurs de bioconcentration

La modélisation du transfert vers les végétaux est soumise a de nombreuses incertitudes,
présentées par ordre croissant.

(1) L’approche qui consiste a utiliser des facteurs de bioconcentration expérimentaux
specifiques a chaque végétal est incertaine des que les conditions dans lesquelles cette
valeur a été déterminée s’éloignent des conditions rencontrées dans le cadre de la présente
étude. A ce niveau, le choix du type de sol effectué engendre des incertitudes : en effet
certaines valeurs de BCF plutdt que d’autres sont sélectionnées selon des critéres de
ressemblance des conditions expérimentales avec le type de sol, alors que celui ci n’est pas
justifié en termes de représentativité. Il peut donc y avoir un biais dont on ne peut dire a
coup sr dans quel sens il joue vis-a-vis du risque.

(2) De plus, des extrapolations de BCF ont été réalisées entre végetaux dont la partie
comestible est physiologiqguement de méme nature, chaque fois qu’une valeur de BCF
manquait pour un végétal considéré alors qu’une valeur expérimentale était disponible
pour un autre végétal de la méme catégorie.

(3) Enfin, I'utilisation, a défaut de valeurs expérimentales disponibles, de formules
empiriques fournissant une valeur de BCF en fonction de parametres décrivant le
comportement de chague substance, est considérée comme encore plus incertaine. Ces
formules ont en effet été établies dans des conditions tres spécifiques limitant leur validité.
La formule Briggs et al. (1982) a été établie pour des pesticides a partir d’expériences sur
de I’orge en conditions hydroponiques (c’est-a-dire que les cultures ont été réalisées dans
une solution aqueuse et non a partir d’une matrice sol). L utilisation de cette formule pour
I’ensemble des végétaux et pour I’ensemble des composés organiques constitue donc une
approximation importante. De plus, cette formule n’est valable que pour une gamme de
Log (Kow) comprise entre -1 et +5. L utilisation de cette formule dans le cas des dioxines,
PCB, benzo[b]fluoranthéne et benzo[a]pyrene, qui sortent du champ d’application de la
formule du fait de coefficients de partage octanol / eau trop élevés, est incertaine. La
formule de Baes (1982) pour les inorganique a également été établie dans des conditions
hydroponiques, tres différentes de cultures en terre.

L’ensemble de ces incertitudes, pouvant aussi bien étre majorantes que minorantes vis-a-
vis du risque, affecte donc significativement le niveau de risque final. L’ensemble des
incertitudes associées aux valeurs de BCF sélectionnées ne peut pas étre quantifié car il
résulte notamment d’insuffisances dans les connaissances actuelles relatives au transfert
sol-plante.
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Prise en compte de la déposition atmosphérique

Par ailleurs, il est majorant de prendre en compte systématiquement le phénomene de
déposition de poussieres sur les parties aériennes des vegétaux dans le cas de BCF élaborés
en plein champ dans des conditions climatiques comparables a celles de la France. A titre
informatif, I’influence de la prise en compte de ce phénomeéne sur le niveau de risque par la
voie ingestion de végétaux dans le cas d’épandage de boues moyennes sur un sol moyen :
ce calcul montre que I’incertitude qui découle du fait qu’on ne sait pas si la déposition
atmosphérique est prise en compte ou non dans les BCF utilisés est d’un ordre de grandeur.
Ainsi, dans ce cas moyen, sans prendre en compte la déposition atmosphérique, les risques
obtenus attribuables aux boues, comme ceux attribuables aux boues et au fond
géochimique, deviennent acceptables pour toutes les cibles que la durée d’épandage
considéree soit de 10 ou de 80 ans.

Dans les cas d’analyse des seuils francais et européens, on peut supposer que, malgré des
substances prises en compte Iégerement différentes, I’incertitude sur le risque par la voie
ingestion de végétaux, liée au fait qu’on ne sait pas s’il faut prendre en compte ou non la
déposition atmosphérique, est également d’un ordre de grandeur. Alors les indices de
risque obtenus avec la déposition atmosphérique compris entre 1 et 10 sont peut étre
acceptables de méme que les excés de risque individuels compris entre 10 et 10°. Sous
cette hypothese, aucun risque d’effets sans seuil n’est mis en évidence dans I’ensemble des
cas réglementaires analysés et les seuils risques inacceptables mis en évidence concernent
les résidents enfants, pour les risques attribuables au mélange sol-boues dans le cadre de
I’analyse des seuils francais et européens sur les sols et sur les boues.

Comparaison des teneurs dans les végétaux avec les seuils

réglementaires relatifs aux denrées alimentaires

Le tableau 25 suivant compare d’une part les teneurs limites réglementaires et
recommandées relatives aux aliments d’origine végétale, et d’autre part les teneurs dans les
aliments calculées, dans le cas d’une durée d’épandage de « boues moyennes » de 80 ans
en prenant en compte le fond géochimique, a partir des BCF spécifiques aux vegétaux
d’origine agricole et issus du jardinage. Des teneurs limites réglementaires existent pour le
plomb et le cadmium (réglement européen (CE) n°466/2001 du 8 mars 2001%') et des
teneurs recommandées existent pour le mercure (CSHPF - 10 décembre 1993).

Il ressort de cette comparaison que les teneurs moyennes dans les végétaux, modélisées au
moyen des BCF spécifiques aux cultures agricoles et issues du jardinage, respectent les
seuils réglementaires sur le cadmium, ainsi que les seuils recommandés sur le mercure. En
revanche, les teneurs limites relatives au plomb sont dépassées pour toutes les catégories
de végétaux considérées a I’exception des légumes racines et des pommes de terre.
L’obtention de ces résultats est en cohérence avec les niveaux de risque obtenus pour la
cible « consommateur enfant » pour un épandage de boues moyennes pendant 80 ans, a
savoir un IR de 1,5 le plomb contribuant majoritairement au risque.

! modifié par les réglements (CE) n°2375/2001 du 29 novembre 2001, n°221/2002 du 6 février 2002,
n°257/2002 du 12 février 2002, n°563/2002 du 2 avril 2002, n°1425/2003 du 11 aodt 2003, n°2174/2003 du
12 décembre 2003, n°242/2004 du 12 février 2004, n°684/2004 du 13 avril 2004.
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Cd Pb Hg
céréales jardin nc nc nc
agriculture | 0,06 0,61 3,5.10"
seuil 0,1¢et0,2 0,2 0,03
légumes feuilles |iardin 0,01 12 1,3.10"
agriculture | 0,06 0,40 1,3.10°
seulil 0,2 0,3 0,03
|égumes racines jardin 0,01 0,03 4,8.10-3
agriculture | 0,08 0,02 5,6.10
seuil 0,1 0,1 0,03
pomme de terre jardin 0,02 0,01 4,8.10-3
agriculture | 0,02 0,01 4,8.107
seuil 0,1 0,1 0,03
légumes fruits  |Jardin 3,3.10° 0,18 2,2.10°
agriculture nc nc nc
seuil 0,05 0,1 0,03
fruits jardin 0,01 0,49 1,3.10°
agriculture nc nc nc
seuil 0,05 0,1 0,03

Tableau 25 : comparaison des teneurs modélisées dans les végétaux avec les teneurs
limites reglementaires dans les aliments d’origine vegétale.

b) Incertitude sur la modélisation des teneurs en poussiéres émises par le sol dans

I'air inhalé

Puisque cette évaluation des risques sanitaires appliquée a I’analyse de la réglementation
prétend se placer dans un cas francais trés général, la modélisation des teneurs en
poussieres émises par le sol dans I’air inhalé repose sur I’utilisation de valeurs de
concentrations par défaut, sans chercher a modéliser le processus d’émission de particules.
On dispose de trés peu de recul vis-a-vis de ces valeurs.

C) Incertitudes associées au choix des paramétres d’exposition des cibles

Les caractéristiques de fréquence d’exposition des cibles ont été définies de fagon
majorante dans le cadre de cette étude.

Dans le cadre de I’évaluation des quantités d’aliments ingérées en provenance de sols
amendés par des boues, I’hypotheses suivante a été réalisée. Il est suppose que I’ensemble
des produits animaux et végétaux ingérés provient de cultures ou d’élevages effectuées sur
le territoire francais. Cette hypothese peut étre aussi bien majorante que minorante, selon
que la proportion des terres agricoles dans les pays exportant vers la France est supérieure
ou inférieure a 3%.

3.4.4 Incertitudes sur la caractérisation du risque

Les incertitudes discutées dans cette partie concernent les regles d’additivité des risques.

Dans le cadre de la caractérisation des risques d’effets a seuil, le choix a été fait de
procéder a une sommation des indices de risque du plomb avec les indices de risques
associé a toutes les autres substances ayant un effet commun avec le plomb. En effet, la
VTR de I’OMS correspond a la dose d’exposition telle qu’il n’y a pas d’augmentation de la
plombémie chez les jeunes enfants. Or, le niveau plombémie de base de la population
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étudiée n’étant pas précisé, on ne sait pas a quel effet du plomb correspond cet incrément
de plombémie. De ce fait, a titre conservatoire, tous les organes cibles sur lesquels le
plomb a un effet ont été pris en compte.

Il est donc vraisemblable que le risque d’effet a seuil soit majoré dés lors que le plomb en
est en partie responsable. Cependant, cette majoration n’est pas trés importante, puisque
dans la plupart des cas étudiés, le plomb contribuait majoritairement au risque d’effets a
seuil, quel que soit la substance ayant un effet commun avec lui, de sorte que les IR
obtenus pour tous les groupes de substances incluant le plomb était groupés dans un
intervalle de variation restreint.

La démarche retenue dans I’étude des risques d’effets a seuil a été de caractériser un risque
global résultant de I’exposition simultanée a différents contaminant, considérant que tout
cancer finit par se généraliser. Cette approche, qui consiste a sommer par voies et par
substances les exceés de risque individuels, est incertaine car elle suppose que les risques
associés aux différentes substances chimiques prises en compte sont des probabilités
indépendantes ; elle ignore donc tout effet potentiel d’antagonisme ou de synergie. Les
exces de risques cumulés peuvent donc minorer ou majorer le risque réel.
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CONCLUSION

L’objectif consistant a déterminer quantitativement le niveau de risque sanitaire associé a
la pratique d’épandage de boues de station d’épuration dans des situations telles que les
teneurs en contaminants dans les sols d’une part et dans les boues d’autre part sont égales
aux valeurs maximales autorisés par la réglementation francaise (arrété du 8 janvier 1998)
et par le projet de directive européenne (CEC, 2000) est atteint. Des valeurs chiffrées ont
pu étre fournies sur la base desquelles il est possible de statuer sur I’acceptabilité ou non du
risque.

Cependant, les résultats obtenus soulévent la question de savoir pour quelle durée les
valeurs limites réglementaires sont sensées protéger la population et si cette réglementation
doit prendre en compte les futurs usages possibles des sols anciennement amendés par des
boues. En fonction de la réponse a cette question, certains niveaux de risque peuvent étre
qualifiés d’acceptable ou d’inacceptables. Ainsi, dans le cas de I’analyse de la
réglementation francaise comme dans le cas de I’analyse du projet de directive européenne,
les seuils relatifs aux boues conduisent a des niveaux de risque attribuables aux boues
inacceptables au bout de 10 ans si un futur usage résidentiel est considéré, contre 70 ans si
on ne s’intéresse qu’a la population contemporaine a la pratique d’épandage.

La question de savoir s’il convient ou non de prendre en compte le fond géochimique est
primordiale, puisque la composition du sol avant épandage contribue bien souvent
majoritairement aux risque obtenus. Si le bruit de fond est pris en compte, les risques
associés aux seuils francais et européens sur les boues sont inacceptables au bout de 10 ans
d’épandages, que I’usage résidentiel futur des sols amendés soit pris en compte ou pas. Par
ailleurs, I’analyse des valeurs limites relatives aux sols sur lesquels des boues sont
épandues met en évidence des risques inacceptables dans le cas frangais comme dans le cas
européen. Cependant, la communauté scientifique s’interroge actuellement sur la mobilité
différentielle des substances chimiques présentes dans le sol, en fonction de leur origine
naturelle ou anthropique. Ainsi, la mobilité (notamment vers les végétaux) des substances
présentes naturellement dans les sols pourrait étre inférieure a la mobilité des substances
introduites par les boues. Si cette hypothése était vérifiée, la facon dont le bruit de fond est
pris en compte dans le cadre de la présente évaluation des risques ne serait pas adaptée.

L’évaluation de I’apport, en termes de risques sanitaires, qui résulterait de la mise en
ceuvre en France des seuils européens, pour les substances vis-a-vis desquelles la
réglementation francaise actuelle est plus laxiste, a également été réalisée. Qu’il s’agisse
des seuils sur les boues ou sur les sols, il apparait que les différences entre les niveaux de
risque garantis actuellement par la réglementation francaise et ceux qui résulteraient de
I’implémentation des valeurs européennes plus contraignantes, sont tres faibles au regard
des incertitudes qui planent sur ces résultats. Ces niveaux de risque peuvent donc étre
considérés comme similaires & I’échelle de la population frangaise. Cependant, la mise en
ceuvre des seuils européens peut treés bien constituer un apport significatif a la sécurité
sanitaire des personnes exposées dans le cadre d’hypothéses divergeant de la pratique
d’épandage moyenne considérée dans le cadre de ce rapport ou correspondant a un
contexte plus local.
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ANNEXE 1 :

PRODUCTION ET TRAITEMENT DES BOUES DE
STATION D’EPURATION EN FRANCE

LES BOUES ISSUES DE STATIONS D'EPURATION URBAINES

Les eaux usées urbaines sont constituées des eaux usées domestiques, des eaux usées
provenant d’activités non domestiques éventuellement raccordées et des eaux pluviales si
le réseau de collecte est unitaire. En ce qui concerne les eaux domestiques, on estime qu’un
habitant génére 73 m’ d’eaux usées par an, ce qui correspond & 15 a 25 kg de matiéres
séches (OTV, 2002). D’aprés le ministére de I’environnement, la production de boues
d’épuration municipales, produites par les 12 000 stations d’épuration existantes en France
en 2002, représente 955 000 tonnes de boues en matiéres seéches, soit environ 11 millions
de tonnes brutes.

La quantité de boues produite croit avec I’augmentation du nombre de stations d’épuration,
de la population raccordée et avec 1’amélioration des systémes d’assainissement due, entre
autres, a 1I’évolution des exigences réglementaires.

LES BOUES ISSUES DE STATIONS D’EPURATION INDUSTRIELLES
Les filieres industrielles qui générent des boues sont multiples.

Classées par ordre de tonnage produit décroissant (EC, 2001), les filiéres industrielles
productrices regroupent 1’industrie agroalimentaire, I’industrie papetiére, [’industrie
pharmaceutique et chimique, la production d’eau potable, I’industrie textile et 1’industrie
du cuir et de la tannerie.

Parmi les industries agroalimentaires, les filiéres produisant le plus de boues sont, par
quantité produite décroissante, la filiere viande, le secteur amidonnerie-féculerie, le secteur
laitier, le secteur distillerie, le secteur boissons non alcoolisées et le secteur fruits et
légumes. En fonction du caractére plus ou moins dispersé de ces activités agroalimentaires,
I’¢limination des effluents est réalisée préférentiellement en station d’épuration collective
(ex : secteur laitier) ou par traitement dans une station d’épuration autonome sur le site de
production (ex : grands abattoirs). Des traitements ou pré-traitements spécifiques a la
qualité des effluents produits sont mis en ceuvre dans certaines de ces filiéres.

TRAITEMENT DES BOUES

Les boues d’épuration sont généralement traitées en raison de leur forte teneur en maticres
organiques et en eau. Ces traitements consistent essentiellement :

- en une stabilisation pour soit bloquer toute activité biologique (exemple chaulage) soit
minéraliser la matiére organique ;

- et/ou en une déshydratation afin de réduire les volumes, donc les cofits de transport et
d’élimination.
Ainsi, on distingue :

- des traitements de stabilisation chimique par addition de chaux vive (ou rarement
¢éteinte), de stabilisation biologique par action de micro-organismes saprophytes
(digestion anaérobie, stabilisation aérobie) ;

Annexe 1 -1/2




- des traitements de réduction de la teneur en eau basés sur des procédés
d’épaississement (décantation statique ou dynamique) ou de déshydratation (naturelle,
mécanique ou thermique) réalisés apres le conditionnement des boues (addition de
polyélectrolytes, de sels métalliques ou de chaux qui entraine la floculation des
particules),

- des traitements complémentaires ou post-traitements qui permettent une meilleure
stabilisation de la boue, une augmentation de sa siccité (et donc entralnant la
modification de son état physique) ce qui facilite sa manipulation : compostage,
chaulage, séchage thermique.

Enfin, les boues sont dans la plupart des cas stockées, ce qui contribue de maniére non
négligeable a leur traitement. Ce stockage a une durée irréguliére, allant généralement de 4
a 8 mois, et s’effectue dans des silos, des lagunes imperméables ou sur des aires proches
des lieux d’épandage en fonction de 1’état physique des boues.

L'appellation des différents types de boues résulte de la combinaison de plusieurs critéres :
la nature de l'effluent (urbain, laiterie, abattoir, papeterie...), la caractéristique du traitement
des eaux usées (primaire, physico-chimique, biologique), le procédé de stabilisation
(aérobie, anaérobie, chaulage, compostage), 1’état physique des boues (liquide, pateux,
solide, pulvérulent, granulé¢) et le type de matériel de déshydratation (filtre-presse,
centrifugeuse, table d'égouttage,...). L'ensemble des combinaisons possibles montre qu'il
existe en théorie un grand nombre de types de boues. Toutefois, en résumant les situations
les plus fréquemment rencontrées en France, les principaux types de boues proposés au
recyclage en agriculture sont les suivants (Chassande et al., 2001) :

- Boues liquides (2 a 5 % de siccité) issues de traitements aérobies ou anaérobies. Elles
proviennent en général de petites stations d’épuration (<3 000 EH) qui opérent soit un
épaississement et un stockage des boues non traitées soit un lagunage. Ces boues
représentent 15 % du tonnage en Matiére Seche (MS) des boues produites en France ;

- Boues pateuses (15 a 25 % de siccité) issues de traitements aérobies ou anaérobies.
Ces boues sont produites par des stations de taille moyenne (5-20 000 EH) qui opérent
en général une déshydratation sur filtre a bande presseuse ou une centrifugation,
nécessitant un conditionnement chimique. Elles représentent 35 % du tonnage en MS
des boues produites en France ;

- Boues chaulées solides (25 a 30% de siccité) ou pateuses (15 a 25 % de siccité). Elles
sont produites par des stations (environ 200 stations en France) de taille moyenne ou
grande (>20 000- 100 000 EH) qui operent un traitement chimique a la chaux sur une
boue déshydratée. Ces boues représentent 30 % du tonnage en MS des boues produites
en France ;

- Boues compostées, en général produites par des stations de taille moyenne (environ 70
stations) qui opérent un traitement par compostage sur une boue déshydratée. Ces
boues représentent 2 % du tonnage en MS des boues en France ;

- Boues solides non chaulées (15 % du tonnage en MS des boues en France) qui
résultent d’un traitement par filtre-presse ou d’un conditionnement thermique et
concernent uniquement des stations de grande taille (> 100 000 EH).

Les boues séchées commencent a étre présentes en France dans quelques grandes stations
d’épuration malgré leur cott élevé.

Annexe 1 -2/2



ANNEXE 2 :

LES PRESCRIPTIONS REGLEMENTAIRES
RELATIVES AUX MODATITES TECHNIQUES
D’EPANDAGE DE BOUES D’EPURATION

Les prescriptions techniques applicables aux épandages de boues sur les sols agricoles sont
fixées par :

- le décret n° 97-1133 du 8 décembre 1997 relatif a 1'épandage des boues issues du
traitement des eaux usées ;

- Darrété du 8 janvier 1998 pris en application de ce décret ;
- T’arrété du 3 avril 2000 relatif aux boues papeticres ;

- Tarrété du 2 février 1998 modifié relatif aux boues industrielles.

Les différents traitements, dont les boues solides, stabilisées et hygiénisées citées dans le
cadre de cette annexe sont issues, sont présentés dans I’annexe 1.

LES RESTRICTIONS DES TERRAINS SUSCEPTIBLES D'ETRE AMENDES ET LES CONTRAINTES
METEOROLOGIQUES

L’article 15 du décret n°97-1133 du 8 décembre 1997 relatif a ’épandage des boues issues
du traitement des eaux usées énonce les objectifs qui conduisent a la définition de
restrictions des terrains susceptibles d’étre amendés et de contraintes météorologiques, a
savoir :

- la capacité d'absorption des sols ne doit pas étre dépassée, compte tenu des autres
apports de substances épandues et des besoins des cultures ;

- il ne doit pas pouvoir se produire de stagnation prolongée sur les sols, de ruissellement
en dehors de parcelles d'épandage, ni de percolation rapide.

En conséquence, il est interdit d’épandre des boues de stations d’épuration :

dans les zones d’infiltration en communication reconnue avec des ressources en eau
utilisées pour I’alimentation en eau potable ;

en dehors des terres régulicrement travaillées et des prairies normalement exploitées ;

sur les sols de pH inférieura 5 ;

pendant les périodes ou le sol est pris en masse par le gel ou abondamment enneigé,
sauf pour les boues solides ;

pendant les périodes de forte pluviosite ;

sur les terrains en forte pente, dans des conditions qui entraineraient leur ruissellement
hors du champ d'épandage.
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EXECUTION DE L’'EPANDAGE

L’aérodispersion est interdite pour les boues liquides s’il y a un risque de produire de
brouillards fins (article 15 du décret n°97-1133 du 8 décembre 1997).

DISTANCES D’ISOLEMENT

D’aprés Dlarticle 15 du décret n°97-1133 du 8 décembre 1997 relatif a 1’épandage des
boues issues du traitement des eaux usées, des distances minimales doivent étre respectées
par rapport :

aux berges des cours d'eau, aux lieux de baignade, aux piscicultures et zones
conchylicoles, aux points de prélévements d'eau et aux terrains affectés par des
phénoménes karstiques, de maniére a préserver la qualité des eaux souterraines et
superficielles ;

aux habitations et établissements recevant du public, de maniére a protéger la salubrité
publique et limiter les nuisances olfactives.

Ces distances d’isolement minimales des épandages sont précisées dans les sources
réglementaires suivantes :

I’article 13 de I’arrété du 8 janvier 1998 fixant les prescriptions techniques applicables
aux épandages de boues sur des sols agricoles pris en application du décret n°97-1133
du 8 décembre 1997 relatif a I’épandage des boues issues du traitement des eaux
usées ;

I’article 37 de I’arrété du 17 aolt 1998 modifiant l'arrété du 2 février 1998 relatif aux
prélevements et a la consommation d'eau ainsi qu'aux émissions de toute nature des
installations classées pour la protection de I'environnement soumises a autorisation ;

I’article 12 de I’arrété du 3 avril 2000 relatif a I’industrie papeticre.

Le tableau suivant présente les distances d’isolement minimales des épandages, extraites
des textes précités.
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Distance

Type d’activité a protéger d’isolement Domaine d’application
minimale
points de prélevement d’eau, 35m tous types de boues si le terrain a une pente
aqueducs transitant des eaux inférieure a 7%
destmpes 4 1,a consommqtlon 100 m tous types de boues si le terrain a une pente
humaine en écoulement libre, L < 0
. . . supérieure a 7%
installations  souterraines ou
semi-enterrées de stockage d’eau
destinée a la consommation
humaine ou [I’arrosage des
cultures maraicheres
plan ou cours d’eau 35m Cas général a I’exception des cas ci-dessous
100 m boues solides et stabilisées si le terrain a
une pente supérieure a 7%
200 m boues non solides ou non stabilisées si le
terrain a une pente supérieure a 7%
S5m boue stabilisées et enfouies immédiatement
aprés épandage si le terrain a une pente
inférieure a 7%
boues industrielles (issues d’ICPE soumises
a autorisation et de l’industrie papetiere)
non fermentescibles et enfouies
immédiatement apres épandage si le terrain
a une pente inférieure a 7%
lieu de baignade 200 m boues issues d’ICPE  soumises a
autorisation et de 1’industrie papeticre
habitations ou locaux occupés 100 m tous types de boues a 1’exception des boues
par des tiers, des zones de loisirs hygiénisées, des boues stabilisées et
ou établissements recevant du enfouies immédiatement aprés épandage et
public des boues papetiéres non odorantes
50 m boues papetiéres non odorantes
sans objet |boues hygiénisées et boues stabilisées et
enfouies immédiatement aprés épandage
zones conchylicoles (et 500 m tous types de boues sauf boues hygiénisées
piscicoles pour les boues et sauf dérogation liée a la topographie
papetieres)

Distances d’isolement des épandages de boues de stations d’épuration
(article 13 de I’arrété du 8 janvier 1998 ; article 12 de I’arrété du 17 ao(t 1998 modifiant
I'arréte du 2 février 1998 et article 37 de I’arrété du 3 avril 2000)

Ces distances d’isolement s’appliquent sous réserve de prescriptions fixées en application
de l'article L. 20 du Code de la santé publique (concernant les périmétres de protection des
captages d’eau destinée a I’alimentation humaine).
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DELAIS MINIMAUX A RESPECTER

Les délais minimaux a respecter entre la réalisation de 1’épandage et la reprise de certaines
activités agricoles sont précisés dans les textes réglementaires suivants :

- Tarticle 13 de I’arrété du 8 janvier 1998 fixant les prescriptions techniques applicables
aux ¢pandages de boues sur des sols agricoles ;

- Tarticle 37 de I’arrété du 17 aot 1998 modifiant l'arrété du 2 février 1998 relatif aux
prélévements et a la consommation d'eau ainsi qu'aux émissions de toute nature des
installations classées pour la protection de 1'environnement soumises a autorisation ;

- Tarticle 12 de I’arrété du 3 avril 2000 relatif a 1’industrie papeticre.

Le suivant présente les délais minimaux figurant dans les textes précités.

Type d’activité a

Délai minimum

Domaine d’application

protéger
herbages ou  cultures|6 semaines avant le |tous types de boues, sauf boues
fourrageres paturage ou la|hygiénisées et sauf boues industrielles
récolte (issues d’ICPE soumises a autorisation
et de I’industrie papeticre) en 1’absence
de risques liés a la présence de
pathogénes
3 semaines avant le | boues hygiénisées ou boues industrielles
paturage ou la|(issues d’ICPE soumises a autorisation
récolte et de I’industrie papeticre) en 1’absence
de risques liés a la présence de
pathogenes
Cultures maraichéres et |pas d’épandage | tous types de boues

fruitieres a 1’exception des
cultures d’arbres fruitiers

pendant la période
de végétation

Cultures maraichéres et
fruitiéres en contact direct
avec les sols ou
susceptibles d’étre
consommes crus

18 mois avant la
récolte, et pendant
la récolte elle-méme

tous types de boues, sauf boues
hygiénisées et sauf boues industrielles
(issues d’ICPE soumises a autorisation
et de I’industrie papetieres) en 1’absence
de risques liés a la présence de
pathogénes

10 mois avant la
récolte, et pendant
la récolte elle-méme

boues hygiénisées ou boues industrielles
(issues d’ICPE soumises a autorisation
et de I’industrie papetiéres) en I’absence
de risques liés a la présence de
pathogenes

Délais minimaux a respecter dans le cadre de la réalisation d’épandages de boues de
station d’épuration (article 13 de I’arréte du 8 janvier 1998 ; article 12 de I’arréte du 17
aodt 1998 modifiant I'arrété du 2 fevrier 1998 et article 37 de I’arrété du 3 avril 2000)

Ces délais minimaux s’appliquent sous réserve de prescriptions fixées en application de
l'article L. 20 du Code de la santé publique (concernant les périmétres de protection des

captages d’eau destinée a I’alimentation humaine).
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SELECTION DES CULTURES AGRICOLES PRISES EN

ANNEXE 3 :

COMPTE DANS LE MODELE

critéres de sélection

pertinence | eage surface existence de| BCF | BCF e (BCFplomb+ BCF zinc) x selection
dugroupe | amendée BCF plomb | zinc réference %age surface amendée
de végétal | (Piqué, 2004)
avoine 0,89% non non
blé + triticale 29,71% ouli 0,0063 0,293 Toullec, 2003 8,9E-02 oui
orge + escourgeon 7,80% oui 00212 01463 |'OMeA 1999 Duckaet 13E-02 oui
malis 17,69% oui 0,1273 0,469 Heffron et al., 1980 1,1E-01 oui
millet (grain) 0,09% oui 0,132 0,097 Mclintyre et al, 1977 2,1E-04 non
riz 0,01% non non
sarrasin 0,19% non non
seigle 0,22% non non
sorgho 0,23% non non
colza 15,50% oui 0,052 1,950 Pinet et al., 2003 3,1E-01 Oui
soja (grain) 0,08% oui 0,01 0,091 Mclintyre et al, 1977 8,1E-05 non
tournesol 2,12% oui 0,0051 0,55 Toullec, 2003 1,2E-02 oui
betterave 14,27% oui 0,0462 0,289 Colombé, 1999 4,8E-02 oui
chicorée 0,31% oui 02824 176 “omnand \1/326Laerh°"e“‘ 6,3E-03 oui
pomme de terre 2,38% oui 0,0016 0,09 Dudka et al., 1996 2,2E-03 oui
rutabaga 0,01% non non
arboriculture <0,01% non non
artichaut <0,01% non non
brocoli 0,08% oui 0,05 0,396 Mcintyre et al, 1977 3,6E-04 non
chou fleur 0,19% non non
échalotte 0,02% non non
endive <0,01% non non
engrais vert non 0,02% non
fétuque 0,02% oui 0,0145 0,2 Cawse et al, 1983 4,3E-05 non
jachére non 0,09% non
lavandin <0,01% non non
lin fibre 0,52% non non
moutarde 0,43% non non
navette <0,01% non non
phacélie 0,12% non non
vigne 0,03% non non
féverole 0,10% non non
lupin 0,04% oui 0,0624 0,613 Incorvia Mattina et al., 2003 2,7E-04 non
luzerne 006y  Oul(cuire 0,0E+00 non
uniquement)
pois 0,31% oui 0,0029 0,09 Cawse et al, 1983 2,9E-04 non
trefle <0,01% oui 0,0236 0,115 Dudka et al., 1996 1,4E-05 non

Sélection des cultures agricoles prises en compte.

A partir du moment ou un critére de sélection impératif n’est pas satisfait, I’ensemble des
critéres suivants n’est pas pris en compte et est grise.
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ANNEXE 4 :

IDENTIFICATION DU POTENTIEL DANGEUREUX
DES SUBSTANCES

SOMMAIRE
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HAP : hydrocarbures aromatiques polycycliques..........ccccoevueeriiiiieniiiiieniiciee 17
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Benzo[bJfTuoranthéne ...........cccooooviiiiiiiiiiicceceee et 20
DEHP : phtalate de bis(2-thyh€éXyle) .......coeriiiiiiiiiiiiieeee e 20

INTRODUCTION

L’identification du potentiel dangereux des substances chimiques consiste a identifier les
effets indésirables qu'une substance est intrinséquement capable de provoquer chez
I'homme. Ces effets peuvent étre de différents types: effets systémiques, effets
cancérigenes, effets mutagenes, effets sur la reproduction et le développement. Ces
informations peuvent mettre en évidence si plusieurs substances considérées ont des effets
communs sur des organes cibles communs, induits par le méme mécanisme d'action (cela
peut s'avérer nécessaire lors de la quantification du risque, pour décider du cumul ou non
des risques liés aux substances avec effets a seuil ; cf. section 2.4 du rapport).

Cette annexe évalue le potentiel dangereux des substances chimiques considérées dans
cette étude (cf. section .1.2.A du rapport).

Les informations et des données toxicologiques utilisées pour 1’identification du potentiel
dangereux des substances chimiques proviennent de diverses monographies publiées par
des organismes reconnus pour la qualité scientifique de leurs documents, comme :
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- ATSDR (Agency for Toxic Substances and Disease Registry); site web:
http://www.atsdr.cdc.gov/toxpro2.html

- WHO /OMS (World Health Organisation / Organisation Mondiale de la Sant¢) et son
programme ICPS (International Program on Chemical Safety); site web:
http://www.inchem.org/pages/ehc.html

La classification des substances pour leurs effets cancérigéne et génotoxique provient des
banques de données suivantes :

- Union Européenne avec I’inventaire EINECS (European Inventory of Existing
Commercial Substances) ; site web : http://ecb.jrc.it/existing-chemicals/

- TARC/CIRC (International Agency for Research on Cancer / Centre International de
Recherche sur le Cancer) ; site web : http://www.inchem.org/pages/iarc.html

- US EPA (United States Environmental Protection Agency) et son programme IRIS
(Integrated Risk Information System) ; site web : http://www.epa.gov/iris/

CADMIUM (n° CAS du cadmium elémentaire : 7440-43-9)

EXPOSITION AIGUE

Par inhalation, une intoxication aigué sévere par les fumées de cadmium induit une
pneumonie chimique ainsi qu’une irritation pulmonaire sévére accompagnée de dyspnée,
de cyanose et de toux. Parmi les personnes ayant développé une pneumonie chimique, la
mort est observée dans 15 a 20% des cas. Chez ’homme, les symptomes observés apres
une exposition par voie orale au cadmium et a ses dérivés sont : une gastro-entérite avec
des crampes gastriques, des vomissements et des diarrhées. Les déces aprés une exposition
orale sont rares. Cependant une intoxication mortelle a été observée suite a 1’ingestion
volontaire de 5 g d’iodure de cadmium.

Chez I’animal, les CLs et les DLsy varient en fonction de ’espece et du composé du
chrome. Par ingestion, le cadmium posseéde une toxicité aigué qui varie en fonction de sa
forme chimique. Les composés peuvent étre classés par ordre croissant de toxicité : sulfure
de cadmium, cadmium en poudre, oxyde de cadmium, sulfate de cadmium et chlorure de
cadmium.

EXPOSITION CHRONIQUE

Des études chez les salariés exposés au cadmium par inhalation et des études menées chez
la population générale apres avoir ingéré de la nourriture contaminée par du cadmium ont
montré que le principal organe cible était le rein. L’exposition chronique au cadmium
entraine 1’apparition d’une néphropathie irréversible pouvant évoluer vers une insuffisance
rénale. Une dégénérescence des cellules tubulaires rénales se manifeste précocement, elle
est suivie par une réaction inflammatoire interstitielle puis une fibrose. Des troubles
respiratoires sont rapportés pour des expositions cumulées par inhalation et atteignant des
niveaux élevés ; les niveaux d’exposition étaient compris entre 30 et 13277 pg/m’.an. Ces
troubles sont essentiellement liés aux effets irritants des particules de cadmium. Ils
correspondent a une diminution de la capacité respiratoire, de 1’odorat, la survenue de
rhinite, de bronchite et d’emphyséme. Des atteintes du squelette sont également observées
chez des salariés exposés par inhalation et pour des concentrations n’induisant pas de
I1ésions rénales. Les femmes sont plus sensibles que les hommes et les femmes enceintes ou
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allaitantes sont atteintes plus précocement en raison des besoins accrus en calcium. Il est
probable que le cadmium soit également a 1’origine de neuropathies périphériques. Cette
observation a ¢été réalisée chez une population de retraités ayant été exposés au cadmium
au cours de leur activité professionnelle. Par voie orale, outre les atteintes rénales, le
cadmium induit des atteintes du squelette liées a une interférence avec le métabolisme du
calcium pour les expositions au cadmium aux concentrations les plus élevées. Une
excrétion excessive du calcium induit de 1’ostéoporose, avec des douleurs osseuses
intenses. Ces troubles constituent une partie des signes de la maladie de « Itai-Itai »
observée au Japon chez les populations exposées au cadmium lors de la consommation de
riz contaminé.

Pour leur caractére cancérigéne, 1’Union Européenne a classé le chlorure de cadmium,
I’oxyde de cadmium et le sulfate de cadmium en catégorie 2 (substance devant étre
assimilée a des substances cancérogenes pour I’homme). Le sulfure de cadmium a été
class¢ en catégorie3 (substance préoccupante pour [’homme en raison d’effets
cancérogeénes possibles). L’TARC/CIRC a classé en 1993 le cadmium en groupe 1
(’agent est cancérigene pour ’homme). L’US EPA (IRIS) a classé¢ en 1987 le cadmium en
classe B1 (substance probablement cancérigéne pour I’homme).

Chez I’homme, 1’exposition par inhalation au cadmium induit des cancers pulmonaires et
des cancers de la prostate. L’exposition par voie orale entraine des cancers hépatiques et
des cancers de la prostate.

Concernant son caractére génotoxique, le chlorure de cadmium est classé en catégorie 2
par I’Union Européenne (substance devant étre assimilée a des substances mutagénes pour
I’homme). L oxyde, le sulfate et le sulfure de cadmium n’ont pas été classés génotoxiques
par I’Union Européenne.

Chez I’homme, les rares études disponibles ont montré que le cadmium n’avait pas
incidence sur la fertilité. Ces études confirment les conclusions du Conseil Supérieur
d’Hygi¢ne Publique de France basées sur des études plus anciennes et qui consideérent que
prises dans leur ensemble les données laissent penser que 1’exposition modérée a long
terme au cadmium a un impact faible sur la fertilité chez ’homme.

Chez I’animal, les expositions au cadmium par voie orale ou par inhalation, ont montré que
le cadmium est un toxique du développement qui induit des effets tels qu’une diminution
du poids des feetus (pour les expositions aux concentrations les plus élevées), des effets
neuro-développementaux ou des effets tératogeénes. Ces derniers sont retrouvés a des
niveaux d’exposition correspondant a une toxicité maternelle sévere.

CHROME (N° CAS du chrome élémentaire : 7440-47-3)

Les manifestations toxiques du chrome sont généralement attribuées aux dérivés
hexavalents.

EXPOSITION AIGUE

Chez ’homme, aucune donnée ne concerne les effets induits par une exposition aigué par
inhalation au cuivre. L’ingestion de fortes doses de chrome VI induit des vertiges, une
sensation de soif, des douleurs abdominales, des diarrhées hémorragiques et dans les cas
les plus sévéres un coma et la mort. Si le patient survit, une phase de choc hépatique et
rénal peut se développer au cours du premier ou deuxiéme jour. L’ingestion de sels de
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chrome entraine une inflammation massive du tube digestif suivie d’une nécrose s’étendant
de la bouche au jéjunum. Ces manifestations peuvent entrainer la mort. Si le patient survit
au-dela de 8 jours, les effets majeurs observés sont une nécrose hépatique et rénale. Des
cas de mort ont été rapportés lors de I’exposition par voie cutanée aux dérivés du
chrome VI.

L’établissement pour la voie orale de DLsy a permis de classer les composés du chrome en
fonction de leur toxicité croissante. Le classement est : chromate de sodium, dichromate de
potassium, chromate de sodium et chromate d’ammonium. Pour une exposition par voie
cutanée le classement est le suivant : dichromate de sodium, dichromate de potassium,
chromate de sodium puis dichromate d’ammonium.

EXPOSITION CHRONIQUE

Chez I’homme, 1’organe cible d’une exposition par inhalation aux dérivés du chrome III et
du chrome VI est le tractus respiratoire. Les principaux effets observés apres une
exposition par inhalation au chrome VI sont une irritation et des démangeaisons nasales,
une atrophie des muqueuses nasales, des bronchites, des pneumoconioses, une diminution
de la fonction pulmonaire et des pneumonies. Des atteintes gastro-intestinales (douleurs a
I’estomac, crampes, ulceres et gastrites) et des atteintes oculaires ont été également
observées lors d’exposition professionnelle. Enfin, des désordres hépato-biliaires ont été
constatés apres une exposition au trioxyde de chrome. Apres solubilisation, le chrome et
ses dérivés peuvent avoir un effet sensibilisant qui se manifeste par de 1’asthme ou des
dermatites. La sensibilit¢ aux dérivés du chrome VI est nettement supérieure a celle des
dérivés du chrome III. L’exposition par voie cutanée au chrome VI induit des dermatites et
des ulcérations.

Chez I’animal, 1’exposition par inhalation a du chrome III et a du chrome VI induit une
atteinte du tractus respiratoire (légere irritation, accumulation de macrophages,
hyperplasie, inflammation et diminution des fonctions respiratoires) mais ¢galement des
troubles du systéme immunitaire. Ainsi, chez le rat, I’inhalation de dichromates de sodium
stimule le systéme immunitaire humoral, affecte les lymphocytes T et augmente 1’activité
de phagocytose des macrophages alvéolaires. Les études disponibles chez I’animal, ne
montre aucun effet aprés une exposition au chrome par voie orale pour les doses testées
(25 ppm de chromate de potassium dans I’eau de boisson pendant 1 an, 180 g/kg d’oxyde
chromique pendant 88 jours). L’exposition cutanée au chrome entraine des effets
dermatologiques qui peuvent étre augmentés quand la peau est 1ésée.

Concernant le caractére cancérigéne du chrome, 1’Union Européenne a class¢ le
dichromate de sodium, le trioxyde de chrome et les chromates de zinc en premicre
catégorie 1 (substances que 1’on sait étre cancérogenes pour 1’homme). Le dichromate
d’ammonium, le chromate de calcium, le dichromate de potassium, le dichloro-dioxyde de
chrome, le dipotassium de chrome, le chromate de strontium et le trioxyde de chrome sont
classés en catégorie 2 : (substances devant étre assimilées a des substances cancérogenes
pour ’homme). Le chromate de plomb et le molybdéne orange sont classés en catégorie 3
(substances préoccupantes pour I’homme en raison d’effets cancérogeénes possibles).
L’TARC / CIRC a classé en 1990 les composés du chrome VI en groupe 1 (I’agent est
cancérigene pour I’homme) et les composés du chrome III en groupe 3 (I’agent ne peut étre
classé pour sa cancérogénicité pour ’homme). L’US EPA (IRIS) a classé en 1998 les
composés du chrome VI en groupe A pour une exposition par inhalation (substance
cancérigene pour I'homme) et en groupe D pour une exposition par voie orale (substance
non classifiable quant a sa cancérogénicité pour I'homme). Les composés du chrome III ont
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¢été classés en groupe D par I’'US EPA (IRIS) en 1998 (substance non classifiable quant a
sa cancérogénicité pour 'homme).

Les cancers les plus souvent observés chez I’homme apres une exposition au chrome sont
les cancers du poumon.

Concernant son caractére génotoxique, le chrome n’a pas ¢été trait¢ par 1’Union
Européenne. Le chrome est actuellement en cours d’examen par I’Union Européenne.

Les seules études disponibles chez I’homme concernant les effets sur la reproduction du
chrome ont montré chez la femme exposée professionnellement aux dichromates une
augmentation de I’incidence des complications au cours de la grossesse et de la naissance
ainsi qu’une augmentation des hémorragies post-natales. Bien qu’ayant été pratiquées en
présence d’un groupe témoin, ces études sont d’une qualité médiocre et ne permettent pas
de conclure.

Chez I’animal, les composées du chrome III ne semblent pas étre toxique pour la
reproduction et le développement. Les composées du chrome VI induisent pour des doses
de 3,5 et de 4,5mg/kgj une diminution du nombre de spermatozoides et une
dégénérescence de la couche extérieure des tubules séminiferes chez les souris. Par voie
orale, le chrome VI induit des troubles du développement chez la souris, diminution de la
taille et du poids du feetus, augmentation des résorptions des embryons, diminution de la
taille des portées et augmentation du nombre de malformations.

CUIVRE (N° CAS du cuivre élémentaire : 7440-50-8)

Les principales formes toxiques de cuivre chez ’homme et ’animal sont les formes
solubles du cuivre c’est-a-dire les sels de cuivre Il (acétate, carbonate, chlorure,
hydroxyde, nitrate, oxyde, oxychlorure et sulfate).

EXPOSITION AIGUE

Chez I’homme, aucune donnée relative a des intoxications aigu€s par inhalation ou voie
cutanée n'est disponible chez 'homme. Les cas d'intoxications aigu€s par voie orale sont
rares et généralement dus a des contaminations de boissons ou suite a des ingestions
accidentelles ou volontaires (suicides) de grandes quantités (de 0,4 a 100 g de cuivre) de
sels de cuivre II et notamment de sulfate de cuivre. Les effets toxiques observés sont des
vomissements, une léthargie, une anémie hémolytique aigu€, une neurotoxicité et des
atteintes hépatiques et rénales.

Chez I’animal, par inhalation, une CLsy (concentration induisant 50% de déces) supérieure
a 1303 mg/m’ de cuivre a été déterminée chez des lapins exposés a de I'hydroxyde de
cuivre. Des cobayes exposés a des particules d'oxyde de cuivre sous forme d'aérosol
pendant 1heure ont montré pour une concentration de 1,3mg/m’ de cuivre des
perturbations des parameétres fonctionnels respiratoires. Par voie orale, les DLs, varient en
fonction de l'espece et du sel de cuivre étudié, ces valeurs sont comprises entre 15 et
857 mg de cuivre par kg de masse corporelle. Par voie cutanée, une DLs, supérieure a
1 124 mg de cuivre par kg de masse corporelle a été déterminée chez des rats exposés a de
l'oxysulfate de cuivre. Une DLsy supérieure a 2058 mg de cuivre par kg de masse
corporelle a également été¢ déterminée chez des lapins traités par de I'hydroxyde de cuivre.
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EXPOSITION CHRONIQUE

Les données existantes chez I’homme par inhalation concernent des expositions
professionnelles. Des salariés exposés a des poussieres de cuivre (concentrations comprises
entre 111 et 464 mg/m’ de cuivre) pendant 3 ans ont présenté une irritation des voies
aériennes supérieures et des troubles gastro-intestinaux. Chez d’autres salariés exposés a
des poussieres ou des fumées de cuivre, des syndromes de ‘fievre des fumées de métaux’
(fievre, céphalée, sécheresse buccale, sueurs froides et douleurs musculaires) ont été
observés pour des concentrations de 0,075 a 0,12 mg/m’ de cuivre. De nombreux cas
d’intoxication au cuivre par I’eau de boisson ont été décrit. Les symptomes observés sont
des troubles gastro-intestinaux et hépatiques (cirrhose, insuffisance hépatique aigué,
nécrose hépatique). Toutefois, les données sur les niveaux d’exposition ne sont pas
fournies. Par voie cutanée, le cuivre et ses sels induisent une dermatite de contact
allergique prurigineuse.

Chez I’animal, I’inhalation de cuivre et notamment de sulfate de cuivre induit des troubles
du systéme respiratoire, des troubles immunologiques ainsi qu’une diminution du taux de
survie des animaux exposés. Par voie orale, des rats exposés a différentes doses de sulfate
de cuivre dans 1’alimentation pendant 15 jours, présentaient une diminution de croissance
pondérale a partir de 194 mg de cuivre par kg de masse corporelle et par jour sans autres
signes cliniques. Des signes de toxicité ont été observés au niveau de 1’estomac
(45 mg/kg.j de cuivre), des reins (93 mg/kg.j de cuivre), du foie et de la moelle osseuse
(194 mg/kg.j de cuivre). Pour une exposition de 90 jours a du sulfate de cuivre dans
I’alimentation chez des rats et des souris, une étude histologique a montré une atteinte de
I’estomac chez les deux espéeces et des atteintes hépatiques et rénales chez le rat. Chez le
rat, une anémie a également été observée pour des doses supérieures ou égales a
34 mg/kg.j de cuivre.

Le cuivre n’a pas fait I’objet d’un examen pour son caractére cancérigéne par 1’Union
Européenne. La 8-hydroxyquinoline de cuivre a été classé en classe 3 par I'TARC / CIRC
en 1987 (I’agent ne peut étre classé pour sa cancérogénicité pour I’homme) et ’'US EPA
(IRIS) a classé en 1991 le cuivre en classe D (substance non classifiable quant a sa
cancérogénicité pour I’homme).

Concernant leur caractére génotoxique, le cuivre et les principaux sels de cuivre II n’ont
pas été traité par I’Union Européenne.

Les effets du cuivre sur la reproduction et le développement ont été essentiellement étudiés
chez I’animal. Par inhalation, des rats males exposés a un aérosol de chlorure de cuivre
présentent une modification du sperme, du poids des testicules et des taux circulants
d’hormones sexuelles pour une exposition de 4 mois & la concentration de 19,6 mg/m’ de
cuivre. Par voie orale, une augmentation significative du poids des testicules chez des rats
exposés par l’alimentation & de ’acétate de cuivre a été rapporté pour une dose de
130 mg/kg.j de cuivre. Une embryolétalité dans des portées de visons a été décrite pour
une supplémentation alimentaire avec du sulfate de cuivre (supérieure a 3 mg/kg.j de
cuivre) pendant douze mois dont neuf avant 1’accouplement. Chez des rats, des effets sur le
développement sont observés pour une exposition a de l'acétate de cuivre pendant
7 semaines avant I'accouplement. Ces effets incluent notamment des retards d'ossification
pour des doses de 65 mg/kg.j de cuivre.
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MERCURE (n° CAS du mercure élémentaire : 7439-97-6)

EXPOSITION AIGUE

Chez I’homme les principaux symptomes consécutifs a une exposition par inhalation au
mercure métallique sont des convulsions, une diminution de [’activité motrice et des
réflexes musculaires, des maux de téte, un électroencéphalogramme anormal et des effets
sur I’appareil respiratoire. Il faut noter que des cas de réactions allergiques survenant 24 a
48 heures aprés la pose d’un amalgame dentaire ont été décrits. Chez [’homme,
I’estimation de la dose mortelle de mercure par voie orale se situe entre 10 et 60 mg/kg.

Par inhalation chez 1’animal, ’exposition a 28,8 mg/m’ de vapeurs de mercure métallique
pendant 1 a 20 heures provoque des troubles pulmonaires, cardiaques, gastro-intestinaux,
hépatiques et rénaux. Par voie orale, les valeurs de DLsy pour les dérivés organiques et
inorganiques du mercure varient de 10 a 40 mg/kg. Les symptomes observés sont
généralement des chocs cardio-vasculaires, une déficience rénale aigué et de sérieux
dommages du tractus gastro-intestinal.

EXPOSITION CHRONIQUE

Les ¢études chez 1’animal seront trés peu citées car les données disponibles chez 1’homme
sont nombreuses et bien documentées.

Mercure élémentaire

La plupart des données proviennent d’enquétes épidémiologiques réalisées chez des
salariés. Chez I’homme expos¢ au mercure ¢lémentaire, la voie d’absorption principale est
I’inhalation. Les effets principalement rencontrés sont alors des atteintes du systéme
nerveux central (tremblements, irritabilité, concentration intellectuelle et troubles de la
mémoire, diminution de la capacit¢ psychomotrice et de la neurotransmission).
L’exposition par inhalation, a long terme au mercure ¢élémentaire, montre que le rein est
aussi un organe cible. Enfin, un cas rapporté¢ d’enfant aprés une exposition au mercure
¢lémentaire décrit une allergie cutanée et un syndrome des ganglions lymphatiques muco-
cutanes.

Mercure inorganique

Chez I’homme, par inhalation, I’exposition au mercure inorganique est associée a une
protéinurie, et parfois a une néphropathie qui pourrait étre d’origine immunitaire. Une
exposition par voie orale au mercure inorganique entraine principalement des atteintes
rénales qui ne manifestent pas une nécrose tubulaire pouvant conduire a une insuffisance
rénale aigué et au déces.

Mercure organique (méthylmercure)

La voie orale est la voie d’absorption principale. Le cerveau est le principal organe cible
d’une exposition par voie orale au mercure organique. Les fonctions sensorielles telles que
la vue et I’ouie et les zones du cerveau impliquées dans la coordination motrice sont
généralement affectées. Les premiers symptomes observés sont une paresthésie (trouble de
la sensibilit¢), un malaise général et une vision brouillée. Puis surviennent une restriction
des champs visuels, la surdité¢, un défaut de parole, des troubles de la coordination
musculaire. A dose trés élevée, le mercure affecte aussi le systéme nerveux périphérique. A
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plusieurs reprises, la population générale a été 1’objet d’empoisonnement par des composés
du méthyl et de 1’éthylmercure : au Japon, en Irak et au Canada.

Le mercure ¢lémentaire, le mercure inorganique et le mercure organique n’ont pas fait
I’objet d’une classification pour leur caractére cancérigene par 1’Union Européenne.
L°’TARC / CIRC a classé en 1993 le mercure et les composés inorganiques en groupe 3
(’agent ne peut étre classé pour sa cancérogénicité pour I’homme), le méthylmercure a été
classé en groupe 2B (I’agent pourrait étre cancérogene pour I’homme). L’US EPA (IRIS) a
classé en 1995 le chlorure mercurique et le méthylmercure en classe C (cancérigéne
possible pour I’homme).

Le mercure et ses dérivés n’ont pas été classés génotoxiques par I’Union Européenne.

Concernant I’effet du mercure élémentaire sur la reproduction et le développement chez
I’homme, des études menées, sur des femmes enceintes, chez les dentistes et leur
personnel, au Danemark, aux U.S.A., en Pologne, en Suéde, en Union soviétique décrivent
une augmentation des malformations congénitales et des avortements. De méme, une
diminution du poids des enfants a la naissance a été notée. Cependant, il semble que la
relation entre 1I’exposition au mercure ¢lémentaire et les effets sur la reproduction ne soit
pas aussi évidente.

Chez ’animal, I’exposition a 1000 pg/m’ de mercure élémentaire entraine une diminution
du poids des rats et des feetus.

Concernant le mercure inorganique, seule, une étude menée chez les femmes travaillant
dans une fonderie, exposées 4 80 pg/m’ de mercure, a montré une augmentation des
avortements spontanés.

Les études épidémiologiques menées a la suite des accidents qui ont eu lieu au Japon, en
Irak, au Canada, en Nouvelle-Zélande, ont montré que le méthylmercure et I’éthylmercure
provoquent des altérations du cerveau chez les enfants exposés in-utero. Les malformations
les plus séveres (paralysie, retard de croissance, cécité) sont observées chez les enfants
exposés pendant le second trimestre de la grossesse. Des études chez 1’animal ont montré
que le mercure organique est tératogeéne a des doses qui ne sont pas toxiques chez la mere.
Ces effets se manifestent par un bec de lievre et un retard d’ossification. L’exposition
prénatale peut étre associée a des troubles du comportement mais aussi a des modifications
fonctionnelles du rein, du foie et du systéme immunitaire.

NICKEL (n° CAS du nickel élémentaire : 7440-02-0)

EXPOSITION AIGUE

Le composé du nickel ayant la plus forte toxicité aigué est le tétracarbonylnickel. Des
salariés exposés par inhalation a du tétracarbonylnickel (concentrations dans 1’air
supérieures 4 50 mg/m’) avec des périodes d’exposition variant de 30 minutes a plus de
2 heures ont développé lors de la phase immédiate de toxicité des maux de téte, des
vertiges, des nausées, des vomissements, de I’insomnie et une irritabilité. La phase retardée
de toxicité est essentiellement pulmonaire avec des douleurs constrictives dans la poitrine,
une toux seche, une dyspnée, une cyanose, une tachycardie, des symptdmes gastro-
intestinaux occasionnels, une sudation, des perturbations visuelles et une débilité. Des cas
de décés ont été rapportés entre le troisieme et le trentieme jour suivant I’exposition. Un
déces par syndrome de détresse respiratoire a été observé chez une personne qui pulvérisait
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du nickel. Pour la voie orale, une étude a rapporté le déces d’un enfant aprés ingestion
accidentelle de 570 mg/kg de nickel (sous forme de sulfate de nickel). Un arrét cardiaque
est survenu 4 heures aprés I’ingestion. Des effets toxiques ont été observés chez des
salariés ayant bu accidentellement de 1’eau contaminée par du sulfate et du chlorure de
nickel, et de I’acide borique. Les symptomes incluent des nausées, des vomissements, des
diarrhées, des crampes abdominales, des maux de téte, et des sensations d’ébriété.
Différentes études ont indiqué que 1’administration d’une dose unique par voie orale de
sulfate de nickel peut entrainer une exacerbation des symptdmes de dermatite chez les
sujets sensibilisés. Aprés une exposition cutanée au nickel, la dermatite de contact est
I’effet le plus fréquemment rencontré dans la population générale.

Chez ’animal, les rats morts (4 sur 28) aprés une exposition par inhalation a 36,5 mg/m’
de nickel sous forme de sulfate de nickel pendant 2 heures présentaient des hémorragies
séveres des poumons. Une augmentation de la susceptibilité aux infections aux
streptocoques a 6té observée chez des souris exposées a 0,46 mg/m® de nickel (sous forme
de chlorure ou de sulfate) pendant 2 heures. Les données de toxicité aigué du nickel par
voie orale indiquent que les composés solubles du nickel (acétate, sulfate) sont plus
toxiques que les composés moins solubles (monoxyde et disulfure de trinickel).

EXPOSITION CHRONIQUE

Les études chez ’homme indiquent que le systéme respiratoire est la cible principale de la
toxicité du nickel par inhalation. Des cas d’asthme ont été décrits a la suite d’une
exposition professionnelle au nickel. L’exposition par inhalation a des composés solubles
du nickel (sulfate et chlorure) 4 une concentration moyenne de 0,75 mg/m’ de nickel induit
une dysfonction des tubules rénaux. Chez 38 travailleurs exposés au nickel (composé non
précis¢€), une augmentation significative des IgG, IgA et IgM ainsi qu’une diminution
significative des IgE ont été observées. Ces modifications suggerent que le systeme
immunitaire a été¢ stimulé par I’exposition au nickel. Par voie cutanée, I’allergie au nickel
est I’allergie de contact la plus fréquente chez les femmes. L’exposition sensibilisante se
produit le plus souvent par les produits de consommation, et plus particulierement par les
bijoux.

Chez I’animal, 1’exposition par inhalation pendant deux ans de rats et de souris a du
monoxyde de nickel, du disulfure de trinickel et du sulfate de nickel a entrainé¢ des lésions
respiratoires. Les Iésions incluaient une augmentation du poids des poumons, une
inflammation et/ou une fibrose des poumons. L’exposition au disulfure de trinickel induit
¢galement chez les rats une diminution du poids corporel. Une atrophie de I’épithélium
olfactif a été observée avec le sulfate de nickel et des atteintes rénaux ont été observés
aprés une exposition a 2 mg/m’ de monoxyde de nickel et a 0,73 mg/m’ de disulfure de
trinickel. Une hyperplasie des ganglions lymphatiques bronchiques a été observée avec le
monoxyde nickel, le disulfure de trinickel et le sulfate de nickel. Par voie orale,
I’exposition a du chlorure de nickel pendant 91 jours induit des pneumonies, une
diminution du gain de poids corporel d’au moins 10% et une diminution du poids du cceur.
Le sulfate de nickel administré par voie orale pendant deux ans chez des rats Wistar et des
chiens Beagle induit de I’emphyséme, une diminution du taux d’hématocrite, une atteinte
rénale et une augmentation du poids du foie chez les chiens ainsi qu’une augmentation du
poids du cceur, une diminution du gain de poids corporel d’au moins 10% et une
diminution du poids du foie chez le rat.

En ce qui concerne leur caractére cancérigéne, le dioxyde de nickel, le disulfure de
trinickel, le monoxyde de nickel, le sulfure de nickel et le trioxyde de di-nickel sont classés
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par I’Union Européenne dans la catégorie 1 (substances que 1’on sait étre cancérogenes
pour ’homme). Le nickel, le carbonate de nickel, le tétracarbonylnickel, le dihydroxyde de
nickel et le sulfate de nickel sont classés dans la catégorie 3 (substances préoccupantes
pour I’homme en raison d’effets cancérogeénes possibles). L’IARC / CIRC en 1990 a classé
les composés du nickel dans le groupe 1 (cancérigéne pour I’homme) et le nickel
métallique dans le groupe 2B (probablement cancérigéne pour ’homme). L’US EPA a
class¢ en 1991 le disulfure de trinickel et les poussi¢res d’affinerie de nickel dans la
classe A (substances cancérigénes pour 1I’homme) et le tétracarbonylnickel dans la
classe B2 (substance probablement cancérigéne pour I’homme).

Chez I’homme, les cancers les plus souvent rencontrés aprés une exposition au nickel sont
les cancers du poumon et du nez.

Le nickel et ses composés n’ont pas été classés génotoxiques par I’Union Européenne.

Il n’existe pas d’étude chez I’homme concernant les effets induits par le nickel sur la
reproduction et le développement aprés une exposition par voie orale ou cutanée. Il a été
observé chez des femmes exposées par inhalation en milieu professionnel a du sulfate de
nickel une augmentation du taux d’avortement spontané et du taux de malformations par
rapport aux femmes non exposées.

Chez I’animal, par inhalation le nickel est trés peu toxique pour la reproduction et le
développement. Par voie orale, 1’exposition au nickel augmente la proportion par portée de
morts-nés ou de déces rapide aprés la naissance et le nombre d’avortements spontanés.
Aucun effet tératogéne du nickel n’a été signalé.

PLOMB (n° CAS du plomb élémentaire : 7439-92-1)

Le plomb existe majoritairement sous sa forme inorganique.

EXPOSITION AIGUE

Chez ’homme, ’intoxication aigué est actuellement rare et se fait majoritairement par la
voie orale. Les troubles digestifs sont parmi les symptomes les plus précoces d’une
exposition aigu€ au plomb par voie orale. Ces symptomes se traduisent par 1'apparition de
fortes coliques associées a des douleurs et a des crampes abdominales, ainsi qu'a des
vomissements. Les enfants présentent en plus des coliques, des signes de constipations
séveres, souffrent d’anorexie et de vomissements par phases intermittentes. L'atteinte
rénale a été également décrite par différents auteurs, et plusieurs s'accordent & mentionner
l'apparition de Iésions tubulaires. La sévérité des 1ésions peut aller jusqu'a entrainer la mort
des sujets exposés, mais I'administration rapide d'un traitement rend en principe les effets
réversibles. En cas d’atteinte sévere, des 1ésions au niveau du systéme nerveux central se
manifestent cliniquement par une encéphalopathie convulsive et un coma pouvant conduire
a la mort. Plut6t rares chez 1’adulte et uniquement pour des plombémies extrémement
¢levées, ces manifestations sont plus fréquemment rencontrées chez 1’enfant pour des
intoxications conduisant a des plombémies pouvant varier de 900 a 8000 pg/l. Des
séquelles neurologiques ou psychomotrices graves ont été décrites chez les enfants. Des
atteintes hépatiques ont parfois été observées chez des enfants présentant des signes
d’intoxication aigué par le plomb.

Chez I’animal, les études de toxicité aigué au plomb et a ses dérivés inorganiques sont trés
limitées. Les doses ou concentrations létales ne sont pas connues. Les rares études
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(essentiellement par voie orale) mentionnent des atteintes hématologiques, rénales,
immunologiques et neurologiques.

EXPOSITION CHRONIQUE

Chez I’homme, si I’exposition par ingestion prédomine dans la population générale, et
I’inhalation en milieu professionnel, ces deux voies sont le plus souvent indiscernables
I’une de ’autre. Pour pallier la difficulté qui consiste a identifier ces différentes voies et
sources d’exposition, les effets du plomb chez I’homme sont identifiés a partir de la dose
interne de plomb mesurée dans le sang (plombémie).

Les effets les plus souvent rencontrés lors d’une exposition au plomb sont les effets sur le
systéme nerveux central .Chez ’adulte, les intoxications chroniques sévéres (plombémies
supérieures a 1500 pg/l) se traduisent par une encéphalopathie saturnique grave,
heureusement devenue trés rare en milieu professionnel. Pour des intoxications moins
importantes (plombémies inférieures a 1 000 pg/l) des troubles d'ordre neurologique ont été
observés chez 1’adulte comme chez I’enfant : irritabilité, troubles du sommeil, anxiété,
perte de mémoire, confusion, sensation de fatigue. Chez I’enfant, on observe un effet sur le
développement cérébral et les fonctions cognitives. Des troubles du comportement portant
en particulier sur I’hyperactivité, I’inattention, ’impulsivité sont également souvent
associés a plombémies supérieures a 110 pg/l. La toxicité neurologique du plomb est
particulierement préoccupante chez I’enfant. Le plomb entraine également des effets sur le
systéme nerveux périphérique. Le plus souvent il s’agit d’atteintes mineures représentées
par une symptomatologie essentiellement subjective : paresthésie, faiblesse musculaire,
crampes, etc. Le plomb induirait également une réduction de la vitesse des conductions
nerveuses. Le plomb induit aussi des effets hématologiques, un des effets classiquement
rencontré est ’anémie. Plusieurs enquétes €pidémiologiques en milieu professionnel, ou
prédomine 1’exposition par inhalation, ont mis en évidence un exces de mortalité par
insuffisance rénale chez les sujets qui avaient subi des expositions chroniques intenses au
plomb. Les lésions qui se développent se caractérisent notamment par la présence de tissu
interstitiel fibrotique, une atrophie glomérulaire et tubulaire qui conduisent a une altération
irréversible de la fonction rénale.

Des études réalisées en milieu professionnel ont montré que le plomb peut exercer un effet
dépresseur sur la glande thyroide. Par contre, des résultats surprenants montrent 1’absence
d’effet du plomb sur la thyroide chez les enfants, y compris pour des plombémies
supérieures a 600 pg/l. Les enfants sont, par contre, la cible privilégiée des effets du plomb
sur la croissance de 1’0s. Plusieurs études mettent en évidence une corrélation négative
entre plomb d’une part, poids, taille et périmetre thoracique des enfants d’autre part, y
compris pour des expositions trés faibles. Les effets du plomb sur le systéme immunitaire
se manifestent essentiellement par une réduction du pourcentage et de la valeur absolue des
cellules T (CD3+) et cellules T helper (CD4+) observée chez des sujets ayant des
plombémies supérieures a 250 pg/l et pouvant atteindre 1 000 pg/l.

Les études chez I’homme concernant les effets induits par le plomb étant trés bien
documentées, les données disponibles chez I’animal ne seront pas indiquées ici.

Concernant leur caractére cancérigene, les chromates, les sulfochromates et les
sulfochromates molybdates de plomb sont classés en catégorie 3 par ’Union Européenne
(substances préoccupantes pour I’homme en raison d’effets cancérogeénes possibles mais
pour lesquelles les informations disponibles ne permettent pas une évaluation
satisfaisante). L’arséniate de plomb est classé¢ en catégorie | par 1’Union Européenne
(substance cancérogene pour I’homme). L’TARC / CIRC a classé en 1980 le plomb et ses
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dérivés inorganiques en groupe 2B (les agents pourraient €tre potentiellement cancérigénes
pour I'homme). Les chromates et arséniates de plomb ont été classés en groupe 1 par
I’TARC / CIRC en 1987 (les agents sont cancérigénes pour 1'homme) et les composés
organiques en groupe 3 (les agents ne peuvent étre classés pour leur cancérogénicité pour
I'homme). L’US EPA (IRIS) a classé en 1989 le plomb et ses dérivés en groupe B2 (les
substances pourraient étre potentiellement cancérigéne pour I’homme).

Chez I’homme une conjonction de données indique qu'une exposition professionnelle
pourrait étre associée a un risque accru de cancer bronchique ou du rein (pour des
expositions de longue durée).

Le plomb et ses dérivés n’ont pas été traités pour leur caractére génotoxique par I’Union
Européenne.

Chez I’homme, la fertilit¢ semble étre affectée par l'exposition paternelle au plomb
(réduction de la production des spermatozoides). Chez les femmes ayant une plombémie
moyenne de 150 pg/l, plusieurs études n’ont montré aucune augmentation du risque
d'avortement spontané¢ comparativement a un groupe témoin. Cependant, une baisse de
fécondité¢ a pu étre associée a un groupe de femmes qui présentait des plombémies
comprises entre 290 et 500 pg/l. La comparaison de deux groupes de femmes avec des
plombémies moyenne de 190 et 6 ng/l confirme 1’absence de lien entre la durée de
gestation, le poids a la naissance et 1’exposition prénatale au plomb. Par contre, des études
longitudinales ont mis en exergue le lien entre l'exposition prénatale, consécutive a la
mobilisation du plomb contenu dans I’os de la mére, et le développement psychomoteur
des enfants de 3 mois a 2 ans. Ce type d’études confirme également les effets a long terme
d’une exposition au plomb en période postnatale sur le développement psychomoteur et la
fonction cognitive de I’enfant. Enfin, des malformations du tube neural ont récemment pu
étre associées a la consommation d’eau contenant 10 pg/l, ou plus, de plomb et a une
déficience en acide folique et en zinc.

Les effets du plomb et de ses dérivés sur la reproduction et le développement chez I’animal
ne seront pas indiqués ici car ces effets sont bien documentés chez I’homme.

SELENIUM (n° CAS : 7782-49-2)

EXPOSITION AIGUE

Chez I’homme et par inhalation, le sé¢lénium induit des brilures importantes de la peau et
des muqueuses ainsi qu’une irritation du tractus respiratoire et des douleurs a 1’estomac.
L’inhalation de larges quantités de vapeurs de sélénium élémentaire, d’oxyde de sélénium
ou d’acide sé¢lénhydrique entrainent un cedéme pulmonaire du aux effets irritants locaux du
sélénium. Des expositions de courtes durées et par voie orale causent des nausées, des
vomissements et des diarrhées.

Chez I’animal, la DLsy pour une exposition par voie orale a du sélénite de sodium varie
entre 2,3 et 13 mg/kg de sélénium en fonction de 1’espéce traitée. Une exposition aigué par
voie orale induit chez le rat et le chien des vomissements, des dyspnées, des spasmes
tétaniques et la mort causée par une insuffisance respiratoire. Il est également observé des
congestions du foie et des reins ainsi que des hémorragies. L’exposition aigué€ par
inhalation a différents composés du sélénium tels que le dioxyde de sélénium, I’acide
sélénhydrique et les poussiéres de sélénium induisent chez les animaux une altération du
tractus respiratoire, du foie et d’autres organes.
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EXPOSITION CHRONIQUE

La population générale est principalement exposée au sélénium par la nourriture. La
population ainsi exposée développe une maladie appelée « selenosis » dont les symptomes
sont une perte des cheveux, des ongles cassants et des atteintes neurologiques tels que des
engourdissements. Des détériorations des dents peuvent étre également observées. Une
exposition chronique par inhalation au sélénium induit des irritations du tractus
respiratoire, des spasmes bronchiques et de la toux.

La quantité¢ de sélénium induisant des effets chez 1’animal aprés une exposition par voie
orale est variable en fonction notamment du composé testé. Ainsi, le sé¢lénium ¢élémentaire
présent dans la nourriture a une faible toxicité en raison de son insolubilité. L’exposition a
du sélénite de sodium (6,4 mg/kg de sélénium) pendant 4 semaines induit chez des jeunes
rats en croissance, une inhibition de la croissance et une cirrhose du foie. A la dose de
8 mg/kg, des effets supplémentaires sont observés tels qu’un ¢€largissement du pancréas,
une anémie et la mort. Dans une autre étude, des rats exposés a 16 mg/kg de sélénium
(sélénite de sodium) ont développé une hépatite aigué.

Concernant son caractére cancérigene le sélénium n’a pas fait 1’objet d’un examen par
I’Union Européenne. L’IARC / CIRC a classé le sélénium et ses composés en groupe 3
(’agent ne peut étre classé pour sa cancérogénicité pour I’homme). Le sélénium a été
classé en groupe D (substance non classifiable quant a sa cancérogénicité pour I’homme)
par ’'US EPA (IRIS) en 1993 et le sulfure de sélénium a été classé en groupe B2 en 1993
(1a substance pourrait étre potentiellement cancérigéne pour I’homme).

Des ¢études épidémiologiques ont évalué le taux de sélénium dans le sang et le pourcentage
de mort par cancer dans des zones contenant une concentration élevée de sélénium par
rapport a des zones ou le sélénium présent est d’origine naturelle. Cependant ces études
sont limitées car elles n’évaluent pas I’effet spécifique du sélénium ni la corrélation entre
I’exposition au sélénium et le risque de cancer.

Le sélénium et ses composés n’ont pas €té classés génotoxiques par I’Union Européenne.

Chez I’homme, un possible effet du sélénium sur la reproduction a été suspecté dans de
nombreuses études. Mais ces études sont anciennes. Aprés une analyse de différentes
¢tudes portant sur le développement, il a été conclu qu’aucune observation récente n’a mis
en évidence d’action tératogéne d’une alimentation contaminée par le sélénium chez
I’homme.

Les études chez I’animal ont montré que de fortes quantités de sélénium peuvent affecter la
production des spermatozoides et le cycle de reproduction chez les femelles.

ZINC (n° CAS du zinc élémentaire : 7440-66-6)

Le zinc sous sa forme métallique présente une faible toxicité par inhalation et par voie
orale. Par contre, certains composés du zinc sont responsables d’effets délétéres chez
I’homme et I’animal.

EXPOSITION AIGUE

Chez I’homme, I’inhalation de fumées contenant essentiellement du chlorure de zinc peut
entrainer la mort a la suite d’une détresse respiratoire. A 1’autopsie, une fibrose pulmonaire
ainsi qu’une occlusion des artéres pulmonaires sont souvent observés. Des fumées
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contenant des particules ultrafines d’oxyde de zinc peuvent causer ce que I’on appelle « la
fievre des fondeurs », affection relativement rare maintenant. Cette affection est
caractérisée par une gorge seche et douloureuse, une toux, une dyspnée, de la fievre, des
douleurs musculaires, des céphalées et un golt métallique dans la bouche. Des effets
cardiaques et gastro-intestinaux peuvent étre également associés a I’exposition a ces
fumées. L’ingestion de 12 g de zinc métal sur deux jours induit des vertiges, une 1éthargie,
des difficultés a marcher et a écrire mais pas de lésions gastro-intestinales. Par contre,
I’ingestion de sulfate de zinc peut induire des désordres gastro-intestinaux a la dose de
2 mg/kg de Zn*".

Chez I’animal comme chez I’homme, les composés du zinc inhalés ont également pour
cible principale le systéme respiratoire. Parmi les différents dérivés du zinc, seul le
chlorure de zinc apparait toxique par inhalation. Il induit chez les rats, aprés une
administration intratrachéale allant jusqu'a 5 mg/kg de ZnCl, des cedémes intra-alvéolaires.
Par voie orale, les DLsy ont permis de classer les composés du zinc par ordre croissant de
toxicité. Chez le rat, les composés les moins toxiques sont le zinc métal, I’oxyde de zinc, le
stéarate de zinc et le phosphate de zinc puis le sulfate de zinc, le chlorure de zinc, le nitrate
de zinc et I’acétate de zinc. Chez la souris, le chlorure de zinc est le moins toxique, puis le
sulfate de zinc, le nitrate de zinc et 1’acétate de zinc. Par voie cutanée, le chlorure de zinc
est classé¢ comme corrosif par la Commission Européenne. L’oxyde, le sulfate et le stéarate
de zinc ne sont pas irritants.

EXPOSITION CHRONIQUE

Chez I’homme, peu de choses sont connues sur la toxicité a long terme du zinc par
inhalation. Il a été rapporté que des salariés dans la métallurgie présentaient une fréquence
plus élevée de problémes gastro-intestinaux (douleurs, nausées, vomissements, ulcéres,
épisodes de constipation). Cependant, ces salariés ont pu étre exposés a d’autres composés
chimiques. Par voie orale, des crampes d’estomac, des nausées et des vomissements ont été
observés chez des volontaires ayant ingéré du sulfate de zinc en tablette (2 mg/kg.j de zinc)
durant six semaines. L’ingestion d’oxyde de zinc a également été associée a de tels
symptomes. De nombreux cas d’anémies ont été décrits chez des personnes supplémentées
en zinc durant des périodes allant de 1 a 8 ans. Une exposition a 2 mg/kg.j de zinc sous
forme de sulfate de zinc a également induit une anémie. Des doses ¢€levées de zinc alterent
les réponses immunes et inflammatoires. Onze volontaires ayant ingéré du sulfate de zinc
durant six semaines a raison de 4,3 mg/kg.] de zinc ont présenté des altérations
fonctionnelles des lymphocytes et des polynucléaires sanguins. Les données chez 1’animal
confirme les données chez ’homme.

Le zinc sous forme de poudre, le chlorure de zinc et le sulfate de zinc n’ont pas été
examinés par ’Union Européenne pour leur caractére cancérigene. Le zinc et ses dérivés
n’ont pas fait I’objet d’une classification par I’'TARC / CIRC. L’US EPA a classé en 1991
le zinc et ses dérivés en classe D (substances non classifiables quant a leur cancérogénicité
pour I’homme).

Le zinc et ses dérivés n’ont pas été classés pour leur caractére génotoxique par 1’Union
Européenne.

Aucune donnée n’est disponible concernant la toxicité du zinc inhalé sur la reproduction et
le développement humain. Par voie orale, une seule étude a mis en évidence des troubles
du développement induits par une exposition trop importante au zinc. Sur quatre femmes
supplémentées en sulfate de zinc a la dose de 0,6 mg/kg.j de zinc durant le troisiéme
trimestre de la grossesse, trois ont eu un accouchement prématuré et une a donné naissance
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a un enfant mort-né. La portée de cette étude reste limitée en raison d’un protocole d’étude
trop peu détaillé.

Chez I’animal, les seules données existantes ont montré que 1’exposition de rats, souris et
cobayes a des vapeurs de chlorure de zinc (et a d’autres composés) durant 20 semaines a
des doses allant jusqu'a 121,7 mg/m’ de zinc n’induisait aucune altération des organes
reproducteurs féminins. Par voie orale, un exces de zinc (200 mg/kg.j de ZnO) dans
I’alimentation avant et/ou durant la gestation est a 1’origine d’une augmentation des
résorptions feetales, d’une diminution du poids des feetus et une diminution de la croissance
des jeunes.

DIOXINES (n° CAS de la 2,3,7,8-TCDD : 1746-01-6)

Les effets induits par la 2,3,7,8-TCDD (2,3,7,8-tétrachlorodibenzo-para-dioxine) seront
principalement rapportés puisque cette dioxine est la plus toxique et la mieux étudiée.

EXPOSITION AIGUE

Chez I’homme, la chloracné est I’effet dermatologique le plus largement rencontré lors
d’une exposition accidentelle des salariés a la 2,3,7,8-TCDD (exposition par inhalation et
voie cutanée). D’autres effets dermatologiques peuvent étre constatés tels que I’irritation
oculaire, une conjonctivite et une hyperpigmentation de la peau. Une augmentation du
volume du foie a été également rapportée.

Chez I’animal, la DLs, varie en fonction de I’espéce et du sexe étudiés. La DLs par voie
orale est de 2570 ng/kg chez les souris males DBA2/2j, de 115 pg/kg chez le lapin et de
43 ng/kg chez le rat Sprague-Dawley male. A des doses élevées, la 2,3,7,8-TCDD
provoque chez I’animal une réduction du poids ainsi que des tissus adipeux et musculaires.
Le foie est I’organe cible de la 2,3,7,8-TCDD chez les rongeurs et les lapins aprés une
exposition aigué€ par voie orale, alors que chez le cobaye, les organes cibles sont le thymus
et les tissus adipeux. Les lésions cutanées observées chez I’homme sont également
constatées chez les singes mais pas chez les rongeurs. Aprés une administration de
2,3,7,8-TCDD, d’autres effets peuvent étre observés tels que des hémorragies dans divers
organes, une atrophie testiculaire et une réduction du poids de la prostate et de 1’utérus.

EXPOSITION CHRONIQUE

Chez I’homme, la preuve de la toxicité de la 2,3,7,8-TCDD n’est actuellement avérée que
pour les effets dermatologiques et I’augmentation transitoire des enzymes hépatiques, mais
il existe de plus en plus de preuves en faveur d’une association entre 1’exposition aux
dioxines et les maladies cardiovasculaires. Il existe également de nombreux cas rapportés
associant une exposition chronique par inhalation a la présence de maux de téte,
d’insomnie, de nervosité, d’irritabilité, de dépression, d’anxiété, de perte de libido et
d’encéphalopathie.

Chez I’animal, aucune étude ne traite des effets induits par une exposition par inhalation
aux dioxines. Une étude de toxicité chronique a montré que 100 ng/kg.j de 2,3,7,8-TCDD
administré aux rats par I’alimentation pendant deux ans entralnait une augmentation de la
mortalité, un amaigrissement, une augmentation de [’activité sérique des enzymes
hépatiques, ainsi que des changements histopathologiques au niveau du foie, des poumons,
des tissus lymphoides et vasculaires. A 10 ng/kg.j, les effets étaient moindres, avec
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toujours des lésions hépatiques et pulmonaires. La dose de 1 ng/kg.j n’a pas produit
d’effets toxiques décelables.

Les dioxines n’ont pas fait I’objet d’un examen par 1’Union Européenne pour leur caractere
cancérigéne. L’IARC/CIRC a class¢ en 1997 la 2,3,7,8-TCDD en groupe | (agent
cancérigene pour ’homme) et les dioxines autres que la 2,3,7,8-TCDD en groupe 3 en
1997 (agent non classable comme cancérigéne pour ’homme). L’US EPA a classé la
2,3,7,8-TCDD en classe A en 2000 (substance cancérigéne pour ’homme).

La 2,3,7,8-TCDD n’a pas ¢été traité par [’Union européenne pour son caractére
génotoxique. Les études ont toutefois mis en évidence que la 2,3,7,8-TCDD n’est pas
mutagene et n’induit pas directement de 1ésions sur I’ADN.

Chez I’homme, les différentes études épidémiologiques disponibles tendent a conclure en
une diminution de la fertilit¢ masculine et féminine. Les dioxines et autres dérivés
semblent chez ’homme induire des effets inducteurs de malformations au stade tardif de
I’embryogenese (bec de lievre, anomalies dentaires) mais ne semble pas entrainer de
fausses couches précoces. Les effets neuro-comportementaux liés a I’allaitement maternel
et aux taux de dioxines ne sont pas clairs. Globalement, les enfants nourris au sein ont de
meilleurs performances que les enfants nourris au biberon. Toutefois, parmi les enfants
allaités, ceux dont les meéres ont les taux les plus élevés de dioxines ont de moins bonnes
performances.

Chez I’animal, les études expérimentales ont montré une diminution de I’activité sexuelle
lors de I’exposition aux dioxines. Chez les rongeurs mais aussi chez le grand singe, les
dioxines ont été incriminées comme agent inducteur d’endométriose. Des effets sur la
fertilité, I’importance des portées, la résorption des foetus et leurs physiologies ont été
observés a 0,1 pg de 2,3,7,8-TCDD ainsi qu’a 0,01 ug mais pas a 0,001 pg. La
2,3,7,8-TCDD exposée chez les meéres pendant la gestation induit chez les petits une
atrophie thymique, des effets sur les dents et des perturbations dans le développement de la
morphologie sexuelle. Certaines études ont montré des modifications des fonctions
d'apprentissage chez le singe et le rat.

PCB : POLYCHLOROBIPHENYLES (n° CAS : 1336-36-3)

EXPOSITION AIGUE

Chez I’homme, seuls les effets induits par une exposition cutanée ont été traités. Ainsi, lors
d’une exposition professionnelle, des éruptions cutanées ont été observées quelques heures
apres une exposition aigué¢ aux PCB. Les effets consistaient en des sensations de cuisson,
un picotement et une sudation.

Chez I’animal, 1’évaluation de la toxicité des Aroclors et des autres mélanges de PCB est
compliquée en raison de nombreux facteurs, comme la composition en congéneres, les
différences de susceptibilit¢ des espéces animales, des données quantitatives
contradictoires et le degré de contamination par d’autres composés toxiques. Les DLsy ne
sont pas indiquées ici car elles sont trés variables en fonction de ’espéce animale utilisée,
du sexe, de I’age, des types d’Aroclors et des impuretés des composés administrés.

L’administration par gavage d’une dose unique de 4 g/kg d’un Aroclor particulier,
I’Aroclor 1242 (dose proche de la dose létale) entraine des dommages tubulaires rénaux
24 heures apres 1’administration.
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EXPOSITION CHRONIQUE

Chez I’homme, les études épidémiologiques ont montré que les PCB entrainaient des effets
respiratoires, gastro-intestinaux, hépatiques, endocriniens et neurologiques. La population
contaminée par un mélange de PCB contenant 48% de chlore, de petites quantités de
quaterphényl polychlorés, et de polychlorodibenzofuranes a 1’état de contaminant
présentait des affections respiratoires, des diarrhées, des vomissements, une augmentation
de la mortalit¢ par cirrhose du foie et par d’autres pathologies hépatiques et une
augmentation du risque de développer un goitre. Dans une étude plus récente, il a été
observé une corrélation positive entre 1’exposition d’adultes aux PCB et le rétrécissement
de leur champ de vision, la diminution de la perception des couleurs, une moins bonne
mémorisation du langage et une capacité auditive réduite.

Chez les animaux, seules les données par voie orale sont disponibles. Chez les rongeurs,
une étude a été conduite sur les 4 Aroclors les plus utilisés commercialement. Ces
composés ont été¢ administrés dans la nourriture pendant 24 mois. Des troubles hépatiques
(hypertrophie hépatocellulaire, augmentation du poids du foie, augmentation d’enzymes
hépatiques) et une réduction du gain de poids corporel ont été notés. Les PCB peuvent
également perturber la production et les taux d’hormones thyroidiennes et induire une
altération des performances neurocomportementales chez des singes exposés oralement de
la naissance jusqu'a 1’age de vingt semaines a 0 ou a 0,0075 mg/kg.j d’un mélange de
congéneres de PCB analogue a la composition des congénéres du lait maternel humain.

Les PCB n’ont pas fait I’objet d’une classification par I’Union Européenne pour leur
caractére cancérigéne. Les PCB ont été classés par I'TARC/CIRC en 1987 dans le
groupe 2A (probablement cancérigéne pour I’homme) et dans la classe B2 par I’'US EPA
(IRIS) en 1997 (substance probablement cancérigénes pour I’homme).

Les PCB n’ont pas été classés génotoxiques par 1’Union Européenne. La génotoxicité des
PCB a été testée dans des études in vivo et in vitro et les résultats sont le plus souvent
négatifs.

Concernant les effets des PCB sur la reproduction et le développement, Il a ét¢ montré que
la consommation par les femmes de poissons contaminés par les PCB pendant 3 a 6 ans est
associée a une réduction de la fécondité. Des études suggerent que les PCB sont toxiques
pour le développement. Ainsi, il est toujours observé une diminution du poids a la
naissance des enfants exposés in utero aux PCB.

La toxicité des PCB sur la reproduction, aprés administration orale a des animaux femelle,
a été établie dans de nombreuses €tudes et sur des especes variées. Les PCB ne sont pas
tératogénes chez 1’animal.

HAP : HYDROCARBURES AROMATIQUES POLYCYCLIQUES

Les HAP pris en compte dans les épandages de boues sont 1’acénaphtene, le phénanthréne,
le fluoréne, le benzo[a]pyréne, le benzo[gh,i]péryléne, 1’indéno[1,2,3-c,d]pyréne, le
fluoranthéne, le benzo[b]fluoranthéne, le benzo[j]fluoranthéne, le benzo[k]fluoranthéne.
Parmi ces HAP certains sont considérés comme non-cancérigénes et induisent des effets
systémiques : 1’acénaphténe, le phénanthréne, le fluoréne et le fluoranthéne. Les autres
HAP sont considérés cancérigeénes : 1’indéno[1,2,3-c,d]pyreéne, le benzo[g,h,i]péryléne, le
benzo[a]pyrene et le benzo[j]fluoranthéne. Les effets cancérigénes les mieux connus sont
ceux induits par le benzo[a]pyréne.
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EXPOSITION AIGUE

Les HAP considérés comme non cancérigénes induisent une toxicité aprés une exposition
aigu€é. Cette toxicit¢é par voie orale est faible. L’exposition aigué¢ aux HAP non
cancérigenes conduit a des irritations de la peau, des yeux, des muqueuses et du tractus
respiratoire.

EXPOSITION CHRONIQUE

Les HAP considérés comme non cancérigenes induisent des effets systémiques apres une
exposition chronique. Ces effets sont divers et varient en fonction des HAP. Les
symptomes les plus souvent rencontrés sont des altérations du foie (acénaphtene, fluoréne,
fluoranthéne), des effets hématologiques (fluoréne) et une diminution du poids relatif des
reins (fluoréne).

Les effets cancérogeénes induits par les HAPs sont principalement locaux avec formations
de tumeurs de la peau aprés une exposition cutanée, de tumeurs pulmonaires aprés une
exposition par inhalation et de tumeurs de I’estomac aprés une exposition par voie orale.
Les données les plus nombreuses concerne le benzo[a]pyrene. Chez I’homme 1’inhalation
de benzo[a]pyréne induit principalement des tumeurs pulmonaires. Chez 1’animal, apres
une exposition par voie orale, le benzo[a]pyréne entraine des tumeurs mammaires et des
tumeurs pulmonaires.

Concernant son caractére cancérigéne le benzo[a]pyréne est classé en catégorie 2 (la
substance doit étre assimilé a des substances cancérogénes pour I’homme) par 1’Union
Européenne. L’IARC/CIRC a class¢ en 1987 le benzo[a]pyréne en groupe 2A (la
substance est probablement cancérogéne pour 1’homme). L’US EPA (IRIS) a classé en
1994 le benzo[a]pyréne en classe B2 ( la substance est probablement cancérogéne pour
I’homme).

Le benzo[a]pyrene est classé¢ par I’Union Européenne en catégorie 2 pour son caractére
génotoxique (substance devant étre assimilée a des substances mutageénes pour I’homme).

Peu d’informations concernent les effets des HAP sur la reproduction et sur le
développement. Ces effets sont observés a des concentrations ou les effets cancérigénes
sont relevant. Ainsi, chez 1’animal, 1’exposition in utero au benzo[a]pyréne induit une
diminution de la sensibilité des méres aux cestrogenes et une diminution de la fertilité pour
des doses comprises entre 10 et 150 mg par kg de masse corporelle. Des malformations ont
été rapportées chez les embryons de canard aprés traitement des ceufs avec 2 a 50 pg de
benzo[a]pyrene.

FLUORANTHENE (n° CAS : 206-44-0)

Chez I’homme, aucune étude ne traite spécifiquement des effets induits par le fluoranthéne
quels que soient le temps et la voie d’exposition. Les seules études disponibles ont été
réalisées chez les animaux.

EXPOSITION AIGUE

Pour le fluoranthéne, la DLs, par voie orale (dose entrainant 50% de la mort des animaux)
est de 2000 mg/kg chez le rat et de 3 180 mg/kg chez le lapin. Une exposition unique par
gavage a 0, 100, 200, et 400 mg/kg de fluoranthéne chez les rats induit une diminution de
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I’activité motrice nocturne et une modification du comportement des rats traités, quelle que
soit la dose administrée, par rapport aux rats témoins.

EXPOSITION CHRONIQUE

Les seules études disponibles ont montré que le fluoranthéne induisait chez les souris une
altération du foie et du rein. Les symptomes observés sont une augmentation du poids
relatif du foie, une augmentation du taux d’enzymes hépatiques, une régénération du tubule
rénal, des infiltrations de lymphocytes interstitiels et des fibroses.

Le fluoranthéne n’a pas fait 1’objet d’'un examen par 1’Union Européenne pour son
caractére cancérigéne. Il a été classé en groupe 3 par 'TARC / CIRC en 1987 (I’agent ne
peut étre classé pour sa cancérogénicité pour I’homme) et en classe D par ’'US EPA (IRIS)
en 1990 (substance non classifiable quant a sa cancérogénicité pour I’homme).

Le fluoranthéne n’a pas été traité pour son caractére génotoxique par I’Union Européenne.
En raison de la non-cohérence des résultats obtenus dans les différentes études, aucune
conclusion ne peut étre émise concernant la génotoxicité du fluoranthéne.

Le fluoranthéne n’induit pas d’effet sur la reproduction ni sur le développement. Aucune
altération des organes reproducteurs n’a été observé chez les rats males et femelles exposés

BENZO[A]PYRENE (n° CAS : 50-32-8)

Chez I’homme, aucune donnée concernant les effets induits spécifiquement par une
exposition aigué ou chronique au benzo[a]pyréne n’est disponible.

EXPOSITION AIGUE

Chez la souris, les DLsy mesurées par voie orale sont supérieures a 16 000 mg/kg. Chez le
rat, la DLs, par voie sous-cutanée est de 50 mg/kg.

EXPOSITION CHRONIQUE
Aucune donnée n’est disponible par inhalation.

Par voie orale, le benzo[a]pyréne induit des troubles rénaux et hépatiques. Des rats exposés
par voie orale a des doses de 50 ou de 150 mg/kg de benzo[a]pyréne quotidiennement
pendant quatre jours présentent une diminution de 1’activité des enzymes hépatiques.

Par voie cutanée, le benzo[a]pyréne induit des allergies de la peau. Une
hypersensibilisation de contact a été observée chez le cobaye sensibilisé avec 250 pug de
benzo[a]pyrene, deux a trois semaines avant une exposition de 24 heures a des solutions de
benzo[a]pyréne (concentration entre 0,001 et 1 %). Des effets analogues ont été observés
chez la souris.

Pour son caractére cancérigéne, le benzo[a]pyréne a été classé en catégorie 2 par ’Union
Européenne (le benzo[a]pyréne doit étre assimilé a des substances cancérigéne pour
I’homme), en groupe 2A par I'IARC/CIRC en 1987 (I’agent est probablement
cancérigéne pour ’homme) et en classe B2 par I’US EPA en 1994 (la substance est
probablement cancérigéne pour I’homme).
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En ce qui concerne son caractére génotoxique, le benzo[a]pyréne est classé par 1’Union
Européenne en catégorie 2 (substance devant étre assimilée a des substances mutagénes
pour I’homme).

Le benzo[a]pyréne est embryotoxique chez la souris et des études ont montré que le
benzo[a]pyréne induisait une toxicité sur la reproduction des animaux. L’administration de
benzo[a]pyréne chez les souris en gestation induit une augmentation de la stérilité des
jeunes souris. Chez les rats femelles exposés au benzo[a]pyréne par la nourriture, une
diminution du nombre de gestation a été constatée a 500 mg/kg.j de fluoranthéne pendant
treize semaines.

BENZO[B]FLUORANTHENE (n° CAS : 205-99-2)

Tres peu d’études sont disponibles.

EXPOSITION AIGUE

Aucune étude, chez I’animal et chez ’homme ne traite des effets induits par une exposition
aigué au benzo[b]fluoranthéne.

EXPOSITION CHRONIQUE

Chez I’homme, aucune donnée ne traite des effets systémiques induits par une exposition
chronique et spécifique au benzo[b]fluoranthéne.

Chez I’animal, le benzo[b]fluoranthéne induit des troubles immunologiques. Ainsi, une
augmentation d’anticorps anti-benzo[b]fluoranthéne a ¢été observée chez les souris
exposées par voie orale, deux fois par semaine pendant huit semaines a 0,5 et a 5 mg/kg de
benzo[b]fluoranthéne.

Le benzo[b]fluoranthéne n’a pas fait ’objet d’un examen par 1’Union Européenne pour son
caractére cancérigene. Il a été classé en groupe 2B par I'IARC / CIRC en 1987 (I’agent
pourrait étre cancérigéne pour I’homme) et en classe B2 par ’'US EPA (IRIS) en 1994
(substance probablement cancérigéne pour ’homme).

Le benzo[b]fluoranthéne n’a pas été classé génotoxique par 1’Union Européenne.
Cependant, certaines études in vitro ont montré la capacité du benzo[b]fluoranthéne a
induire des détériorations génétiques.

Aucune donnée n’a étudi¢ les effets du benzo[b]fluoranthéne sur la reproduction et le
développement.

DEHP : PHTALATE DE BIS(2-ETHYLHEXYLE) (n° CAS : 117-81-7)

EXPOSITION AIGUE

Chez I’homme tres peu de données sont disponibles. L’ingestion de DEHP induirait des
troubles gastriques modérés pour des doses comprises entre 5 et 10 g et une diarrhée
moyenne pour une dose de 10 g.
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Chez I’animal, les données concernant les effets induits par une exposition par inhalation
au DEHP sont insuffisants et ne permettent pas de conclure. Par voie orale, les DLs, sont
supérieurs a 25 g/kg ce qui indique une faible toxicité aigué par voie orale du DEHP.

EXPOSITION CHRONIQUE

Les études chez I’homme sont peu nombreuses et ne permettent pas, en générale, de
conclure. Une étude menée chez des salariés a montré que 47 sur 147 salariés présentaient
une poly-neuropathie aprés une exposition a un mélange de phtalate comprenant du DEHP.

Aucune donnée n’est disponible chez I’animal sur les effets induits par une exposition par
inhalation au DEHP. Chez les souris et les rats, I’administration par voie orale de DEHP
induit des atteintes hépatiques (hyperplasies, hypertrophies, augmentation du poids relatif
du foie) et une réduction du poids corporel.

Concernant son caractere cancérigene, le DEHP n’a pas fait I’objet d’une classification par
I’Union Européenne, par I'IARC / CIRC ni par I’ US EPA (IRIS). Chez I’animal, des doses
¢levées de DEHP (12 g/kg chez le rat et 6 g/kg chez la souris) entrainent une augmentation
de I’incidence des tumeurs hépatiques.

Le DEHP n’a pas été classé par 1’Union Européenne pour son caractére génotoxique.
Toutefois, les différents testes réalisés ont mis en évidence que le DEHP et ses métabolites
n’ont pas d’effet génotoxique direct.

Les ¢études chez I’homme, ne permettent pas de conclure quant aux effets du DEHP sur la
reproduction et le développement.

Les effets sur la reproduction et le développement sont les effets le plus souvent observés
chez I’animal aprés une exposition chronique au DEHP. Une atrophie testiculaire est
constatée chez de nombreux animaux aprés une exposition par voie orale au DEHP. Une
administration par voie orale a 1 g/lkg de DEHP chez des souris males et femelles induit
une réduction significative de la fertilité. Chez les rats, un régime alimentaire avec 20 g/kg
de DEHP pendant la gestation induit une augmentation de la résorption et n’induit pas de
malformation. Enfin, 1 g’/lkg de DEHP administré par voie orale a des souris femelles
pendant la gestation induit une augmentation de la 1étalité des embryons ainsi que des
anomalies.
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ANNEXE 5 :
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Introduction

Cette annexe propose d’analyser la pertinence scientifique des Valeurs Toxicologiques de
Référence (VTR) disponibles pour les substances chimiques retenues dans le cadre de la
présente étude et de conseiller un choix de VTR.

Pour chaque substance chimique considérée, les VTR seront recherchées dans les bases
suivantes :
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- OMS : Organisation Mondiale de la Santé¢ ;

-  USEPA (IRIS) : United States Environmental Protection Agency (Integrated Risk
Information System);

ATSDR : Agency for Toxic Substances and Disease Registry;

RIVM : RijksInstituut voor Volksgezondheid en Milieu;

OEHHA : Office of Environmental Health Hazard Assessment;

Sant¢ Canada'.

Dans un premier temps les trois premieres bases (OMS, US EPA (IRIS) et ATSDR) seront

consultées. Si aucune VTR n’est disponible dans ces bases, les trois autres organismes
(RIVM, Santé¢ Canada et OEHHA) seront regardés.

Ce choix de VTR a été effectué¢ en se pronongant sur la qualit¢ de la justification
scientifique menée par I’organisme ayant établi la VTR et en regardant certains critéres,
comme le nombre d’études critiques retenues, le type (chez 1’animal ou chez ’homme) et
la date de ces études. Si pour certaines substances, cette méthode ne permet pas de
conseiller un choix de VTR, il sera proposé de faire une analyse approfondie des études
critiques.

Cadmium

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Substances Voie Année de

Source Valeur de référence Etudes critiques

chimiques d’exposition révision
Owlo@mES  pop 5108 ke 1994 US EPA, 1985
boisson)
Cadmium US EPA ~
rale _ 3 .
(alimentation) R0 = 11107 me/kel 1994 US EPA, 1985
Cadmium ATSDR Orale MRL =2.10"* mg/kg/j 1999 Nogawa et al., 1989
Cadmium Orale DHTP =7.107 mg/kg 2004 JECFA, 1988
OMS
Cadmium Orale (aude v 1o puide = 3.10° mg/l. 2004 JECFA, 1988
boisson)

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

US EPA

L’US EPA (IRIS) propose une RfD de 5.10”* mg/kg/j pour une exposition chronique par
’eau de boisson et une RfD de 1.10° mg/kg/j pour une exposition chronique par la
nourriture (1994).

I Les VTR pour les effets sans seuil établies par Santé Canada ne seront pas retenues car ces valeurs sont
toujours exprimées en quantité de substances entrainant I’augmentation de 5 % de 1’incidence de cancer et
non en exces de risque unitaire.
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Selon les résultats de plusieurs études, la concentration rénale en cadmium la plus élevée
sans effet observé sur le rein a été établie a 200 pg/g de cortex rénal humain frais (US
EPA, 1985). Un mode¢le toxicocinétique a permis d'évaluer la dose d'exposition chronique
par voie orale aboutissant a cette teneur au niveau du rein, soit 0,005 mg Cd/kg/j dans 1’eau
de boisson (absorption présumée de 5 %) et 0,01 mg Cd/kg/j via 1'alimentation (absorption
présumée de 2,5 %). A partir de ces deux NOAEL, une RfD de 0,0005 mg Cd/kg/j dans
lI'eau de boisson et une RfD de 0,001 mg Cd/kg/j dans la nourriture ont été calculées.

Facteurs d’incertitude : un facteur 10 a été appliqué pour tenir compte des populations
sensibles.

ATSDR
L’ATSDR a établi un MRL de 2.10* mg/kg/j pour une exposition chronique (1999).

Cette valeur est basée sur 1’étude épidémiologique de Nogawa et al., (1989) pour laquelle
un NOAEL de 0,0021 mg/kg/j a été défini. L’étude a été réalisée sur une population
asiatique de 1850 sujets exposés (hommes et femmes) et de 294 témoins (hommes et
femmes). Une relation dose-effet a ¢ét¢ mise en évidence, il s’agit de la survenue
d’altérations rénales lors de 1I’exposition au cadmium. Cette étude est basée sur la relation
entre les concentrations de cadmium ingéré lors de la consommation de riz et
I’augmentation de la 3,-microglobinurie chez les individus.

Facteurs d’incertitude : un facteur 10 est appliqué pour tenir compte des différences de
sensibilité de la population.

OMS (nourriture)
L’OMS a établi une DHT provisoire de 7 pg/kg (7.107 mg/kg) (2004).

L’OMS préconise une valeur établie par le JECFA (Comité mixte FAO/OMS d’experts sur
les additifs alimentaires) en 1988. D’aprés le JECFA, les différentes études menées chez
I’homme ont montré que la quantité de cadmium dans le cortex rénal peut étre comprise
entre 50 et 100 pg de cadmium/g de cortex rénal chez la population non exposée au
cadmium. D’autres publications ont montré que la quantité critique de cadmium dans le
cortex rénal est de 200 pg/g. Pour que la concentration de cadmium dans le cortex rénal ne
dépasse pas 50 mg/kg, le JECFA a estimé que 1’apport total de cadmium ne devrait pas
excéder 1 ug/kg de poids corporel par jour. La DHTP proposée par 1‘OMS est alors fixée a
7 ng/kg de poids corporel. Il est reconnu que la marge entre la DHTP et la dose
hebdomadaire de cadmium effectivement absorbée par la population générale est faible
puisque le rapport entre les deux est inférieur a 10, et que cette marge est peut étre encore
réduite chez les fumeurs.

Cette valeur proposée par le JEFCA en 1988 a été confirmée par le méme groupe de travail
en 1993 (OMS, 1996, 2004).

OMS (eau de boisson)
L’OMS propose une valeur guide dans ’eau de boisson de 3.107 mg/L (2004).

Cette valeur a été établie par I’OMS en 1996 a partir de la DHTP proposée pour I’ingestion
de cadmium par la nourriture. Cette valeur a été¢ confirmée en 2004.
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Commentaires et choix des VTR

VTR pour I'ingestion par la nourriture

Dans 1’étude source prise en compte par I’ATSDR (Nogawa et al., 1989), les auteurs ont
mesuré la B2-microglobinurie. L’ATSDR s’est basé sur ces résultats pour élaborer une
VTR pour des atteintes rénales. Or, la P,-microglobinurie ne s’avére pas €tre un bon
parametre pour évaluer la toxicité rénale. La VTR proposée par I’ATSDR n’est donc pas
retenue par I’'INERIS.

L’US EPA (IRIS) et ’'OMS proposent une VTR de 1.10~ mg de Cd/kg/j pour le cadmium
présent dans la nourriture. Les informations prises en compte dans la littérature sont de
bonnes qualités et le méme raisonnement a été tenu pour établir les facteurs de sécurité.
Néanmoins, la valeur proposée par I’'US EPA (IRIS) est retenue car la valeur établie par
I’OMS est provisoire. L’INERIS conseille, en général, de ne pas retenir les valeurs
provisoires.

VTR pour I'ingestion par I'eau de boisson

Deux valeurs ont été proposées, une RfD de 5.10™* mg/kg/j par I'US EPA (IRIS) en 1994 et
une valeur guide de 3.10° mg/L par ’OMS en 2004. La valeur établie par 'US EPA
(IRIS) est retenue car la valeur guide recommandée par I’OMS a été établie a partir d’une
DHT provisoire.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L’ INHALATION

Présentation des VTR

Substances Voie Année de

.. Source X " Valeur de référence ~, .. ‘Etudes critiques
chimiques d’exposition révision

Cadmium  *OEHHA Inhalation =~ REL =2.107 pg/m’ 2003 Lauwerys et al., 1974

* La valeur de ’OEHHA est indiquée car ’OMS, I’'US EPA (IRIS) et ’ATSDR ne
proposent pas de valeur.

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR
L’OEHHA propose un REL de 2.107 pg/m’ pour une exposition chronique (2003).

Cette valeur a été établie a partir d’une étude épidémiologique chez des travailleurs
exposés au cadmium durant 1 a plus de 20 ans (Lauwerys et al., 1974). Un LOAEL de
21 pg Cd/m’ pour des effets rénaux et respiratoires a été établi. La concentration sans effet
(NOAEL) a été établie & 1,4 pg/m’ pour une exposition moyenne de 4,1 ans, ce qui
équivaut 4 0,5 pg/m’ pour une exposition continue (1,4 x 10 m*/ 20 m*x 5j/ 7 j). Dix m’
est le volume respiré en 8 heures d’activité et 20 m® le volume respiré en 24 heures.

Facteurs d’incertitude : un facteur 30 est appliqué. Un facteur 10 pour tenir compte des
différences de sensibilité au sein de 1’espéce humaine et un facteur 3 pour la faible durée
d'exposition.

Commentaires et choix des VTR

Le REL de 2.107 pg/m’ établi par "OEHHA est la seule VTR proposée pour les effets a
seuil induits par I’inhalation de cadmium. Il est donc conseillé de retenir cette valeur.
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VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Aucune VTR n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L’INHALATION

Présentation des VTR

Substances Voie Année de

. Source —— - Valeur de référence —— . [Etudes critiques
chimiques d’exposition révision

Cadmium  US EPA  Inhalation  ERU;=1,8.10" (ug/m’)" 1992 Thun et al., 1985

Analyses des raisonnements meneés par les organismes ayant établi les VTR

L’US EPA (IRIS) a établi un ERU; de 1,8.107 (ug/m’)" pour une exposition chronique
(1992).

Cette valeur a été établie a partir d’une étude réalisée sur une cohorte de 602 salariés de
sexe masculin employés dans I’industrie des hauts fourneaux et chez lesquels un
doublement de I’excés de risque de cancers de l'appareil respiratoire a été observé (Thun et
al., 1985). Au sein de cette population, des mesures de cadmium urinaire pratiquées chez
261 de ces salariés montrent qu’il s’agit d’individus fortement exposés. Dans ce travail, il a
été montré que l’arsenic ou le tabac ne sont probablement pas a 1’origine des effets
observés. Un modele mathématique a 2 étapes a été utilisé pour le calcul de 1’exces de
risque.

Commentaires et choix des VTR

La VTR proposée par I’'US EPA (IRIS) est la seule valeur disponible. Cette valeur est donc
retenue par I’'INERIS.

Chrome lli

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Substances Voie A Année de i
Source Valeur de référence Etudes critiques

chimiques d’exposition révision

Ivankovic et

Chrome III US EPA  Orale RfD = 1,5 mg/kg/j 1998 T, 1975

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR
L’US EPA propose une RfD de 1,5 mg/kg/j pour une exposition chronique (1998).

Cette valeur a été établie a partir d’une étude expérimentale réalisée chez le rat exposé a du
Cr,03, 5 jours/semaine pendant 90 jours (subchronique) ou 5 jours/semaine pendant 2 ans
(Ivankovic et Preussman, 1975). Elle a permis d’établir un NOAEL de 1800 g/kg pour
I’oxyde chromique pour la totalit¢ de la dose administrée. Cette valeur a été ajustée a
1 468 mg/kg/j pour le chrome trivalent.
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Calcul : 1800 x 0,6849 x 1/600 x 5j /7 j x 1/100 x 1/10 = 1,47 mg/kg/j (arrondi & 1,5
mg/kg/j)

0,6849 = pourcentage de chrome trivalent présent dans Cr,0Os.
600 = nombre de fois que les rats ont été exposés par voie orale.
5j/7j=rapport pour tenir compte d’une exposition continue.

Facteurs d’incertitude : un facteur 100 a été appliqué. Un facteur 10 pour I’extrapolation
des données animales vers 1’homme et un facteur 10 pour la variabilité au sein de la
population humaine.

Facteurs modifiants : un facteur modifiant de 10 tient compte du manque de données
expérimentales disponibles (aucune étude chez les non rongeurs, manque de données
claires concernant les impacts sur la reproduction et questions soulevées par 1’étude de
Elbethia et Al-Harmood, 1997 sur les effets possibles sur la reproduction).

Commentaires et choix des VTR

La seule VTR ¢établie pour les effets a seuil induits par une exposition par voie orale au
chrome III est celle proposée par I’'US EPA (IRIS). Il est donc conseillé de prendre en
compte cette valeur.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L’ INHALATION

Présentation des VTR

Substances Voie v Année de w
Source Valeur de référence Etudes critiques

chimiques d’exposition révision

Chrome III
(métalet ~ *RIVM  Inhalation = TCA=6.10"mg/m’ 2001 Triebig et al., 1987
insoluble)

* La valeur du RIVM est indiquée car ’OMS, I’US EPA (IRIS) et ’ATSDR ne proposent
pas de valeur.

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

Le RIVM a établi une TCA de 6.107 mg/m’ pour une exposition chronique au chrome III
insoluble (Baars et al., 2001).

Un NOAEC de 0,6 mg/m’ a été rapporté pour une exposition par inhalation chez 'homme
au chrome métallique (Triebig et al., 1987). Des études utilisant des composés insolubles
du chrome trivalent ont abouti 2 des NOAEC d'environ 2 mg/m’ (ATSDR, 2000), mais ces
études ne permettent pas d’établir une VTR.

En prenant un NOAEC de 0,6 mg/m’ pour le chrome métallique mais également pour les
composés insolubles du chrome trivalent, le RIVM propose une TCA de 60 pg/m’ pour les
composés du chrome trivalent insolubles et le chrome métallique.

Facteurs d’incertitude : un facteur d’incertitude de 10 a été appliqué pour la variabilité au
sein de la population humaine.

Calcul : 0,6 mg/m’ x 1/10 = 0,06 mg/m’
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Commentaires et choix des VTR

Cette valeur est la seule disponible, il est donc conseillé de la prendre en compte.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Aucune VTR n’est disponible

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L’'INHALATION
Aucune VTR n’est disponible

Cuivre

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Substances Voie - Année de i
Sou Valeur de référence Etudes critiques

chimiques d’exposition révision

Cuivre oirg  DEOEM e = D rngll, 2004 WNom hudiene
de boisson)
. MRL = 0,02 mg/kg/j 2002 e
Cuivre ATSDR  Orale e (draft) Non indiqué
Cuivre RIVM Orale TDI = 0,14 mg/kg/j 2001 Vermeire et al., 1991

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

ATSDR
L’ATSDR a établi un MRL de 0,02 mg/kg/j pour une exposition subchronique (2002)

Cette valeur est indiquée dans la liste des MRL proposés par I’ATSDR. Or, dans le rapport
de ’ATSDR de 2002 (draft) sur le cuivre, seul un MRL de 0,02 mg/Kg/j pour une
exposition aigué est indiqué ainsi que la justification scientifique de son établissement.
Aucun justification n’est donnée sur 1’établissement du MRL proposé pour une exposition
subchronique.

RIVM

Le RIVM propose une TDI de 0,14 mg/kg/j pour une exposition chronique (Baars et al.,
2001).

Cette dose journali¢re admissible a été déterminée sur la base d'un LOAEL de 4,2 mg/kg/j
établi chez la souris au cours d'une exposition chronique (ATSDR, 1990). Selon le RIVM,
les facteurs d’extrapolation conventionnels ne sont pas adéquats pour le cuivre. En effet,
un facteur d'incertitude de 1 000 - correspondant aux variations interspécifiques (10),
intraspécifiques (10) et pour l'extrapolation a un NOAEL (10) — aboutirait a une valeur de
4 ng/kg/j, inférieure aux valeurs limites minimales requises pour éviter une déficience en
cuivre (de 20 a 80 pg/kg/j). De ce fait, le RIVM recommande de conserver la valeur établie
par Vermeire et al., (1991) de 140 pg/kg/j, qui laisse quand méme une marge de sécurité
de 30 (Rapport en néerlandais cité dans RIVM, 2001).
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OMS

L’OMS recommande une valeur guide de 2 mg/L dans I’eau de boisson pour une
exposition chronique (2004).

Cette valeur a été établie afin de protéger la population contre les effets gastrointestinaux
aigués induits par le cuivre. Elle a été établie en 1993 a partir de la TDI provisoire de 0,5
mg/kg élaborée par le JECFA sur la base d’une étude relativement ancienne réalisée chez
le chien (référence non indiquée dans le rapport de ’OMS). Cette étude ne prend pas en
compte les différences de métabolisme du cuivre entre I’adulte et ’enfant. En 1993, la
valeur guide recommandée dans I’eau de boisson €tait provisoire en raison des incertitudes
sur la toxicité du cuivre chez I’homme. En 1998, I’'OMS retient toujours cette valeur, elle
demeure provisoire en raison des incertitudes concernant les relations dose-reponse entre le
cuivre dans I’eau de boisson et les effets gastrointestinaux chez 1’homme. Des études
épidémiologiques (non indiquées par ’OMS) menées au Chili, en Suéde et aux Etats Unis
permettent actuellement de mieux quantifier les niveaux d’effets du cuivre. La valeur
recommandée en 2004 est toujours la méme, mais elle n’est plus provisoire.

Remarque : en 1996, ’OMS recommandait une TDI provisoire de 0,5 mg/kg pour des
effets a seuil induits par une exposition par voie orale au cuivre. Cette valeur n’est plus
indiquée dans le rapport de 2004 (OMS, 2004).

Commentaires et choix des VTR

VTR pour I'ingestion par la nourriture

La TDI provisoire proposée par ’OMS en 1996, n’est plus recommandée en 2004. La
valeur établie par I’ATSDR pour une exposition subchronique est issue d’un draft et n’est
indiquée que dans la liste des MRL proposés par I’ATSDR sans aucune explication sur son
¢tablissement. Il est donc conseillé de retenir la TDI de 0,14 mg/kg/j établie par le RIVM
en 2001.

VTR pour I'ingestion par I'eau de boisson

La seule valeur disponible est la valeur guide de 2 mg/L proposée par ’OMS en 2004, il
est donc conseillé de prendre en compte cette valeur.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L’ INHALATION

Présentation des VTR

Substances Voie Valeur de Année de  Etudes
Source

chimiques d’exposition référence révision critiques

Johansson et
al., 1983, 1984

* La valeur du RIVM est indiquée car ’OMS, I’'US EPA (IRIS) et ’ATSDR ne proposent
pas de valeur.

Cuivre *RIVM  Inhalation ~ TCA =1 pug/m’ 2001

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR
Le RIVM propose une TCA de 1 pg/m’ pour une exposition chronique (Baars et al., 2001).

Cette concentration maximale tolérable dans l'air est dérivée d'un NOAEL de 0,6 mg/m’
déterminé au cours d'une étude subaigué (6 semaines, 5 jours/semaine, 6 heures/jour) chez
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le lapin (Johansson et al., 1983, 1984). A partir de ce NOAEL, un NOAEL pour une
exposition continue a été calculée.

NOAEL exposition continue = NOAEL exposition discontinue X 5 _] / 7_] X 6 h / 24 h

Facteurs d’incertitude : un facteur d'incertitude de 100 a été appliqué. Un facteur 10 pour
les variations interespeces et un facteur 10 pour les variations intraespeces.

Calcul : 0,6 mg/m’ x (5j/7jx 6 h/24h)x 1/100 = 0,001 mg/m’ = 1 pg/m’

Commentaires et choix des VTR

La VTR de 1 pg/m’ établie par le RIVM est la seule valeur actuellement disponible, il est
donc conseillé de la prendre en compte.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Aucune VTR n’est disponible

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L'INHALATION

Aucune VTR n’est disponible

Mercure élémentaire

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Aucune VTR n’est disponible

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L’ INHALATION

Présentation des VTR

Su}) st.ances Sou V,01e .. Valeur de référence A’m.ne'e de Etudes critiques
chimiques d’exposition révision

Mercure US EPA Inhalation RfC =3.10" mg/m3 1995 Fawer et al., 1983
¢élémentaire ATSDR Inhalation MRL =2.10" mg/m3 2001 Fawer et al., 1983

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

US EPA
L’US EPA (IRIS) propose une RfC de 3.10* mg/m’ pour une exposition chronique (1995).

Cette valeur a été établie a partir d’études épidémiologiques menées chez des ouvriers
exposés a des vapeurs métalliques (Fawer et al., 1983 ; Piikivi et Tolonen, 1989 ; Piikivi et
Hanninen, 1989 ; Ngim et al., 1992 ; Liang et al., 1993). Dans ces études, les salariés
exposé€s au mercure ¢lémentaire présentaient des troubles de la mémoire, un manque
d’autonomie ainsi que des tremblements de la main.

L’étude principale retenue est celle de Fawer et al., 1983. Dans cette étude des salariés
exposés a4 une moyenne de 0,025 mg/m’ de mercure élémentaire souffraient de
tremblement. La TWA de 0,025 mg/m’ a été retenue comme LOAEL. Ce qui a permis,
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aprés ajustement 4 une exposition continue, de déterminer un LOAEL de 9 pg/m’. Cet
ajustement a été réalisé en prenant en compte les volumes d’air respirés pendant 8 h en
activité (10 m’) et pendant 24 h (20 m®) et le nombre de jours d’exposition.

LOAEL g = 0,026 x (10 m*/ 20 m*) x (5 j / 7 j) = 0,009 mg/m’

Deux études plus récentes (Liang et al., 1993, Ngiam et al., 1992) ont permis d’établir des
LOAEL similaires, respectivement 12 pg/m’ et 6 pg/m’. Le LOAEL proposé par Fawer et
al., 1983 a été retenu car il correspond a une valeur médiane.

Facteurs d’incertitude : un facteur de 30 est appliqué. Un facteur 10 pour protéger
I’ensemble de la population et un facteur 3 pour combler le manque de données
(notamment les effets sur le développement et la reproduction).

Calcul : 9 pg/m’x 1/30 = 3.10™* mg/m’

ATSDR
L’ATSDR a établi un MRL de 2.10™ mg/m’ pour une exposition chronique (2001).

Cette valeur a été déterminée a partir de 1’étude de Fawer et al., (1983) également retenue
par ’'US EPA (IRIS). Vingt six salariés ont été exposés en moyenne a 0,025 +/- 0,004
mg/m’ de mercure élémentaire et 3 salariés ont été exposés a plus de 0,05 mg/m’ de
mercure. Un LOAEL de 0,026 mg/m3 a été retenu. Contrairement a I’US EPA (IRIS), lors
de I’ajustement du LOAEL, I’ATSDR ne tient pas compte des volumes d’air inhalé mais
uniquement du temps d’exposition (heures et jours).

LOAELag = 0,025 x (8 h /24 h)x (5j/7j) = 0,0062 mg/m’

Facteurs d’incertitude : un facteur 30 est appliqué. Un facteur 3 pour I’utilisation du
LOAEL et un facteur 10 pour la variabilité au sein de la population humaine.

L’ATSDR juge ce MRL suffisant pour protéger les effets affectant le développement
neurologique du feetus humain et des enfants qui représentent le sous groupe le plus
sensible a la toxicité du mercure ¢lémentaire.

Calcul : 6,2 107 x 1/30=2.10" mg/m’

Commentaires et choix de VTR

Les deux valeurs disponibles ont été établies a partir de la méme étude critique et les
facteurs d’incertitude appliqués sont identiques. La différence entre les deux valeurs réside
dans la manicre dont 1’ajustement a une exposition continue a été réalisée. Cette différence
d’ajustement a peu d’influence sur les VIR proposées. Toutefois, I’ajustement par les
volumes d’air respirés apparait plus scientifique que I’ajustement par le nombre d’heures
d’exposition. Il est donc conseillé de retenir la valeur de 3.10* mg/m’® proposée par I'US
EPA (IRIS).

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Aucune VTR n’est disponible

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L'INHALATION

Aucune VTR n’est disponible
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Chlorure mercurique

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Substances Voie Année de
Source

chimiques d’exposition révision

our Valeur de référence Etudes critiques

Andres, 1984 ;

US EPA Orale RfD=3.10"mg/kgj 1995 Bernaudin et al., 1981 ;
Chlorure Druct et al., 1978
mercurique > 10° kel

ATSDR  Orale MRL =2.10"mg/kg/j 501 NTP, 1993

(subchronique)

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

US EPA

L’US EPA (IRIS) a établi une RfD de 3.10” mg/kg/j pour une exposition chronique
(1995).

Cette valeur a été établie a partir de 3 études expérimentales réalisées chez le rat (Andres,
1984 ; Bernaudin et al., 1981 ; Druet et al., 1978). Des LOAEL peu différents ont été
définis dans ces 3 études et ont permis de calculer la RfD. Un LOAEL de 0,317 mg/kg/j a
été calculé pour une réaction auto-immune mesurée par la présence d’IgG dans les reins a
partir de I’étude de Druet et al., 1978. A partir de I’étude de Bernaudin et al., 1981, un
LOAEL de 0,226 mg/kg/j a été établi pour un dép6t d’IgG dans les glomérules. Enfin, dans
I’étude de Andres, 1984 des rats ‘Brown Norway’ et des rats ‘Lewis’ ont été exposés, par
gavage, a du chlorure mercurique dans I’eau de boisson. Un dép6t d’IgG a été observé au
niveau du glomérule chez les rats ‘Brown Norway’ ainsi que des 1ésions du colon et de
I’iléum et un dépdt anormal d’IgA au niveau de la lame basale des glandes intestinales.
Aucun effet néfaste n’a ét¢ observé chez les rats ‘Lewis’. Le LOAEL le plus faible a été
retenu pour établir la VTR.

Facteurs d’incertitude : un facteur 1 000 a été appliqué. Un facteur 10 pour I’utilisation
d’un LOAEL, un facteur 10 pour I’extrapolation de données subchroniques a des données
chroniques et un facteur 10 pour I’extrapolation de données animales a ’homme, en tenant
compte des populations sensibles.

Calcul = 0,226 mg/kg/j x 1/1 000 = 2,26.10* mg/kg.j = 2.10* mg/kg/j
ATSDR
L’ATSDR propose un MRL de 2.10”* mg/kg/j pour une exposition subchronique (2001).

Cette valeur est fondée sur 1’étude du NTP (1993) menée chez des rats Fischer 344. Ces
rats ont été exposés, par gavage, a 0, 0,23, 0,46, 0,93, 1,9 et a 3,7 mg de chlorure
mercurique/kg/j présent dans de 1’eau déionisée, 1 fois par jour, 5 jours par semaine
pendant 26 semaines. L’effet critique retenu est D’atteinte rénale. Un NOAEL de 0,23
mg/kg/j a été défini.

Facteurs d’incertitude : un facteur de 100 a été appliqué. Un facteur 10 pour
I’extrapolation des données animales a I’homme et un facteur 10 pour la variabilité au sein
de la population humaine.
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Calcul = 0,23 mg/kg/j x (5] /7]) x 1/100 = 1,6.10” mg/kg/j = (arrondi & 2.10” mg/kg/j)

Commentaires et choix des VTR

L’ATSDR a établi une VTR pour des expositions subchroniques (2.10° mg/kg/j) et 'US
EPA (IRIS) a établi une VTR pour des expositions chroniques (2.10* mg/kg/j). Il est alors
conseillé de retenir la VTR en adéquation avec la durée d’exposition.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L'INHALATION

Aucune VTR n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE
Aucune VTR n’est disponible

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L'INHALATION

Aucune VTR n’est disponible

Méthylmercure

VTR A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Année de
révision

Substances Voie

.. Source s " Etudes critiques
chimiques d’exposition

Waleur de référence

Myers et al., 1997 ; Myers et
Davidson, 1998 ; Davidson et

Méthyl US EPA  Orale RfD = 10 mg/kg/j 2001 al. 19954 b. 1998 -
mercure Grandjean et al., 1997
ATSDR Orale MRL =3.10"* mg/kg/j 2001 Davidson et al., 1998

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

US EPA
L’US EPA (IRIS) a établi une RfD de 10 mg/kg/j pour une exposition chronique (2001).

Plusieurs études épidémiologiques menées dans trois localisations différentes (les iles
Seychelles, les iles Féroé et la Nouvelle-Zélande) ont permis d’établir la RfD de 107
mg/kg/j. Les études longitudinales sur le développement réalisées dans les iles Seychelles
(Myers et al., 1997 ; Myers et Davidson, 1998 et Davidson et al., 1995a, b, 1998) ont été
menées chez 779 enfants issus de méres contaminées par le méthylmercure présent dans
les poissons consommés. Les enfants ont été suivis de la naissance jusqu'a 1’age de 5,5 ans
et certains parametres neurospychologiques ont été étudiés. La quantité de mercure présent
dans les cheveux des meéres exposées a été mesurée. Dans 1’étude menée dans les iles
Féroé, 900 enfants issus de méres contaminées par le méthylmercure furent examinés
(Grandjean et al., 1997). La quantité de mercure présent dans le sang et dans les cheveux
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des meres exposées a ¢t¢ mesurée. A 1’age de 7 ans les enfants ont subit des tests de
comportement.

Les ¢tudes menées en Nouvelle-Z¢lande sont des études prospectives dans lesquelles 38
enfants dont les méres avaient une concentration de mercure dans les cheveux supérieure a
6 ppm pendant la grossesse ont été étudiés. Des tests neuropsychologiques ont ét¢ menés
chez ces enfants et comparés aux tests réalisés chez des enfants dont les méres avaient une
plus faible concentration de mercure dans les cheveux. Les tests ont été réalisés chez les
enfants a I’dge de 6 ans.

Afin de quantifier les relations dose-effet a partir des trois études citées ci-dessus, I’'US
EPA (IRIS) utilise I’analyse en BMD (benchmarck dose). Une BMDLs (benchmark dose
lower limit) pour une augmentation de 5 % de la réponse a été calculée pour chaque point
critique énoncé dans les 3 publications précédentes.

A partir des études réalisées dans les iles Féroé, une BMDLys comprise entre 0,857 et
1,472 pg/kg/j a été calculée. Soit une moyenne de 1,16 pg/kg/j.

A partir des études réalisées en Nouvelle-Zélande, une RfD de 0,05 pg/kg/j a été
déterminée.

Aprés une analyse intégrative des 3 études, une RfD de 0,1 pg/kg/j a été proposée par 1’US
EPA (IRIS).

Facteurs d’incertitude : un facteur 10 a été appliqué. Un facteur 3 pour la variabilité et
I’incertitude des modeles pharmacocinétiques utilisés dans 1’estimation d’une dose ingérée
a partir de la concentration de mercure présent dans le sang. Un facteur 3 pour la variabilité
et I’incertitude globale apportée par I’utilisation d’un modéle pharmacocinétique.

Calcul = 1,16 pug/kg/j x 1/10 = 10™* mg/kg/j
ATSDR
L’ATSDR propose un MRL de 3.10™* mg/kg/j pour une exposition chronique (2001).

Cette valeur a été estimée a partir de 1’étude de Davidson et al., (1998) réalisée aux
Seychelles. Les effets sur le développement neurologique des enfants nés de meres
exposées, par ingestion a du méthylmercure, ont été évalués dans une série de tests
comportementaux. Les doses ingérées par ces femmes ont été évaluées a partir des
concentrations de mercure présent dans les cheveux. Les différents tests menés chez les
enfants n’ont montré aucune anomalie du comportement. La concentration moyenne la
plus élevé de mercure trouvé dans les cheveux des femmes enceintes est de 15,3 ppm.
Cette valeur a été retenue par ’ATSDR comme NOAEL.

La concentration de mercure présent dans les cheveux est considérée comme étant 250 fois
plus élevée que la concentration de mercure dans le sang. La valeur de 15,3 ppm
correspondant a une concentration de 0,061 mg/L de méthylmercure dans le sang .

La dose ingérée est alors calculée a partir des concentrations de mercure présent dans le
sang des méres exposées comme indiqué ci-dessous.

C=(fxd)/(bxV)x(ADxABxd)/(bxV)
C = concentration dans le sang : 0,061 mg/L
f = fraction de la dose ingérée par jour allant dans le sang :

d = dose ingerée par jour : 0,075 mg/j
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b = constante d’élimination

AD = pourcentage de mercure absorbé aprés une ingestion de mercure présent dans
la nourriture

AB = Pourcentage de ce qui est absorbé parmi ce qui rentre dans le sang
V = volume de sang dans le corps
Poids moyen des femmes = 60 kg.

Un NOAEL de 0,0013 mg/kg/j a ainsi ét¢ calculé.

Facteurs d’incertitude : un facteur 4,5 est appliqué. Un facteur 3 pour la variabilité induite
par des modeles pharmacocinétiques et pharmacodynamiques et un facteur 1,5 pour tenir
compte de 1’é¢tude menée dans les iles Féro¢.

Calcul : 1,3 pg/kg/j x 1/4,5=2,8 10 mg/kg/j = 3.10™ mg/kg/]

Commentaires et choix des VTR

Les VTR ¢établies par I’'US EPA (IRIS) et par ’ATSDR sont proches, elles sont basées sur
des études récentes et de bonnes qualités. Les raisonnements scientifiques menés par les
deux organismes sont également de bonnes qualités. Cependant, nous conseillons de
retenir la valeur de 10™ mg/kg/j proposée par I'US EPA (IRIS) car elle a été établie a partir
de trois ¢tudes différentes, alors que la VTR établie par I’ATSDR est basée uniquement sur
une étude.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L’ INHALATION
Aucune VTR n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Aucune VTR n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L’'INHALATION
Aucune VTR n’est disponible.

Acétate de phénylmercure

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Substances Voie Année de

.. Source , w Valeur de référence ~, . . Etudes critiques
chimiques d’exposition révision
shce'egt;iicure USEPA  Orale RfD = 8.10° mg/ke/j 1996 Fitzhugh et al., 1950
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Analyses des raisonnements meneés par les organismes ayant établi les VTR

L’US EPA (IRIS) a établi une RfD de 8.10° mg/kg/j pour une exposition chronique
(1996).

Cette valeur a été établie a partir de 1’étude de Fitzhugh et al., (1950). Dans cette étude des
rats ont été¢ exposés, par la nourriture, a 0, 0,1, 0,5, 2,5, 10 40 et a 160 ppm d’acétate de
phénylmercure pendant 2 ans. Cette étude a permis de calculer un NOEL de 0,1 ppm
(0,0084 mg/kg/j) pour des atteintes rénales chez le rat et un LOAEL de 0,5 ppm
(0,042 mg/kg/j) pour des atteintes rénales chez le rat femelle.

Facteurs d’incertitude : un facteur 100 est appliqué. Un facteur 10 pour 1’extrapolation de
données animales a I’homme et un facteur 10 pour la variabilité au sein de la population
humaine.

Calcul : 0,0084 mg/kg/j x 1/100 = 8.10° mg/kg/j

Commentaires et choix des VTR

La seule VTR disponible est la VTR proposée par I’'US EPA (IRIS), il est donc conseillé
de prendre en compte cette valeur.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L’ INHALATION
Aucune VTR n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Aucune VTR n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L’'INHALATION
Aucune VTR n’est disponible.

Mercure total

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

qu s‘Fances Source Voie d’exposition Valeur de référence A,m.le.e de Etudes critiques
chimiques révision

OMS  Orale (nourriture) DHTP = 5.10" mg/kg 2004 JECFA, 1972
Mercure
total oms Orale(eaude g ouide=0,001 mgL 2004  JECFA, 1972

boisson)

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR
L’OMS propose une DHT provisoire de 5.10~ mg/kg (2004).

L°OMS propose la méme valeur que celle établie par le JECFA en 1972, c’est a dire une
DHT provisoire de 5 pg/kg soit une DJT provisoire de 6.10* mg/kg/j pour un adulte de 70
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kg. Aucun autre renseignement n’est disponible concernant 1’établissement de cette valeur.
L’OMS précise que la quantité de méthylmercure ne doit pas dépasser 3,3 pg/kg.

L°OMS propose une valeur guide de 0,001 mg/L (2004).
Cette valeur a été établie a partir de la DHT provisoire de 5 pg/kg

Commentaires et choix des VTR

VTR pour I'ingestion par la nourriture

Trés peu de renseignements sont fournis concernant 1’établissement de la DHT. De plus,
cette valeur est provisoire. L’INERIS conseille, en général, de ne pas retenir les valeurs
provisoires. Or, cette valeur est la seule disponible pour les effets a seuil induits par une
exposition par voie orale au mercure totale.

VTR pour I'ingestion par I'eau de boisson

La valeur guide proposée par ’OMS est calculée a partir de la DHT provisoire. Il est donc
difficile de la recommander. Or, cette la valeur est la seule disponible pour le mercure
totale.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L’ INHALATION
Aucune VTR n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Aucune VTR n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L’'INHALATION
Aucune VTR n’est disponible.

Mercure inorganique

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Aucune valeur n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L’ INHALATION

Présentation des VTR

Substances Voie . Année de .
Source Valeur de référence Etudes critiques

chimiques d’exposition révision

Mercure

. . OMS  Inhalation  Valeur guide =1 pg/m’> 2000 Non indiqué
inorganique
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Analyses des raisonnements meneés par les organismes ayant établi les VTR

L’OMS recommande une valeur guide de 1 pg/m’ pour une exposition d’un an a du
mercure inorganique sous forme de vapeur (2000).

A partir d>un LOAEL compris entre 15 et 30 pg/m’ (moyenne 22,5 pg/m’) établi pour des
atteintes rénales (publications de référence non indiquées), ’OMS propose une valeur
guide de 1 pg/m’ pour une exposition d’un an.

Facteurs d’incertitude : un facteur 20 est appliqué. Un facteur 10 pour I’incertitude liée a
la population hautement sensible et un facteur 2 pour 1’utilisation d’un LOAEL.

Calcul : 22,5 pg/m’® x 1/20 = 1,12.10” mg/m’ (arrondi 4 1.10° mg/m’)

Commentaires et choix des VTR

La valeur recommandée par I’OMS est la seule valeur disponible, il est donc conseillé de la
prendre en compte.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Aucune VTR n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L’'INHALATION
Aucune VTR n’est disponible.

Nickel

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Ellll i]ilsqtia:&zess Source (\1]’(::ixeposi fion Valeur de référence 23?;21?6 Etude critique

N US EPA  Orale RfD = 2.107 mg/kg/j 1996 Ambrose et al., 1976
(sels OMS Orale TDI = 5.10° mg/kg/j 2004 Ambrose et al., 1976
solubles)  OMS Orale (eau  Valeur guide provisoire 2004 Ambrose et al., 1976

de boisson) = 0,02 mg/L

Analyses des raisonnements meneés par les organismes ayant établi les VTR

US EPA

L’US EPA (IRIS) a établi une RfD de 2.10 mg/kg/j pour une exposition chronique aux
sels solubles de nickel (1996).

Cette valeur a été établie a partir d’une étude réalisée chez des rats exposés a 0, 100, 1 000
ou 2500 ppm de sulfate de nickel (soit 0, 5, 50 et 125 mg de nickel/kg/j) dans la nourriture,
pendant 2 ans (Ambrose et al., 1976). Une réduction significative du poids corporel a été
observée a la plus forte concentration chez les males et les femelles. Pour les deux plus
fortes concentrations, une augmentation du ratio du poids du cceur par rapport au poids
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corporel, et une diminution du ratio du poids du foie par rapport au poids corporel ont été
observées chez les femelles. Un LOAEL de 50 mg/kg/j et un NOAEL de 5 mg/kg/j ont été
déterminés.

Facteurs d’incertitude : un facteur 300 a été appliqué. Un facteur 10 a été utilisé pour la
variabilité au sein de la population humaine, un facteur 10 pour 1’extrapolation de données
animales a I’homme, et un facteur 3 pour tenir compte des incohérences dans les études de
reproduction.

Calcul : 5 mg/kg/j x 1/300 = 0,0166 mg/kg/j (arrondi a 0,02 mg/kg/j)

OMS (nourriture)
L’OMS recommande une TDI de 5.10~ mg/kg/j pour les sels solubles du nickel (2004).

Cette valeur a été établie a partir de la méme étude que précédemment (Ambrose et al.,
1976) ou un NOAEL de 5 mg/kg/j a été déterminé.

Facteurs d’incertitude : un facteur 1 000 a ét¢ appliqué. Un facteur 10 a été utilisé pour la
variabilité au sein de la population humaine, un facteur 10 pour I’extrapolation de données
animales a I’homme et un facteur 10 pour compenser le manque d’études adéquates sur la
toxicité chronique, sur les effets sur la reproduction et le peu de données disponibles sur la
cancérogénicité par voie orale.

Calcul : 5 mg/kg/j x 1/1 000 = 0,005 mg/kg/j (soit 5 pg/kg/j)
OMS (eau de boisson)

L’OMS recommande une valeur guide provisoire de 0,02 mg/L pour les sels solubles du
nickel (2004).

Cette valeur guide a été calculée a partir de la TDI, en prenant en compte 10 % de la TDI
et en admettant que le poids moyen d’un individu est de 60 kg et que sa consommation
d’eau est de 2 L/j. Cette valeur est provisoire en raison des incertitudes concernant la
mortalité prénatale.

Commentaires et choix des VTR

VTR pour I'ingestion par la nourriture

Les deux VTR proposées ont été €tablies a partir de la méme étude critique, seuls les
facteurs d’incertitude différent. L’OMS applique un facteur d’incertitude de 1 000 et I’'US
EPA un facteur de 300. La différence entre ces facteurs provient du fait que I’OMS
applique un facteur 10 pour compenser le manque d’études adéquates en toxicité chronique
et en reprotoxicité et le peu d’études en cancérogenese, alors que 1’US EPA applique un
facteur de 3. Un facteur de 3 semble suffisant. Il apparait donc plus justifié¢ de retenir la
valeur établie par I’'US EPA (IRIS) de 0,02 mg/kg/j.

VTR pour I'ingestion par I'eau de boisson

La valeur guide proposée par ’OMS en 2004 est provisoire. L’ INERIS ne conseille pas en
général de retenir une valeur provisoire. Or, cette valeur est la seule disponible.
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VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET PAR INHALATION

Présentation des VTR

Sub stances Source V,01e o Valeur de référence A,m.le.e = Etudes critiques

chimiques d’exposition révision

Nickel e MRL =2.10* mg/m’> 2003 (draft) NTP, 1996¢
(Subchronique)

el Inhalation

solubles) ATSDR : MRL =9.10° mg/m> 2003 (draft) NTP, 1996¢
(Chronique)

: Inhalation
Nickel e’t S¢S RIVM 5 3
SO EORiEs) (Chronique) TCA=5.10"mg/m” 2001 NTP, 1996¢

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

ATSDR (subchronique)

L’ATSDR propose un MRL de 2.10* mg/m’ pour une exposition subchronique aux sels
solubles du nickel (Draft 2003).

Cette valeur a été établie a partir d’une étude réalisée chez des groupes de 10 males et
10 femelles rats F344, exposés a 0, 0,03, 0,06, 0,11, 0,22 et 0,44 mg de nickel/m’ sous
forme de sulfate de nickel hexahydrate (diamétre aérodynamique médian en masse = 1,8-
3,1 um) 6 heures par jour, 5 jours par semaine, pendant 13 semaines (NTP, 1996¢). Un
NOAEL de 0,06 mg/m® a été déterminé pour les effets inflammatoires. Pour tenir compte
d’une exposition continue, cette valeur a été ramenée 4 0,011 mg/m’ (0,03 x 6h/24hx 5 ]
/'77j). Pour extrapoler la sédimentation des particules du rat & ’homme, un facteur de 0,474
a été utilisé (regional deposited dose ratio).

Facteurs d’incertitude : un facteur 30 a été appliqué. Un facteur 10 pour la variabilité au
sein de la population humaine et un facteur 3 pour 1’extrapolation de données animales a
I’homme.

Calcul : (0,011 mg/m’ x 0,474) x 1/30 = 0,00 0173 mg/m’ (arrondi a 2.10™* mg/m”)

ATSDR (chronique)

L’ATSDR propose un MRL de 9.10° mg/m’ pour une exposition chronique aux sels
solubles du nickel (Draft 2003).

Cette valeur a été établie également a partir de 1’étude du NTP, 1996¢. Des rats F344 ont
été exposés a 0, 0,03, 0,06 et 0,11 mg de nickel/m’ sous forme de sulfate de nickel
hexahydrate (diametre aérodynamique médian en masse = 1,8-3,1 um) 6 heures par jour, 5
jours par semaine, pendant 2 ans (NTP, 1996c). Un NOAEL de 0,03 mg/m’ a été
déterminé pour les effets inflammatoires et la fibrose pulmonaire. Pour tenir compte d’une
exposition continue, cette valeur a été ramenée a 0,0054 mg/m’ (0,03 x 6 h/24hx5j/7
). Pour extrapoler la sédimentation des particules du rat a I’homme, un facteur de 0,506 a
été utilisé (regional deposited dose ratio).

Facteurs d’incertitude : un facteur 30 a été appliqué. Un facteur 10 pour la variabilité au
sein de la population humaine et un facteur 3 pour 1’extrapolation de données animales a
I’homme.

Calcul : (0,0054 mg/m’ x 0,506) x 1/30 = 0,00 0091 mg/m”’ (arrondi & 9.10” mg/m”)
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RIVM

Le RIVM propose une TCA de 5.10”° pg/m’ pour une exposition chronique au nickel et a
ses composés (Baars et al., 2001)

Comme pour ’ATSDR, la TCA proposée par le RIVM a ¢été calculée a partir du NOAEC
de 0,03 mg/m’ établi pour une atteinte du systéme respiratoire chez le rat a partir de I’étude
du NTP, 1996¢ aprés une exposition de 2 ans au nickel. Un NOAEC de 5 pg/m’ a été
déterminé pour une exposition continue (0,03 x 6 h/24hx5;3/7j).

Facteur d’incertitude : un facteur 100 a été appliqué. Un facteur 10 pour la variation
interespeces et un facteur 10 pour la variation intraespeces.

Calcul : (0,005 mg/m®) x 1/100 = 0,00 005 mg/m’ (arrondi & 5.10° mg/m’)

Commentaires et choix des VTR

Les MRL établis par ’ATSDR en 2003 pour une exposition subchronique et pour une
exposition chronique sont des valeurs issues d’un draft. L’INERIS conseille de ne pas
retenir les valeurs issues d’un draft. Il est donc conseillé de prendre en compte la TCA de
5.10”° mg/m’ proposée par le RIVM pour une exposition chronique.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Aucune valeur n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L’INHALATION

Présentation des VTR

Sujb st.ances Source ‘ V301e " Valeur de référence A,nr.le.e de Etudes critiques
chimiques d’exposition révision
Poussicres Chovil et al., 1981 ;
, . . _ 4 3ol Enterline et Marsh, 1982 ;
geafii?;rlle US EPA Inhalation = ERU;=2,4.10" (ug/m’)" 1991 Magnus et al., 1982 ; Peto
etal., 1984
Chovil et al., 1981 ;
Disulfure . _ 4 3l Enterline et Marsh, 1982 ;
de trimickel US EPA Inhalation @ ERU;=4,8.10" (ug/m’)” 1991 Magnus et al., 1982 ; Peto
etal., 1984
Nickel OMS Inhalation ~ ERU; =3,8.10* (ug/m’)" 2000 Non indiqué

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

US EPA (poussiéres d’affinerie de nickel)

L’US EPA (IRIS) a établi un ERU; de 2,4.10 (ug/m’)" pour une exposition chronique aux
poussicres d’affinerie de nickel (1991a)

Cette valeur a ¢été calculée a partir des études épidémiologiques de cancérogénése
effectuées sur des travailleurs d’affinerie de nickel (Chovil et al., 1981 ; Enterline et
Marsh, 1982 ; Magnus et al., 1982 ; Peto et al., 1984) par un modéle d’extrapolation
additif et multiplicatif. Selon les recommandations de I’'US EPA (IRIS), ce risque unitaire
ne devrait pas étre utilisé si la concentration de nickel dans I’air dépasse 40 pg/m’.
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US EPA (disulfure de nickel)

L’US EPA (IRIS) propose un ERU; de 4,8.10 (ug/m*)"! pour une exposition chronique au
disulfure de trinickel (1991Db).

Les poussieres d’affinerie de nickel sont constituées d’environ 50 % de disulfure de
trinickel. Ainsi, la valeur de ’ERU; du disulfure de trinickel a été obtenue en multipliant
par deux la valeur de ’ERU; calculée pour les poussiéres d’affinerie de nickel.

Selon les recommandations de I’'US EPA (IRIS), ce risque unitaire ne devrait pas étre
utilisé si la concentration de nickel dans air dépasse 20 pg/m’.

OMS (nickel)

L’OMS recommande un ERU; de 3,8.10* (ug/m’)" pour une exposition chronique au
nickel (2000).

L’OMS indique que selon les informations les plus récentes concernant 1’exposition au
nickel et les risques estimés chez la population industrielle, un risque de 3,8.10* a été
établi pour une concentration de 1 pg/m’ de nickel dans I’air ambiant.

Commentaires et choix des VTR

Les trois valeurs proposées sont a prendre en compte en fonction de la spéciation du nickel.

Plomb

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Substances Voie Année de

.. , w Valeur de référence R Etudes critiques
chimiques d’exposition révision
Plomb ) Ziegler et al., 1978 ;
fsrEioue) OMS Orale DHTP : 25 pg/kg 2004 Rye et al., 1983
Plomb Orale (eau o Ziegleretal., 1978 ;
(inorganique) Ok de boisson) Velenegmes= gt 200 Rye et al., 1983
Rlomb . US EPA  Orale En discussion 2004 -
(inorganique)
Tewacthyle g ppa  Orale RD =107 mgke/j 1988  Schepers, 1964
de plomb gkl Pers,
Plomb et Ziegler etal., 1978 ;
dérives RIVM Orale TDI=3,6.10° mg/kg/j 2001 Ryeetal., 1983 ;

JECFA, 1993

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

OMS (nourriture)

L’OMS recommande une DHT provisoire de 25.10” mg/kg soit une DJT de 3,5.10” mg/kg
pour le plomb inorganique (OMS, 2004 ; JECFA 1993).
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Cette valeur est issue de divers travaux qui semblent montrer chez I’enfant qu’en dega de
4 ng/kg/j, on ne note pas d’augmentation de la plombémie, qu'une augmentation peut
intervenir a partir de 5 ug/kg/j (Ziegler et al., 1978 ; Rye et al., 1983). Initialement
attribuée aux nourrissons et aux jeunes enfants (1987), cette valeur a depuis été appliquée a
la population générale (1993). Elle correspond a la moiti¢ de la valeur recommandée par
I’OMS en 1972. Cette valeur a été confirmée en 2004 par ’OMS.

Facteurs d'incertitude : 1’établissement de cette valeur, qui fait référence a des ¢tudes chez
I’homme, n’a nécessité I’application d’aucun facteur d’incertitude.

OMS (eau de boisson)

L’OMS recommande une valeur guide de 10 pg/L dans I’eau de boisson pour le plomb
inorganique (2004)

Afin d’établir cette valeur, ’OMS s’est basé¢ sur la DHT provisoire de 25 pg/kg. 11 a été
admis que la valeur par I’eau de boisson été égale a 50 % de la DHTP, que le poids moyen
d’un enfant est de 5 kg et que sa consommation d’eau est de 0,75 L/j.

US EPA (plomb inorganique)

L’US EPA (IRIS) est actuellement en discussion pour la détermination de la RfD du plomb
inorganique (aott 2004).

US EPA (tétraéthyle de plomb)

L’US EPA (IRIS) a établi une RfD de 107 mg/kg/j pour une exposition chronique au
tétraéthyle de plomb (1988).

Cette valeur est basée sur I’existence de lésions hépatiques et neuronales chez des rats
exposés 20 semaines (5j/semaine) au tétraéthyle de plomb administré par gavage. Un
LOAEL de 1,2 pg/kg/j a été recalculé pour une exposition de 7 jours a partir du LOAEL
de 1,7 pg/kg/j initialement établi pour une exposition de 5 jours (Schepers, 1964).

Facteurs d'incertitude : un facteur de 10 000 a été appliqué (10 pour I’utilisation d’un
LOAEL, 10 pour I’extrapolation de données animales vers I’homme, 10 pour la durée de
I’étude (utilisation de données subchroniques pour évaluer un risque chronique) et 10 pour
la variabilité au sein de la population).

RIVM (plomb et dérivés)

Le RIVM propose une TDI de 3,6.10° mg/kg/j pour une exposition chronique au plomb et
a ses dérivés (Baars et al., 2001).

Cette valeur est directement issue de la dose hebdomadaire tolérable provisoire (DHTP) de
25 ng/kg proposée par le "Joint Expert Commitee on Food Additives (FAO/WHO)" en
1993 (publiée par IPCS, 1995). Cette DHTP, initialement proposée en 1987 pour les
enfants, a été étendue a l'ensemble des classes d'dge en 1993, pour protéger notamment les
feetus in utero.

Calcul : 25 pg/kg/semaine x 1/7 = 3,6 pg/kg/j

Selon le RIVM, la fiabilité de cette valeur est ¢levée.
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Commentaires et choix des VTR

VTR pour I'ingestion par la nourriture

La valeur établie par ’OMS pour une exposition au plomb inorganique est une valeur
provisoire. La TDI proposée par le RIVM est établie a partir de la valeur provisoire
recommandée par I’OMS et est égale a la DJT recommandée par I’OMS. L’INERIS
conseille, en général, de ne pas retenir les valeurs provisoires. Or, ces deux valeurs sont les
seules disponibles pour le plomb et ses dérivés inorganiques. La VTR retenue pour le
plomb inorganique sera finalement la DJT proposée par ’OMS malgré son caractére
provisoire.

La RfD proposée par ’'US EPA (IRIS) est la seule valeur disponible pour le tétraéthyle de
plomb. Il est donc conseillé de prendre en compte cette valeur.

VTR pour I'ingestion par I'eau de boisson

La valeur guide de 10 pug/L établie par ’OMS est la seule valeur disponible. Cette valeur
est établie a partir de la DHT provisoire recommandée par I’OMS. L’INERIS conseille de
ne pas retenir les valeurs provisoires. Or, cette valeur est la seule disponible.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L’ INHALATION

Présentation des VTR

Substances Voie

Source Valeur de référence Année de révision

chimiques d’exposition

Plomb et composés

. . OMS Inhalation *Valeur guide = 0,5 ug/m® 2000
inorganiques

* Valeur annuelle

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR
L’OMS préconise pour le plomb et ses dérivés inorganiques que la valeur annuelle ne
dépasse par 0,5 pg/m’ (2002)

L’OMS retient comme concentration critique dans le sang, 100 pg/L. Cette concentration
est supposée protéger 98 % de la population. La concentration de 0,5 pg/m’ conduit a
garantir une augmentation de la plombémie inférieure a 24 ng/L. Ce qui compte tenu d’un
niveau d’imprégnation de la population générale de 30 pg/L, assure a cette population une
plombémie inférieure a 100 pg/L.

Commentaires et choix des VTR

La valeur guide de 0,5 pg/m’ établie par ’OMS pour une exposition annuelle au plomb est
la seule disponible. I1 est donc conseillé de retenir cette valeur.
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VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Sub stances Source V,01e o Valeur de référence A’nrlle.e £e Etudes critiques
chimiques d’exposition révision

Plomb et

composés *OEHHA Orale ERU, = 8,5.10” (mg/kg/j)" 2002 Azaretal., 1973
inorganiques

* La valeur de ’OEHHA est indiquée car ’OMS, I'US EPA (IRIS) et ’ATSDR ne
proposent pas de valeur.

Analyses des raisonnements meneés par les organismes ayant établi les VTR

L’OEHHA propose un ERU, de 8,5.10” (mg/kg/j)" pour une exposition chronique au
plomb et a ses dérivés inorganiques (2002).

Cette valeur a été calculée a partir d'une étude de cancérogénése expérimentale chez le rat
(Azar et al.,, 1973). Les rats ont recu une nourriture enrichie en plomb, aux doses
nominales de 0, 10, 50, 100, 500, 1000 et 2000 ppm durant deux ans. Des tumeurs rénales
ont été observées de facon dose dépendante chez les males exposés au trois plus fortes
concentrations. Des tumeurs ont également été observées chez les femelles exposées a
2000 ppm (7/20).

L'utilisation d'un mod¢le multiétape linéarisé a permis de calculer une limite supérieure a
95 % de 8,5.107 (mg/kg/j)" (ERU,).

Commentaires et choix des VTR

La proposition de ’'ERU, de 8,5.10” (mg/kg/j)” faite par ’OEHHA a été examinée par les
toxicologues de I’INERIS et par des toxicologues extérieurs. L’étude de Azar et al., 1973
n’est pas une étude de cancérogenese menée sur 2 ans et les doses administrées aux rats
sont extrémement fortes. Pour ces raisons, les toxicologues ont décidé de ne pas retenir
cette valeur (voir note INERIS sur le plomb).

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L'INHALATION

Présentation des VTR

Substances Voie

- Source , i Valeur de référence  Année de révision Etudes critiques
chimiques d’exposition
Plomb et _ 5
composés *OEHHA Orale FREIH‘E)_II’Z'lo Owen, 1990
inorganiques HE ’ 2002

*La valeur de ’OEHHA est indiquée car I’'OMS, I’'US EPA (IRIS) et ’ATSDR ne
proposent pas de valeur.

Analyses des raisonnements meneés par les organismes ayant établi les VTR

L’OEHHA propose un ERU; 1,2.10” (ug/m’)" pour une exposition chronique au plomb et
a ses dérivés inorganiques (2002).
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Cette valeur a été calculée a partir de I'ERU, de 8,5.10° (mg/kg/j)’ proposée par
I’OEHHA. Les données humaines disponibles indiquent que 50 % du plomb inhalé est
absorbé, comparé a 10 % du plomb ingéré (Owen, 1990). Si l'on consideére que ces taux
d'absorption sont identiques chez le rat, et en considérant un adulte moyen de 70 kg
respirant 20 m’ par jour, une ingestion de 1 mg/kg/j correspond & une inhalation de 3 500
ng/m’® par 24 heures. L'ERU, équivaut a un risque par inhalation de 2,4.10° pg/m’,
multiplié par 5 pour tenir compte de l'absorption par inhalation qui est 5 fois supérieure a
l'ingestion, ce qui donne un ERU; de 1,2.107 (pg/m>)™.

Commentaires et choix des VTR

L’ERU; de 1,2.107° (pg/m’)" proposé par ’OEHHA a été calculé a partir de I’ERU,
élaboré par ’'OEHHA, soit 8,5.107 (mg/kg/j)”". Comme pour I’ERU, et pour les raisons
citées ci-dessus, les toxicologues de I’'INERIS et les toxicologues extérieurs conseillent de
ne pas retenir I’ERU; proposé par ’OEHHA. Il est donc conseillé de ne pas prendre en
compte cette valeur.

Sélénium

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Substances Voie s Année de .-
o Source , " Valeur de référence L Etudes critiques

chimiques d’exposition révision

Sélénium et _ 3 . Yang et
ses Composés US EPA Orale RfD = 5.10™ mg/kg/j 1991 al.,1989a,b
sélénium et - repg Orale MRL=5.10"mg/kg/j 2003 'andetzhou,
Ses COmposes (Draft) 1994

R Orale —

Selénium e,t OMS (eau de Valeur guide = 0,01 2004 Non indiqué
ses Composes . mg/L

boisson)

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

US EPA

L US EPA (IRIS) a établi une RfD de 5.10-3 mg/kg/j pour une exposition chronique
(1991).

Cette valeur a été calculée a partir d’une étude épidémiologique menée en Chine, Yang et
al., 1989a,b. Un NOAEL de 0,015 mg/kg/j et un LOAEL de 0,023 mg/kg/j ont été calculés
en se basant sur la corrélation existant entre I’exposition au sélénium par la nourriture, le
taux de sélénium dans le sang des individus et I’incidence de sélénoses cliniques chez
’adulte.

Facteurs d’incertitude : un facteur d’incertitude de 3 est appliqué afin de prendre en
compte la population sensible.

Calcul : (0,015 mg/m3) x 1/3 = 0,005 mg/m3 (arrondi a 5.10° mg/m3)
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ATSDR
L’ATSDR a établi un MRL de 5.10-3 mg/kg/j pour une exposition chronique (2003 draft).

Cette valeur a été établie a partir de I’étude de Yang et Zhou, 1994 qui est une synthése des
deux ¢études de Yang et al., 1989a,b. En reprenant les valeurs obtenues en 1989 et en
admettant que le poids moyen de la population en Chine est de 55 kg, Yang et Zhou ont
calculé que la consommation moyenne de 1,270 pg/j de sélénium était associée a une
sé¢lénose. Un LOAEL de 0,023 mg/kg/j et un NOAEL de 0,015 mg/kg/j ont été ainsi
calculés.

Facteurs d’incertitude : un facteur d’incertitude de 3 est appliqué afin de prendre en
compte la population sensible.

Calcul : (0,015 mg/m3) x 1/3 = 0,005 mg/m3 (arrondi & 5.10” mg/m3)

OMS
L’OMS recommande une valeur guide de 0,01 mg/L dans I’eau de boisson (2004).

Cette valeur a été ¢tablie a partir d'un NOAEL de 4 ng/kg/j estimé chez un groupe de 142
personnes ne présentant aucun signe de sélénose apres avoir ingéré 4 ng/kg/j de sélénium.
Il a été admis que la valeur guide dans I’eau de boisson correspond a 10 % de la NOAEL,
que le poids moyen d’un individu est de 60 kg et que sa consommation d’eau est de 2 L/j.

Commentaires et choix des VTR
VTR pour I’ingestion par la nourriture

La valeur de 5.10° mg/kg/j établie par I’ATSDR provient d’un draft, cette valeur n’est
donc pas retenue. Il est alors conseillé de retenir la valeur proposée par I’'US EPA (IRIS).

VTR pour I’ingestion par I’eau de boisson

La valeur guide recommandée par I’OMS est la seule valeur disponible pour le sélénium
dans I’eau de boisson. Il est donc conseillé de retenir cette valeur.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L’'INHALATION

Présentation des VTR

Substances Voie Valeur de Année de

Source Etudes critiques

chimiques d’exposition référence révision

Sélénium et ses
COMpPOSEs

Yang et

o ; o -2 3
OEHHA Inhalation REL; = 2.10™ mg/m 2001 al..1989a,b

*La valeur de ’OEHHA est indiquée car I’'OMS, I’'US EPA (IRIS) et ’ATSDR ne
proposent pas de valeur.

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR
OEHHA

L’OEHHA a établi un RELI de 2.10-2 mg/m’ pour une exposition chronique (2004).

Cette valeur a 6té établie a partir de la RfD de 5.10” mg/kg/j établie par I'US EPA (IRIS)
pour une exposition chronique par voie orale.
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Commentaires et choix des VTR

La valeur établie par ’TOEHHA est la seule valeur établie pour une exposition chronique
par inhalation au sélénium. Cette valeur est obtenue en réalisant en dérivation voie a voie a
partir de la valeur établie par I’'US EPA (IRIS) pour la voie orale. Il est conseillé de
prendre en compte cette valeur.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE
Aucune VTR n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L'INHALATION

Aucune VTR n’est disponible.

Zinc

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Sub st.ances Source V,o1e " Valeur de référence A,nr.le.e de Etudes critiques
chimiques d’exposition révision

Zinc et , ATSDR  Orale MRL = 0,.3 mg ZlnC/kg(J 1994 Yadrick et al.,
composes (subchronique et chronique) 1989

Zinc et _ . . Yadrick et al.,
CETREECE US EPA Orale RfD = 0,3 mg zinc/kg/j 05 1989

Phosphure ;6 gpA  Orale RD = 3.10" mg/kg/j 1990 Bai etal., 1980

de zinc

Cvanure de Howard et Hanzal,
ziz]lc US EPA Orale RfD = 5.107 mg/kg/j 1996 1955 ; Philbrick et

al.,1979

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

ATSDR (zinc et composés)

L’ATSDR a établi un MRL de 0,3 mg zinc/kg/j pour une exposition subchronique ou
chronique au zinc et a ses composés (1994).

Cette valeur a été établie en prenant en compte les effets sanguins (diminution de
I'hématocrite, de la ferritine sanguine et de l'activit¢ de la superoxyde dismutase
érythrocytaire) observés chez des femmes supplémentées en gluconate de zinc a raison de
50 mg zinc/j (0,83 mg/kg/j) durant 10 semaines (Yadrick et al., 1989). Un LOAEL de
1 mg/kg/j a été défini en ajoutant cette dose a l'estimation de 1'apport journalier en zinc
chez les femmes (0,16 mg/kg/j) établi par la FDA (Pennington et al., 1986).

Facteurs d'incertitude : un facteur minimal de 3 a été appliqué car 1'étude concerne une
population sensible et également car le zinc est un nutriment essentiel.

Calcul : (0,83 + 0,16) mg/kg/j x 1/3 = 0,3 mg/kg/j
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US EPA (zinc et composeés)

L'US EPA (IRIS) a établi une RfD de 0,3 mg/kg/j pour une exposition chronique au zinc et
a ses composeés (1992).

La démarche utilisée pour 1'établissement de cette valeur est similaire a celle suivie par
I'ATSDR pour évaluer le MRL concernant les effets subchroniques et chroniques par voie
orale.

Facteurs d'incertitude : un facteur de 3 a été appliqué car 1’étude prise en compte est de
durée moyenne, que la population prise en compte est la population la plus sensible et que
un LOAEL a été utilisé€. Il faut également considéré que le zinc est un nutriment essentiel.

Calcul : (0,83 +0,16) mg/kg/j x 1/3 = 0,3 mg/kg/j
US EPA (phosphure de zinc)

L’US EPA (IRIS) propose une RfD de 3.10* mg/kg/j pour une exposition chronique au
phosphure de zinc (rodenticide) (1990).

Cette valeur a été établie a partir d'une étude expérimentale chez des rats femelles
supplémentées en phosphure de zinc durant 13 semaines a des doses allant de 50 a 500
ppm dans la nourriture (Bai et al., 1980). Une réduction dans la prise de nourriture et
"donc" du poids corporel a été notée dans tous les groupes. Pour cet effet, un LOAEL de
50 ppm (3,48 mg/kg/j) a été établi.

Facteurs d'incertitude : un facteur 10 000 a été appliqué. Un facteur 10 pour l'extrapolation
interespéces, un facteur 10 pour la variabilité au sein de la population, un facteur 10 pour
l'extrapolation d'une durée subchronique a chronique et un facteur 10 pour I'utilisation d'un
LOAEL.

Calcul : 3,48 mg/kg/j x 1/10 000 = 0,0003 mg/kg/j

US EPA (cyanure de zinc)

L’US EPA (IRIS) a établi une RfD de 5.107 mg/kg/j pour une exposition chronique au
cyanure de zinc (1996).

Remarque : cette RfD a été établie pour les cyanures (CN), qui sont beaucoup plus
toxiques que le zinc.

Cette valeur a été établie a partir de deux études expérimentales réalisées chez le rat.

Des rats ont été exposés au cyanure de zinc via leur nourriture durant 2 ans. Les
consommations moyennes étaient de 73 et 183 mg CN/kg nourriture (soit 4,3 et 10,8 mg
CN/kg poids corporel). A ces deux doses, aucune toxicité n'a été notée (Howard et Hanzal,
1955). Cette étude a conduit a I'établissement d'un NOAEL de 10,8 mg CN/kg/j, converti
en 24,3 mg cyanure de zinc/kg/j.

L'étude de Philbrick et al. (1979) a montré que des rats ayant ingéré 30 mg CN/kg/j
présentaient une diminution de poids et des niveaux en thyroxine ainsi qu'une
dégénérescence de la myéline (Philbrick et al., 1979). Cette étude a conduit a
|'établissement d'un LOAEL de 30 mg CN/kg/j, converti en 67,5 mg cyanure de zinc/kg/j.

Facteurs d'incertitude : un facteur 500 a été appliqué. Un facteur 10 pour I'extrapolation
interespeces et un facteur 10 pour la variabilité au sein de la population. Un facteur
supplémentaire de 5 pour tenir compte du fait que les cyanures sont mieux tolérés lorsqu'ils
sont ingérés avec de la nourriture plutdt que par gavage ou dans l'eau de boisson.

Annexe 5 - 28/60



Calcul : 24,3 mg/kg/j x 1/500 = 0,0486 mg/kg/j (arrondi a 5.107%)

Commentaires et choix des VTR

VTR pour le zinc et ses composeés

Les deux VTR proposées sont identiques (0,3 mg zinc/kg/j). L’ATSDR recommande cette
VTR pour des expositions subchroniques ou chroniques et I’'US EPA (IRIS) propose cette
VTR pour des expositions chroniques. Quelque soit la durée d’exposition, subchronique ou
chronique, il est conseillé de retenir la valeur de 0,3 mg zinc/kg/j.

VTR pour les dérivés particuliers du zinc

Pour les dérivés particuliers du zinc, il est conseillé de retenir la valeur en fonction de la
spéciation.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L' INHALATION
Aucune VTR n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Aucune VTR n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L’'INHALATION
Aucune VTR n’est disponible.

Dioxines

Notion de facteur d’équivalence toxique

Parmi les PCDD, les congénéres chlorés en position latérale (2,3,7,8) sont les plus
toxiques. Le potentiel toxique de ces congénéres peut étre exprimé en référence au
composé ayant la plus forte toxicité par l'intermédiaire du concept d'équivalent toxique
(FET, facteur d’équivalence toxique). Cette méthode a été développée en 1977 pour donner
une valeur toxicologique a un mélange de composés chimiquement proches et ayant le
méme mécanisme d'action, c'est a dire actifs sur le méme récepteur, le récepteur Ah. Défini
a partir des résultats in vitro modulés par des données in vivo, le FET est attribué¢ a chaque
congénére selon les barémes internationaux par rapport a celui du congénére le plus
toxique (2,3,7,8-TCDD) qui est arbitrairement fixé a 1. A chaque congénére est ainsi
attribué un coefficient de toxicit¢ (FET), qui a été estimé en comparant 1’activité du
composé considéré a celle de la 2,3,7,8, TCDD.

Différentes tables de FET sont actuellement disponibles pour les dioxines. Ces tables sont
présentées ci-dessous.
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Valeurs de facteurs d'équivalent toxique proposées par I'OTAN (1994) et 'OMS (1997)
pour les mammiferes, humains compris (INVS, 2000) :

. Congénéres | |-TEForw | I-TEFous |
PCDD 2,3,7,8-TCDD

1,2,3,7,8 -PeCDD 0,5 1
1,2,3,4,7,8-HxCDD 0,1 0,1
1,2,3,6,7,8-HXCDD 0,1 0,1
1,2,3,7,8,9-HxCDD 0,1 0,1

1,2,3,4,6,7,8-HpCDD 0,01 0,01

0CDD 0,001 0,0001

Les PCDD sont produits sous forme de mélanges complexes de congénéres. Aussi, les
valeurs rapportées pour exprimer leur toxicité sont généralement exprimées en équivalent
toxique (TEQ) (INSERM, 2000).

Cet indice international de toxicité est obtenu en sommant les concentrations de chaque
congénére, pondérées par leur TEF respectif, soit : Cx I-TEQ =S (Ci.I-TEF;)

Avec Ci I-TEQ : concentration du mélange x en équivalents toxiques internationaux
Ci.: concentration du congénére i

I-TEF; : facteur international d'équivalence toxique du congénére i

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Substances . .. Valeur de référence Année de

Source Voie d’exposition Lo Etudes critiques
révision

chimiques

DeCaprio et al.,

2.3.7.8- ATSOR Orale (Subchronique) \RL = 2.10° Hg/kg/j 1998 1986
TCDD Orale (Chronique)  MRL = 1.10°® pg/kg/j 1998 Schantz et al.,
1992
Dioxines et Orale via la chaine . 6 el omEn S
. - . R DIA=1a4.10" ug 2000 al., 2000a ; Van
COMpOoses OMS alimentaire apres TEQ/kg/j = Leeuwen et
dioxine like dépbt

Younes, 2000b

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

ATSDR

L’ATSDR a établi un MRL de 2.10” pg/kg/jour pour une exposition subchronique au
2,3,7,8-TCDD (1998).

Cette valeur a été établie en se basant sur une étude de toxicité subchronique (90 jours)
chez des cobayes exposés via l'alimentation a des doses de 0,0001 ; 0,0007 ; 0,005 ou
0,028 pg/kg/jour de 2,3,7,8-TCDD. Un NOAEL de 0,0007 ng/kg a été défini (DeCaprio et
al., 1986).

Facteurs d'incertitude : un facteur 30 a été appliqué. Un facteur 10 pour I'extrapolation de
I'animal a I'nomme et un facteur 10 pour la variabilité humaine.

Calcul : 0,0007 pg/kg x 1/30 =2,33.10” pg/kg/jour (arrondi & 2.10” pg/kg/jour)
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ATSDR

L’ATSDR a établi un MRL de 1.10-6 pg/kg/jour pour une exposition chronique au 2,3,7,8-
TCDD (1998). Cette valeur a été établie en se basant sur une étude de toxicité sur la
reproduction chez des singes rhésus, sur une durée de 16,2 +/- 0,4 mois. Les singes étaient
nourris avec une alimentation contenant des doses de 0 ; 5 ou 25 ppt de 2,3,7,8-TCDD. Un
NOAEL de 5 ppt a été défini (Schantz et al., 1992).

Facteurs d'incertitude : un facteur 90 a été appliqué. Un facteur 3 pour l'utilisation d'un
LOAEL et non d'un NOAEL, un facteur 3 pour l'extrapolation de I'animal a 'homme et un
facteur 10 pour la variabilité humaine.

Facteur de conversion permettant de passer d'une dose exprimée en ppt dans I'alimentation
a une dose exprimée en pg/kg de poids corporel :

Les auteurs ont estimé que la dose totale ingérée sur 16,2 mois (492 jours) était de
59,6 ng/kg pour une dose de 5 ppt dans l'alimentation.

La dose journaliére est donc : 59,6 ng/kg / 492 jours = 0,12 ng/kg/j = 1,2.10™* ug/kg/j
Calcul : 1,2.10™ pg/kg/j x 1/90 = 1,33.10° pg/kg/jour (arrondi a 1.10° pg/kg/j)

OMS
L’OMS recommande une DJA de 1 a4 pg (1 44.10° pg) TEQ/kg/j (2000).

Lors de la réévaluation du risque des dioxines pour la santé en 1998 (Van Leeuwen et al.,
2000a ; Van Leeuwen et Younes, 2000b), il a été conclu que les données humaines ne se
prétaient pas a la détermination d'une TDI (tolerable daily intake), ou DJA (dose
journaliére admissible). En conséquence, la TDI est basée sur des données animales. On
estime que les apports journaliers chez 1'homme, correspondant a des charges corporelles
similaires a celles associées avec des LOAELSs chez le rat et le singe, sont de 'ordre de 14
a 37 pg/kg de poids corporel. En appliquant un facteur d'incertitude de 10 a cette fourchette
de LOAELs, on a établi une TDI exprimée comme une fourchette allant de 1 a 4 pg
équivalent toxique par kg de poids corporel, pour les dioxines et les composés dioxine-like
(OMS, 2000). Les effets retenus pour 1’établissement de cette VTR sont des atteintes du
systéme immunitaire et du développement du systéme psychomoteur du nouveau né ainsi
que des effets sur la reproduction.

Commentaires et choix des VTR

L’ATSDR propose deux VTR pour la 2,3,7,8-TCDD, une pour une exposition
subchronique et une pour une exposition chronique. Alors que I’OMS recommande une
DJA pour les dioxines et les composés dioxine-like. Il est conseillé de prendre en compte
les VTR proposées par ’ATSDR si le risque a évaluer est spécifique de la 2,3,7,8-TCDD.
L’un ou I’autre des MRL sera retenu en fonction du temps d’exposition. Si le risque a
évaluer est 1i¢ & un mélange de dioxine, la DJA de 1 a 4 pg TEQ/kg/j recommandée par
I’OMS est alors a prendre en compte.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L'INHALATION

Aucune valeur n’est disponible.
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VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Substances Valeur de Année de

Source Voie d’exposition pA L Etudes critiques
référence révision

chimiques

Dioxines US EPA Ingestion (chronique) 1.10°° par 2000 Non indiqué
pg/TEQ/kg p.c./j

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

US-EPA

L’US EPA (IRIS) propose une valeur de 1.107 par pg/TEQ/kg p.c./j comme estimation
majorante du risque de cancer.

Seule 1'US EPA (IRIS) donne une valeur toxicologique de référence pour des effets sans
seuil. 11 faut cependant noter que cette valeur est issue de la version de septembre 2000 du
"Rapport de réévaluation des risques pour la 2,4,7,8-TCDD et les composés apparentés"”
(EPA/600/P-00/001Bg) et que cette dernicre version a un statut de version préliminaire.

L'US EPA (IRIS) suggére l'utilisation d'une valeur de 1.107 par pg/TEQ/kg p.c./j comme
estimation majorante du risque de survenue de cancer.

Commentaires et choix des VTR

La seule valeur disponible pour les effets sans seuil induits par la 2,4,7,8-TCDD est la
valeur établie par I’'US EPA (IRIS). Cette valeur provient d’un draft et I'INERIS, en
général, conseille de ne pas retenir les valeurs issues d’un draft. Le Conseil Supérieur
d’Hygi¢ne Publique de France de méme que I’Observatoire des pratiques de I’évaluation
des risques sanitaires dans les études d’impact considérent que les effets cancérigeénes
induits par les dioxines sont des effets a seuil. Conformément a ces avis, les effets
cancérigenes des dioxines seront considérés comme a seuil et la VIR de 1 pg/kg/j est
retenue (valeurs la plus contraignante fournie par ’OMS.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L'INHALATION

Aucune VTR n’est disponible.
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PCB

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Substances Voie - Année de .\
Sou Valeur de référence Etudes critiques

chimiques d’exposition révision

Barsotti et Van Miller,

_ -5 .
Aroclor Orale ‘ RfD=7.10 .mg/kg/J 1996a 1984 : Lovin etal., 1988 :
e (chronique) (0,07 poely) Schantz et al., 1989, 1991
e Arnold et al., 1993
i . etal. a
Aroclor Orale RfD =2.10"° mg/kg/j 100y ‘ ) )
1254 (chronique) (0,02 pg/kelj) 1996b 1993b ; Tryphonas et al.,

1989, 1991a, 1991b

Orale MRL = 0,02 pg/ke/j 2000 Tryphonas et al., 1989,

(chronique) 1991a
ATSDR Oral 1997, 1998
rale . . Rice, 7, ; Rice et
PCB (subchronique) UL =S prlszy) - 200 Hayward, 1999
Orale _ . Tryphonas et al., 1989,
OMS (i) DJT = 0,02 ug/kg/j 2003 1991a

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

US EPA (aroclor 1016)
L’US EPA (IRIS) propose une RfD de 7.10” mg/kg/j pour I’ Aroclor 1016 (1996a).

Cette valeur a été établie a partir d’études réalisées chez des singes Rhésus (Barsotti et Van
Miller, 1984 ; Levin et al., 1988 ; Schantz et al., 1989, 1991) exposés par la nourriture a
0,007-0,028 mg/kg/j d’Aroclor 1016 pendant 22 mois (de 7 mois avant ’accouplement et
jusqu'a ce que les petits aient 4 mois). Il n’est pas observé d’effets sur I’appétit de la meére,
I’apparence générale, I’hématologie, la chimie du sérum (transaminases, lipides,
cholestérol) et le nombre de reproductions. Une diminution du poids de naissance de la
progéniture est observée pour la dose de 0,028 mg/kg/j. En se basant sur la réduction du
poids de naissance de singes exposés de fagon prénatale a I’Aroclor 1016, un NOAEL de
0,007 mg/kg/j et un LOAEL de 0,028 mg/kg/j sont définis.

Facteurs d’incertitude :

Un facteur de 3 a été appliqué pour tenir compte de la variabilité au sein de la population
humaine.

Un facteur de 3 a été appliqué pour I’extrapolation de données animales vers ’homme. Il
n’est pas jugé nécessaire de prendre un facteur 10 en raison des similitudes des réponses
toxiques et du métabolisme des PCB entre les singes et les humains et compte tenu des
similarités physiologiques entre ces especes.

Un facteur de 3 a été appliqué pour tenir compte du peu de données disponibles.

comme la durée de 1’étude est considérée comme 1égérement plus longue que subchronique
et plus courte que chronique, un facteur partiel de 3 a été utilisé pour extrapoler d’une
exposition subchronique a une RfD chronique.

Le facteur d’incertitude global de 81 (3x3x3x3) a été arrondi a 100.
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Calcul : 0,007 mg/kg/j x 1/100 = 0,00 007 mg/kg/j (soit 7.10” mg/kg/j)

US EPA (aroclor 1254)

L’US EPA (IRIS) propose une RfD de 2.10” mg/kg/j (0,02 pg/kg/j) pour I’Aroclor 1254
(1996Db).

Cette valeur a ¢été établie a partir d’études réalisées chez des singes Rhésus femelles
exposées par ingestion de capsules contenant de 0,005 a 0,08 mg/kg/j d’Aroclor 1254
pendant plus de 5 ans (Arnold et al., 1993a, 1993b ; Tryphonas et al., 1989, 1991a, 1991b).
A la plus faible dose testée, il est observé un exsudat oculaire, une proéminence et
inflammation des glandes de Meibomius et une croissance déformée des ongles des pieds
et des mains. Une relation dose-effet est démontrée. Des perturbations similaires ont été
observées chez des humains aprés ingestion orale accidentelle de PCB. Parmi les
différentes fonctions immunologiques testées, la diminution de la réponse des IgG et IgM
aux érythrocytes de mouton est la plus significative. La réponse immunitaire induite par les
érythrocytes de mouton est d’une importance particuliére, puisqu’elle met en jeu les trois
principales cellules du systéeme immunitaire (les macrophages, les lymphocytes B et T). Un
LOAEL de 0,005 mg/kg/j est déterminé.

Facteur d’incertitude : un facteur de 10 a été appliqué pour tenir compte de la variabilité
au sein de la population humaine, un facteur de 3 pour I’extrapolation de données animales
vers I’homme, et un facteur de 10 pour I’utilisation d’un LOAEL et non d’un NOAEL.

Calcul : 0,005 mg/kg/j x 1/300 = 0,000016 mg/kg/j (arrondi a 2.10° mg/kg/j)

ATSDR (PCB, subchronique)

L’ATSDR propose un MRL de 0,03 pg/kg/j pour une exposition subchronique aux PCB
(2000).

Cette valeur a été établie a partir des études d’exposition postnatale de singe a un mélange
de congéneres de PCB représentant 80 % des congénéres présents dans le lait maternel des
femmes canadiennes (Rice, 1997, 1998 ; Rice et Hayward, 1999). Les singes males ont ét¢
exposés oralement a 0 ou 0,0075 mg/kg/j de la naissance jusqu’a I’age de 20 semaines. La
dose représente ’apport journalier moyen d’un enfant nourri avec du lait maternel
contenant 50 ppb de PCB (concentration maximale dans le lait maternel recommandée par
Sant¢ Canada). Un LOAEL de 0,0075 mg/kg/j a été déterminé pour la toxicité
neurocomportementale.

Facteurs d’incertitude : un facteur 300 a été appliqué. Un facteur 10 pour la variabilité¢ au
sein de la population humaine, un facteur 10 pour I’utilisation d’'un LOAEL et non d’un
NOAEL et un facteur 3 pour I’extrapolation de données animales a I’homme.

Calcul : 0,0075 mg/kg/j x 1/300 = 0,000025 mg/kg/j soit 0,025 pg/kg/jour (arrondi a
0,03 pg/kg/jour)
ATSDR (PCB, chronique)

L’ATSDR propose un MRL de 0,02 pg/kg/j pour une exposition chronique aux PCB
(2000).

Cette valeur a été établie a partir des deux études, Tryphonas et al., 1989, 1991a décrit ci-
dessus dans lesquelles un LOAEL de 0,005 mg/kg/j a été déterminé pour I’ Aroclor 1254.
La méme démarche que celle suivie par I’US EPA (IRIS) a été menée. Cependant, la VTR
calculée est proposée pour I’ensemble des PCB et non pour 1’ Aroclor 1254 seul.

Annexe 5 - 34/60



Facteur d’incertitude : un facteur de 300 a été appliqué. Un facteur de 10 pour tenir
compte de la variabilit¢ au sein de la population humaine, un facteur de 3 pour
I’extrapolation de données animales vers 1’homme, et un facteur de 10 pour I’utilisation
d’un LOAEL et non d’un NOAEL.

Calcul : 0,005 mg/kg/j x 1/300 = 0,000016 mg/kg/j (arrondi a 2.10° mg/kg/j)

OMS (PCB, chronique)
L’OMS propose une DJT de 0,02 pg/kg/j pour les PCB (2003).

Cette valeur établie pour les PCB a ¢été calculée a partir des mémes études critiques
retenues par ’US EPA (IRIS) pour établir la RfD pour I’Aroclor 1254 et par ’ATSDR.
Les mémes facteurs d’incertitude ont été appliqués.

Commentaires et choix des VTR

L°’US EPA (IRIS) a établi des RfD pour des Aroclors spécifiques (I’Aroclor 1016 et
I’Aroclor 1254). L’ATSDR et I’OMS ont établi des VTR pour I’ensemble des PCB. Les
VTR établies pour une exposition chronique aux PCB par I’ATSDR et par I’OMS sont
identiques a la RfD de 0,02 pg/kg/kg établie pour I’Aroclor 1254. Le raisonnement
scientifique et 1’étude critique retenue sont identiques. Ces VTR devraient donc étre
recommandées pour 1’ Aroclor 1254 et non pour I’ensemble des PCB. La seule VTR établie
a partir d’une étude critique dans laquelle les animaux ont été exposés a un mélange de
PCB est le MRL de 0,03 pg/kg/j proposé pour une exposition subchronique par I’ATSDR.
Pour I’ Aroclor 1016, il est conseillé de prendre en compte la RfD de 7.10” mg/kg/j établie
par I’'US EPA (IRIS) et pour I’ Aroclor 1254 de retenir la RfD de 2.10” mg/kg/j établie par
I’US EPA (IRIS). Pour I’ensemble des PCB, il est conseill¢ de retenir pour une exposition
subchronique le MRL de 0,03 pg/kg/jour établi par ’ATSDR. Pour une exposition
chronique, il est conseillé de prendre en compte les VTR ¢établies par ’ATSDR et par
I’OMS (VTR identiques), méme ci ces valeurs ont ¢t¢ établies a partir d’une étude menée
sur I’Aroclor 1254. Les deux organismes ont certainement estimés que la relation dose-
réponse des PCB était identique a celle de I’ Aroclor 1254.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L’ INHALATION

Présentation des VTR

qu stances Source V,01e o Valeur de référence A’nr.m.e i Etudes critiques

chimiques d’exposition révision

Aroclor 1254 Inhalation CTA =1 pg/m’ 2001 Non indiqué
*RIVM

PCB Inhalation CTA=0,5pg/m> 2001 Non indiqué

*Les valeurs du RIVM sont indiquées car ’'OMS, I’'US EPA (IRIS) et ’ATSDR ne
proposent pas de valeur.

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

RIVM (aroclor 1254)

Le RIVM propose une concentration acceptable dans I’air (CTA) de 1 pg/m’ pour
1I’Aroclor 1254 (Baars et al., 2001).
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Les informations concernant les risques aprés inhalation sont trés limitées. Pour des
expositions chroniques de divers animaux de laboratoires a 1’Aroclor 1254 (5 jours par
semaine, 7 heures par jour), un LOAEC de 1,5mg/m’ a été établi pour des effets
secondaires (diminution de poids corporel et atteinte hépatique), soit une valeur de
0,3 mg/m’ pour tenir compte d’une exposition continue (cité dans Baars et al., 2001).

Facteurs d’incertitude : un facteur de 300 est appliqué. Un facteur de 3 pour extrapoler ces
effets peu importants a un NOAEC et un facteur de 100 a été appliqué pour les variations
intra et inter especes.

Calcul : 0,3 mg/m’ x 1/300 = 0,001 mg/m” soit 1 pg/m’

RIVM (PCB)
Le RIVM propose une CTA de 0,5 pg/m’ pour les PCB (Baars et al., 2001).

L’exposition aux différents PCB a été évaluée par I'utilisation de 7 congéneres servant
d’indicateurs (PCB 28, 52, 101, 118, 138, 153, et 180). Ces 7 indicateurs représentent de
40 a 50 % en masse de I’ Aroclor 1254.

Ainsi, la CTA des PCB correspondent a 50 % de la TCA calculée pour 1’ Aroclor 1254.
Calcul : 1 pg/m’ x 1/2=0,5 pg/m’ (CTA)

Commentaires et choix des VTR

Les deux VTR proposées par le RIVM sont les seules disponibles pour les effets a seuil
induits apres inhalation de PCB. Une valeur a été établie pour 1’Aroclor 1254 et 1’autre
pour I’ensemble des PCB. Il est donc conseillé de prendre en compte ces valeurs en
fonction du type de substance considérée (Aroclor ou ensemble des PCB).

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Substances Voie o Année de Etudes
Source Valeur de référence

chimiques d’exposition révision  critiques

ERU, = 2,0 (mg/kg/j)
(risque et persistence €levés)

Norback et
. " 1 Weltman,
PCB USEPA  Orale I, = Lo gl 1997 1985 :
(risque et persistence faibles)
Brunner et
al., 1996

ERU, = 0,07 (mg/kg/j)
(risque et persistence les plus bas)

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

L’US EPA (IRIS) propose trois valeurs d’exces de risque unitaire (ERUo) de 2, 0,4 et 0,07
(mg/kg/j)" pour une exposition chronique aux PCB.

Ces valeurs ont été calculées a partir des données concernant 1’incidence des tumeurs
hépatiques chez des rats (Norback et Weltman, 1985 ; Brunner et al., 1996) en utilisant un
modele d’extrapolation multiétape quadratique linéaire.
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o

Aroclor 1260 1/85
25 0,35 10/49
50 0,72 11/45
100 1,52 24/50
Aroclor 1254 0 0 1/85
25 0,35 19/45
50 0,76 28/49
100 1,59 28/49
Aroclor 1242 0 0 1/85
50 0,75 11/49
100 1,53 15/45
Aroclor 1016 0 0 1/85
50 0,72 1/48
100 1,43 7/45
200 2,99 6/50

Les trois valeurs proposées pour la voie orale correspondent a différents scénarios

d’expositions :

- la valeur de 2,0 (mg/kg/j)" (« high risk and persistence ») est a utiliser quelle que soit
la voie d’exposition en cas d’exposition précoce (in utero ou dans l'enfance), et a été
obtenue a I’aide des données des Aroclors 1260 et 1254 ;

- la valeur de 0,4 (mg/kg/j)" («low riskand persistence ») est a utiliser en cas
d’ingestion de congénéres solubles dans 1’eau, d’inhalation ou d’exposition cutanée. Elle
a été obtenue a I’aide des données de I’ Aroclor 1242 ;

- la valeur de 0,07 (mg/kg/j)”’ (« lowest risk and persistence ») est a utiliser en cas
d’exposition a un mélange de PCB contenant moins de 0,5 % de congénéres a quatre
chlores ou plus. Elle a été obtenue a I’aide des données de 1’ Aroclor 1016.

Commentaires et choix des VTR

Les trois VTR proposées par I’'US EPA (IRIS) sont a retenir en fonction des scénarios
d’exposition. Si aucune donnée sur le scénario d’exposition n’est disponible, la valeur
moyenne de 0,4 (mg/kg/j)" sera retenue.
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VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L'INHALATION

Présentation des VTR

qu stances Source V’01e i Valeur de référence A’nr.m.e i Etudes critiques
chimiques d’exposition révision
Norback et Weltman,
PCB US EPA Inhalation ~ ERU;=0,1 (mg/m’)”’ | 1985 ; Brunner et al.,
1996

Analyses des raisonnements meneés par les organismes ayant établi les VTR

L’US EPA (IRIS) propose une valeur d’exces de risque unitaire par inhalation (ERU;) de
0,1 (mg/kg)”" pour une exposition chronique aux PCB

Cette valeur a été calculée a partir de 'ERU, de 0,4 (mg/kg/j)” .proposé par I'US EZPA
(IRIS) en 1997. La méthode utilisée n’a pas été spécifiée par ’'US EPA (IRIS).

Commentaires et choix des VTR

Cet ERUj; est le seul disponible pour les PCB. Il est donc conseillé de prendre en compte
cette valeur.

HAP

RAPPORT DE L'INERIS SUR LES HAP

Dans le rapport « Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAPs)» de I'INERIS
[Doornaert et Pichard, 2003], les différentes méthodes permettant d’évaluer le risque induit
par un mélange de HAP ont été abordées.

Dans ce rapport, il a été recommandé de privilégier I’approche par Facteur d’Equivalence
Toxique (FET) pour évaluer le risque cancérigéne des HAP. Aprés analyse des principales
tables de FET disponibles, la table établie par Nisbet et LaGoy [1992] a été conseillée.
Toutefois, certains points ont été discutés concernant le dibenzo[a,h]anthracéne et le
naphtaléne. L’INERIS a ensuite proposé une table de Nisbet et LaGoy [1992] modifiée.
Cette table est présentée page 40.

DISCUSSION SUR LE DIBENZO[A,H]ANTHRACENE ET SUR LE NAPHTALENE

Dibenzo[a,h]anthracéene

Afin d’¢établir le FET du dibenzo[a,h]anthracéne, Nisbet et LaGoy [1992] se sont basés sur
les études de Bryan et Shimkin, 1943 et de Pfeiffer, 1977. Or, dans ces études, les HAP ont
été injectés par voie sous-cutanée. De plus, 1’étude de Pfeiffer [1977] a mis en évidence
que le potentiel du dibenzo[a,h]anthracéne est 5 fois plus élevé que celui du
benzo[a]pyréne uniquement pour une dose testée (3,12 ug de benzo[a]pyreéne et 2,35 ug de
dibenzo[a,h]anthracene). Alors que pour les autres doses (6,25, 12,5, 25, 50 et 100 pour le
benzo[a]pyréne et 4,7, 9,3, 18,7, 37,5, 7 pour le dibenzo[a,h]anthracéne) les potentiels
cancérigenes des deux HAP sont identiques. Enfin, la seule étude réalisée apreés une
application cutanée (Wynder et Hoffmann, 1959) a montré que le potentiel du
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dibenzo[a,h]antraceéne était similaire a celui du benzo[a]pyréne. Il apparait alors préférable
d’attribuer au dibenzo[a,h]anthracéne un FET de 1 au lieu de 5.

Naphtaléne

Dans la table de Nisbet et LaGoy [1992], le naphtaléne a été considéré comme un composé
non cancérigene. De plus, il était classé dans le groupe 3 par 'IARC/CIRC, dans la classe
D par I’'US EPA (IRIS) et considéré comme non cancérigéne par ['union européenne. Or,
son classement pour son caractére cancérigéne a ét€¢ récemment révisé. Il a été classé en
classe C, en 1998 par I’'US EPA (IRIS) et dans le groupe 2B par 'TARC/CIRC en 2002. La
justification scientifique de ces classements a ét¢ examinée et ne nous apparait pas
¢vidente dans les documents publiés par I’'US EPA (IRIS) et 'IARC/CIRC. Le naphtaléne
est non génotoxique et induit par inhalation des tumeurs pulmonaires chez la souris. Le
mécanisme d’apparition de ces tumeurs est difficilement transposable a I’homme car le
métabolisme du naphtaléne dans les microsomes du foie est 10 a 100 fois moins important
chez I’homme que chez la souris. Le naphtaléne induit également par inhalation chez le rat
des neuroblastomes de 1’épithélium olfactif et des adénomes de la muqueuse nasale, mais
ces tumeurs ne sont pas transposables a ’homme (NTP, 2000). La faiblesse des ces
arguments nous amene a maintenir un FET de 0,001 pour le naphtaléne. Le FET de 0,001
attribué¢ aux HAPs considérés comme non cancérigénes est maintenu car certaines études
ont montré que ces HAP pourraient induire une activité¢ cancérigéne (US EPA (IRIS),
1991).

CHoIX DE VTR POUR LE BENZO[A]PYRENE

Dans le rapport « HAP », un choix de VTR a été également réalisé pour le benzo[a]pyréne
et pour les effets sans seuil. Les études critiques retenues et le raisonnement scientifique
mené par chaque organisme ont ét¢ analysés et commentés. Un choix a été fait pour
I’exposition par voie orale et par inhalation. L’explication de ce choix est détaillé dans le
rapport « HAP» et sera repris plus succinctement dans le chapitre intitulé
« Benzo[a]pyrene » de ce document.

Pour I’exposition par inhalation au benzo[a]pyréne, un ERU; de 8,7.107 (ng/m’)" a été
entre autre proposé¢ par 1I’OMS. Cette valeur n’est pas un ERU; spécifique du
benzo[a]pyréne. En effet, lors de I’élaboration de cette valeur, les effets liés a 1I’exposition
au mélange de HAP émis par la cokerie ont été attribués au seul benzo[a]pyréne retenu
alors comme indicateur. L’OMS parle d’un ERU; pour le benzo[a]pyréne considéré, dans
ce cas, comme un indicateur d’un mélange de HAP. Dans le rapport « HAP », P'INERIS
conseille d’utiliser les FET. Toutefois, pour 1’inhalation et dans le cas ou une analyse du
mélange de HAP a été réalisée et que le profil de ce mélange est similaire a celui de I’étude
critique retenue par I’OMS, il est plus approprié de retenir, sans application des FET, la
valeur de 8,7.10~ (ug/m’)" proposée par ’OMS. Cependant, ce cas est rarement rencontré
en raison de la forte variabilité de la composition des mélanges en HAP, méme issus
d’émissions de cokeries.
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Substances Nisbet et LaGoy, 1992 | Proposition INERIS
Acénaphtene 0,001 0,001
Acénaphthyléne 0,001 0,001
Anthracéne 0,01 0,01
Benz[a]anthracéne 0,1 0,1
Benzo[a]pyrene 1 1
Benzo[b]fluoranthéne 0,1 0,1
Benzo[g,h,i]peryléne 0,01 0,01
Benzo[k]fluornathéne 0,1 0,1
Chrysene 0,01 0,01
Coronéne 0,001 0,001
Cyclopenta[c,d]pyréne |0,1 0,1
Dibenz[a,c]anthracéne | 0,1 0,1
Dibenz[a,h]anthracéne |5 1
Fluoranthéne 0,001 0,001
Fluoréne 0,001 0,001
Indenol[1,2,3-cd]pyréne | 0,1 0,1
Naphtalene 0,001 0,001
Phénanthréne 0,001 0,001
Pyréne 0,001 0,001

Table des FET préconises par I’INERIS
Benzo[a]pyréne

Le choix des VTR pour le benzo[a]pyréne a été discuté dans le rapport de 'INERIS
intitulé « Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAPs) » [Doornaert et Pichard,
2003]. Les VTR proposées par les six organismes (OMS, ATSDR, US EPA (IRIS), RIVM,
Sant¢ Canada et OEHHA) ont été consultées. Un choix a été donné en fonction de la
pertinence scientifique de chaque VTR aprés avoir analysé 1’étude critique retenue et le
raisonnement mené par les organismes ayant €tabli les VTR. Le choix conseillé dans le
rapport « HAP » sera retenu et indiqué ci-dessous.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE
Aucune VTR n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L'INHALATION

Aucune VTR n’est disponible.
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VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Substances Voie Bz Année de .\
Valeur de référence Etudes critiques

. . Source s " .
chimiques d’exposition révision

Neal et Rigdon, 1967,

US EPA Orale ERU, = 7,3 (mg/kg/j)’ 1994  Rabsteinetal., 1973,
Brune et al., 1981
Benzo[alpyrene prvM  Orale CRowi= 5.10* mg/kg/j 2001 Kroese et al., 2001
OEHHA Orale ERU, = 12 (mg/kg/j)’ 2002 Il\lgegé LS

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

US EPA

L’US EPA (IRIS) a établi un ERU, de 7,3 (mg/kg/j)" pour une exposition chronique
(1994).

L’excés de risque unitaire vie entiére pour la voie orale proposé par I’'US EPA (IRIS) est
une moyenne géométrique qui a été calculée a partir de trois études expérimentales
pratiquées chez le rat et la souris (Neal et Rigdon, 1967, Rabstein et al., 1973, Brune et al.,
1981). Quatre modeles statistiques et mécanistiques différents ont été utilisés. Les types de
cancer pris en compte sont des papillomes a cellules squameuses et des carcinomes
épidermoides de 1’estomac pour les études réalisées chez la souris ainsi que des papillomes
et des carcinomes de 1’estomac, de la trachée et de 1’cesophage pour 1’étude réalisée chez le
rat.

I1 s’agit d’une valeur calculée pour laquelle 1’étendue des différentes extrapolations est de
4,54 11,7 (mg/kglj) ™.

RIVM

Le RIVM propose un CRyr de 5.107 mg/kg/j pour une exposition chronique (Baars et al.,
2001).

Cette concentration correspond a un excés de risque cancérogéne de 1.10™ pour une
exposition continue durant toute la vie. Elle est issue des données d'une étude
expérimentale par gavage chez le rat (0, 3, 10 et 30 mg/kg/j durant 2 ans, 5j/sem) (Kroese
et al., 2001). Une augmentation dose-dépendante de l'incidence de tumeurs a été observée
dans de nombreux organes et tissus, notamment le foie et l'estomac et également
I'cesophage, la peau, la glande mammaire, le canal auditif, la cavité orale, l'intestin gréle et
les reins. Les auteurs ont conclu a un excés de risque cancérigéne 1.10° vie entiére de
5 ng benzo[a]pyréne/kg/j, soit un ERU, de 0,2 (mg/kg/j)™.

Selon le RIVM, la fiabilité de cette valeur est élevée.
OEHHA
L’OEHHA a établi un ERU, de 12 (mg/kg/j)" pour une exposition chronique (2002).

Cette valeur est issue des données d'une étude de cancérogenese réalisée chez la souris,
exposée au benzo[a]pyréne via l'alimentation durant 4 a 6 mois, a des doses de 50 a 250
mg/kg de nourriture (ppm) (Neal and Rigdon, 1967). Les animaux ont développé des
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tumeurs gastriques (papillomes et carcinomes), des adénomes pulmonaires et des
leucémies.

Commentaires et choix des VTR

L'Agence Frangaise de Sécurité Sanitaire des Aliments (Afssa) a publié un avis le 29 juillet
2003 dans lequel les méthodes et le choix des études critiques retenues par 1’'US EPA
(IRIS) et par le RIVM pour I’établissement des ERU, ont été analysés. Aprés comparaison
des deux justifications scientifiques, I'Afssa a retenu la proposition du RIVM.

Selon I’ Afssa, la valeur proposée par le RIVM apparait actuellement la plus adaptée pour
une approche d’évaluation des risques liés aux HAP, car le calcul de cette valeur est basée
sur une dose expérimentale issue d’une étude récente (2001) et sur un modele simple
d’extrapolation aux faibles doses.

L’INERIS retient I’avis proposé¢ par I’ Afssa (2003) dont le raisonnement scientifique parait
fondé¢ et propose donc I’utilisation de la valeur établie par le RIVM, soit une DVS de 5
ng/kg p.c/j pour un excés de risque de cancer de 1 10, ce qui correspond a un ERU, de 0,2
(mg/kg/j)".

La valeur proposée par I’'US EPA (IRIS) n’a pas été retenue car il n’apparait pas cohérent
de réaliser une moyenne géométrique a partir de résultats disparates calculés en utilisant
des modeles mathématiques différents. De plus, les études prises en compte sont
relativement anciennes (entre 1967 et 1981).

Le ‘Slope factor’ proposé par ’OEHHA n’a pas été retenu par 'INERIS car cette valeur a
¢été ¢laborée a partir d’une étude relativement ancienne (Neal et Rigdon, 1967) et de qualité
moindre que celle prise en compte pour 1’¢élaboration de la DVS proposée par le RIVM. De
plus, I’é¢tude de Neal et Rigdon, 1967 n’a pas été réalisée sur deux ans.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L'INHALATION

Présentation des VTR

Substances Voie A Année de Etudes
.. , ... Valeur de référence . e e
chimiques d’exposition révision  critiques
OMS  Inhalation ERU,=87.107 (ug/m’)" 2000 %SSEPA’
. anté . _ 3 Thyssen et
Benzo[a]pyréne Canada Inhalation  CTgs= 1,6 mg/m 1993 al.. 1981
: _ 3 31 Thyssen et
OEHHA Inhalation = ERU;=1,1.10" (ug/m”) 2002 al. 1981

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

OMS
L’OMS propose un ERU; de 8,7.107 (ug/m’)™" pour une exposition chronique (2000).

Cette valeur a été établie a partir de données épidémiologiques chez des salariés travaillant
dans une cokerie (US EPA, 1984). Les effets liés a I’exposition au mélange de HAP émis
par la cokerie ont été attribués au seul benzo[a]pyréne retenu alors comme indicateur.
L’OMS parle donc d’ERU; pour le benzo[a]pyréne considéré, dans ce cas, comme un
indicateur d’un mélange de HAPs.
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L°’OMS a d’abord calculé, en utilisant un mod¢le linéaire multiétapes, un exceés de risque
individuel pour la vie entiére associé a une exposition continue a 1 pg/m’ de la fraction
soluble dans le benzeéne des particules présentes dans les émissions de fours a coke
(ancienne méthode de mesure globale des ‘goudrons’ dans les particules de cokeries).
Cette valeur a été estimée a 6,2.10” (ug/m’)’. En utilisant le benzo[a]pyréne comme
indicateur du mélange de HAP présent dans les émissions de fours a coke et en tenant
compte qu’il y a 0,71 % de benzo[a]pyrene dans la fraction soluble dans le benzene, un
ERU; pour le benzo[a]pyréne, considéré comme un indicateur des HAP présents dans 1’air,
a été estimé par 'O MS 4 8,7.10 % (ug/m’) ™.

I1 faut noter que cet ERU; a été établi a partir d’une étude dans laquelle les travailleurs ont
été exposés a un mélange de HAP et non a du benzo[a]pyréne. De plus, lors de
I’établissement de cet ERU;, seules les particules solubles dans le benzéne sont prises en
considération et I’hypothése selon laquelle 0,71 % de benzo[a]pyréne sont présents dans la
fraction soluble dans le benzéne conduit a une surestimation du potentiel cancérigene du
benzo[a]pyrene.

OEHHA
L’OEHHA a établi un ERU; de 1,1.107 (ug/m’)" pour une exposition chronique (2002).

Cette valeur a été établie a partir d’une étude de cancérogenese expérimentale chez le
hamster, exposé par inhalation au benzo[a]pyréne a des doses de 0, 2,2, 9,5 et 45,6 rng/m3
durant 96 semaines (7j/7, 4,5h/j pendant les 10 premiéres semaines puis 3h/j) (Thyssen et
al., 1981). L'incidence des tumeurs (type non spécifi¢) du tractus respiratoire supérieur
(cavités nasales, larynx et trachée) était de 0/27 pour les témoins, 0/27 pour 2,2 mg/m’,
9/26 (34,6 %) pour 9,5 mg/m’ et 13/25 (52 %) pour 45,6 mg/m’.

L'extrapolation des données expérimentales aux concentrations environnementales a été
réalisée en utilisant un modele multiétape linéarisé, en éliminant les données du groupe
exposé¢ a la plus forte concentration en raison d'une durée de vie trop faible (59 semaines
contre 96 semaines dans les autres groupes). En prenant un volume respiratoire de
0,063 m’/j et un poids corporel "standard" de 0,12 kg pour le hamster, on obtient une
valeur de risque de 0,43 (mg/kg/j)". En utilisant un facteur de correction de (70/0,1)"”,

cette valeur équivaut a un ERU; de 1,1.107 (ug/m’)" pour 'homme.

Santé Canada
Santé Canada a établi une CTj s provisoire de 1,6 mg/m3 (1993).

Cette valeur a été établie a partir d’une étude de cancérogenese expérimentale chez le
hamster, exposé par inhalation au benzo[a]pyréne a des doses de 0, 2,2, 9,5 et 45,6 rng/m3
durant 96 semaines (7j/7, 4,5h/j pendant les 10 premiéres semaines puis 3h/j) (Thyssen et
al., 1981). L'augmentation de l'incidence des tumeurs (type non spécifi¢) du tractus
respiratoire supérieur (cavités nasales, larynx et trachée) était de 0/27 pour les témoins,
0/27 pour 2,2 mg/m’, 9/26 pour 9,5 (34,6%) mg/m’ et 13/25 (52%) pour 45,6 mg/m’. Une
augmentation des néoplasmes (non spécifiés) a été également notée au niveau du pharynx
(0, 0, 23 et 56%), de l';esophage (0, 0, 0 et 8%) et de l'estomac (0, 0, 4 et 4%). Aucune
tumeur pulmonaire n'a été observée.

La CTy s a été estimée a l'aide d'un modele multiétape reprenant les données observées au
niveau du tractus respiratoire. Le groupe exposé a la plus forte dose n'a pas été pris en
compte en raison d'une durée de vie trop faible (59 semaines contre 96 semaines dans les
autres groupes).
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Comme toutes les valeurs établies par Santé Canada pour les effets sans seuil et selon
Sant¢ Canada lui méme, cette valeur ne peut étre prise en compte pour 1’évaluation de
risque car elle n’est pas exprimée en excés de risque unitaire, mais en quantité de
substances entrainant I’augmentation de 5 % de I’incidence de cancer.

Commentaires et choix des VTR

La VTR proposée par I’'US EPA (IRIS) n’est pas spécifique du benzo[a]pyrene, en effet,
cette valeur a été établie a partir d’une étude dans laquelle les travailleurs ont été exposés a
un mélange de HAP et non a du benzo[a]pyréne seul. Les effets liés a 1’exposition au
mélange de HAP émis par la cokerie ont été ensuite attribués au seul benzo[a]pyréne
retenu alors comme indicateur. Il n’est donc pas justifié de retenir cette valeur comme
ERU; de benzo[a]pyreéne. Il est conseillé de prendre en compte le seul Excés de Risque
Unitaire (ERU;) spécifique du benzo[a]pyréne, soit I’ERU; de 1,1.107 (ug/m’)" proposé
par ’TOEHHA.

Benzo[b]fluoranthéne

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Aucune valeur n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L’ INHALATION

Aucune valeur n’est disponible.
VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE
Présentation des VTR

Année de
révision

Substances chimiques  Source  Voie d’exposition Valeur de référence

RIVM  Orale CRom = 5.10° mg/kg/j 2001

Benzo[b]fluoranthéne ’
OEHHA Orale ERU, = 1,2 (mg/kg/j)” 2002

*Les valeurs du RIVM et de ’OEHHA sont indiquées car I’OMS, I’US EPA (IRIS) et
I’ATSDR ne proposent pas de valeur.

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

RIVM

Le RIVM propose une CRp de 5.107 mg/kg/jour pour une exposition chronique (Baars et
al., 2001).

Le RIVM a attribué un FET (facteur d’équivalence toxique) de 0,1 au
benzo[b]fluoranthéne et a appliqué a cette valeur la CRq de 5.10* mg/kg/j établi pour le
benzo[a]pyreéne par le RIVM en 2001.

Selon le RIVM, la fiabilité de cette valeur est élevée.
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OEHHA

L’OEHHA recommande un ERU, de 1,2 (mg/kg/j)" pour une exposition par voie orale
(2002).

Cette valeur dérive de I’exces de risque unitaire par voie orale du benzo[a]pyréne, qui est
de 12 (mg/kg/j)"' (voir le benzo[a]pyréne), sachant que le benzo[b]fluoranthéne a été
affecté d'un facteur d'équivalence toxique de 0,1.

Commentaires et choix des VTR

Dans le rapport INERIS intitulé “‘HAP’ il est conseillé, pour évaluer le risque cancérigéne
de chaque HAP, de prendre en compte les facteurs d’équivalence toxique (FET) indiqués
dans la table de Nisbet et LaGoy, 1992 modifiée (voir chapitre ‘HAP’) et de leurs
appliquer les exces de risque unitaire du benzo[a]pyréne. Pour la voie orale, il est conseillé
de retenir la CRor de 5.10™* mg/kg/j établi par le RIVM pour le benzo[a]pyréne. Dans la
table de Nisbet et LaGoy, 1992 modifice, un FET de 0,1 est attribu¢ au
benzo[b]fluoranthéne. Ainsi, une valeur de 5.10° mg/kg/j peut étre calculée pour le
benzo[b]fluoranthéne. Cette valeur correspond a la CRy, de 5.10° mg/kg/jour
recommandée par le RIVM.

VTR SANS SEUIL ET POUR L’INHALATION

Présentation des VTR

Année de
révision

Substances chimiques Source Voie d’exposition Valeur de référence

Benzo[b]fluoranthéne *OEHHA Inhalation ERU; =1,1.10* (ug/m*)" 2002

* La valeur de ’OEHHA est indiquée car ’OMS, I’'US EPA (IRIS) et ’ATSDR ne
proposent pas de valeur.

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR
L’OEHHA propose un ERU; de 1,1.10™* (ng/m®)" pour une exposition chronique (2002).

Cette valeur dérive de I’exces de risque unitaire du benzo[a]pyréne par inhalation, qui est
de 1,1.107 (ug/m3 ', sachant que le benzo[b]fluoranthéne a été affecté d'un facteur
d'équivalence toxique de 0,1.

Commentaire et choix des VTR

Le méme raisonnement que pour la voie orale est appliqué. Dans la table de Nisbet et
LaGoy, 1992 modifiée, un FET de 0,1 a été attribu¢ au benzo[b]fluoranthéne. De plus,
dans le rapport ‘HAP’, il est conseillé de retenir pour une exposition par inhalation au
benzo[a]pyréne I’ERU; de 1,1.107 (ug/m®)" établi par PTOEHHA. Ainsi une valeur de
1,1.10* (ug/m’)"' peut étre calculée pour le benzo[b]fluoranthéne. Cette valeur est
identique a I’ERU; proposé par L’OEHHA pour le benzo[b]fluoranthéne.

Annexe 5 - 45/60



Fluoranthene

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Substances chimiques  Source V,Ole i Valeur de référence A’nr.le.e i Et.u .des
d’exposition revision  critiques
ATSDR  Orale MRL =04 mgkej 1995  LUSEPA
(subchronique) 1988¢
Benzo[b]fluoranthéne 5 : .
US EPA  Orale RfD —'4.10 mg/kg/j 1993 I’US EPA
(chronique) 1988c¢

Analyses des raisonnements meneés par les organismes ayant établi les VTR

ATSDR
L’ATSDR a établi un MRL de 0,4 mg/kg/j pour une exposition subchronique.

Cette valeur a été établie a partir de I’étude de I’'US EPA (1988c), dans laquelle 4 groupes
de souris CD-1 (20 souris par lot et par sexe) ont été exposés par voie orale (gavage) a 0,
125, 250 ou 500 mg/kg/j de fluoranthéne pendant 90 jours. Le poids des souris, la
consommation de nourriture, la mortalité, le poids des organes et les parameétres
hématologiques ont été étudiés. Des analyses histopathologiques des organes cibles du
fluoranthéne ont été également réalisées. A partir de cette étude, un NOAEL de 125
mg/kg/j et un LOAEL de 250 mg/kg/j ont été calculés pour une augmentation significative
du taux de la GGT et une augmentation du poids relatif et absolu du foie associés a des
1ésions histologiques.

Pour établir le MRL, I’ATSDR retient un LOAEL de 125 mg/kg/j car une néphropathie,
une augmentation de la salivation et une augmentation du taux des enzymes hépatiques ont
¢té observées a cette dose. Dans son étude, I’'US EPA précise que ces signes ne sont pas
statistiquement significatifs dans le groupe exposé a 125 mg/kg/j de fluoranthéne et qu’ils
ne sont pas considérés comme néfastes.

Facteurs d’incertitude : un facteur d’incertitude de 300 a été appliqué au LOAEL de 125
mg/kg/j. Un facteur 3 pour I'utilisation d’un LOAEL, un facteur 10 pour la transposition de
I’animal a ’homme et un facteur 10 pour la variabilité au sein de la population humaine.

Calcul : 125 mg/kg/j x 1/300 = 0,41 mg/kg/j
US EPA
L’US EPA (IRIS) a établi une RfD de 4.10 mg/kg/j pour une exposition chronique

Cette valeur a été¢ également établie a partir de 1’étude de I’'US EPA, 1988c, dans laquelle
les souris males et femelles ont été exposées par gavage a 0, 125, 250 ou a 500 mg/kg/j de
fluoranthéne pendant 90 jours. Sur la base de cette étude, I’'US EPA (IRIS) retient un
NOAEL de 125 mg/kg/j pour une augmentation significative du taux de la GGT et une
augmentation du poids relatif et absolu du foie associées a des Iésions histologiques du
foie.

Facteurs d’incertitude : un facteur d’incertitude de 3 000 est appliqué. Un facteur 10 pour
la transposition de I’animal & I’homme, un facteur 10 pour la variabilité au sein de la
population humaine, et un facteur 30 pour I’utilisation d’une étude subchronique et pour le
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manque de données concernant la reproduction et le développement et concernant la
toxicologie chez une seconde espece.

Calcul : 125 mg/kg/j x 1/3 000 = 3,75 x 107 mg/kg/j (arrondi a 4.107%)

Commentaires et choix des VTR

Les deux VTR disponibles, celle de I’ATSDR (0,4 mg/kg/j) et celle de I’'US EPA (IRIS)
(4.10 mg/kg/j) ont été établies a partir de la méme étude critique et le méme raisonnement
a ¢ét¢ mené. Par contre, elles sont proposées respectivement pour une exposition
subchronique et une exposition chronique. Il est donc conseillé de prendre en compte ces
valeurs en adéquation avec la durée d’exposition.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR L'INHALATION

Aucune valeur n’est disponible.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Source Voie d’exposition Valeur de référence Année de révision

*RIVM Orale CRors = 5.107 mg/kg/j 2001

* La valeur du RIVM est indiquée car I’OMS, I’US EPA (IRIS) et ’ATSDR ne proposent
pas de valeur.

Analyses des raisonnements menés par les organismes ayant établi les VTR

Le RIVM propose une CRyr de 5.107 mg/kg/j pour une exposition chronique (Baars et al.,
2001).

Cette concentration correspond & un excés de risque cancérogéne de 1.10% pour une
exposition continue durant toute la vie. Elle a été calculée en prenant en compte un FET de
0,01 pour le fluoranthéne et la CRyq de 5.10™* mg/kg/j établie par le RIVM pour le
benzo[a]pyreéne.

Selon le RIVM, la fiabilité de cette valeur est ¢levée.

Commentaires et choix des VTR

Dans le rapport INERIS intitulé “‘HAP’ il est conseillé, pour évaluer le risque cancérigéne
des HAP de prendre en compte les FET présentés dans la table de Nisbet et LaGoy, 1992
modifiée (voir chapitre "HAP’) et de leurs appliquer les exceés de risque unitaire du
benzo[a]pyréne. Pour la voie orale, il est conseillé d’utiliser la CRor de 5.107 mg/kg/j
établi par le RIVM. Dans la table de Nisbet et LaGoy, 1992 modifiée, le FET attribué¢ au
fluoranthéne est de 0,001. Ainsi une valeur de 5.107 mg/kg/j peut étre déterminée pour le
fluoranthéne. Cette valeur différe de celle proposée par le RIVM car le FET attribué au
fluoranthéne par le RIVM est de 0,01 et celui attribué dans la table de Nisbet et LaGoy,
1992 modifiée est de 0,001.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR L'INHALATION

Aucune VTR n’est disponible.
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DEHP : phtalate de di(2-éthylhexyle) (CAS 117-81-7)

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Source Voie Valeur de référence année de  Effet ou organe Etudes
d’exposition révision  critique
US EPA  orale RfD=2.10-2 mg/kg/j 1987 foie Carpenter et al.,
1953
OMS orale TDI=2,5.10-2 mg/kg/j 2003 foie
ATSDR  orale MLR=6.10-2 mg/kg/j 2002 testicules David et al., 2000
RIVM orale TDI=4.10-3 mg/kg/j 2000 testicules Poon et al., 1997
Health orale TDI=4,4.10-2 mg/kg/j 1992 toxicité pour la Wolkowski-Tyl et
Canada mere et le feetus al., 1984
US EPA
L’US-EPA propose une RfD de 2.10% mg/kg/j pour une exposition chronique par voie
orale.

Cette valeur est issue d’une étude chez 1’animal (guinea pigs) de Carpenter et al. (1953).
Cette RfD a été établie a partir d’un LOAEL de 19 mg/kg/j vis-a-vis de I’augmentation du
poids relatif du foie des porcs.

Les facteurs d’incertitude suivants ont ét¢ appliqués :

- 10 pour I’extrapolation de données animales a humaines,

- 10 pour prendre en compte la variabilité des sensibilités au sein de 1’espéce humaine ;

- 10 pour prendre en compte le fait que la durée de 1’exposition des animaux était
comprise entre une exposition sub-chronique et une exposition vie enticre et que la
VTR est dérivée d’un LOAEL (et non un NOAEL) mais relatif a des effets minimes.

L’US EPA attribue un niveau de confiance moyen a cette RfD.

OMS
L’OMS propose une TDI de 2,5.10 mg/kg/j pour une exposition chronique par voie orale.

Cette dose journalicre tolérable proposée par I’OMS a été établie sur la base d’une étude
réalisée chez le rat, dans laquelle un NOAEL de 2,5mg/kg a été déterminé vis-a-vis
d’effets critiques relatifs au foie. Afin de prendre en compte la variabilité inter- et intra-
spécifique, un facteur d’incertitude de 100 a été appliqué a ce NOAEL pour obtenir une
dose journaliere tolérable.

ATSDR

L’ATSDR propose un MLR de 6.107 mg/kg/j pour une exposition chronique par voie
orale.

Cette valeur est issue d’une étude expérimentale menée chez le rat pendant 104 semaines
(David et al., 2000). Un NOAEL de 5,8 mg/kg/j a été déterminé pour les pathologies
testiculaires chez le rat male. Le MLR a été dérivé en divisant le NOAEL pour les effets
testiculaires par un facteur d’incertitude de 100 (10 pour I’extrapolation de I’homme a
I’animal et 10 pour la variabilité au sein de I’espéce humaine).
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RIVM
Le RIVM propose une TDI de 4.10~ mg/kg/j pour une exposition chronique par voie orale.

Cette valeur repose sur une ¢tude menée chez la souris par Poon et al. (1997), dans laquelle
un NOAEL de 3,7mg/kg/j a été déterminé pour les effets testiculaires. La durée de
I’expérimentation était de 13 semaines. A cette valeur, des facteurs d’incertitude de 10 et
de 100 ont été appliqués pour prendre en compte respectivement I’extrapolation de la durée
de I’expérimentation a une exposition chronique et les variations inter- et intra-spécifiques.

Santé Canada

Healh Canada propose un TDI de 4,4.10 mg/kg/j pour une exposition chronique par voie
orale. Un NOAEL de 44 mg/kg/j a été déterminé vis-a-vis des effets foetotoxiques et
toxiques pour la meére a partir d’'une étude expérimentale menée chez la souris
(Wolkowski-Tyl et al., 1984). A partir de ce NOAEL, le TDI proposé¢ a été obtenu en
appliquant un facteur d’incertitude de 1000: 100 pour la variabilité inter- et intra-
spécifique, et 10 pour prendre en compte les effets teratogéniques potentiels du DEHP.

Choix de la VTR

L’ensemble des VTR proposées sont issues d’études chez 1’animal et sont dérivées sans
prise en compte de différences toxico-cinétiques entre l’espeéce animale étudiée et
I’homme. A I’exception de la valeur du RIVM, I’ensemble des VTR proposées sont du
méme ordre de grandeur. Les VTR proposées par I’'US EPA, ’OMS et ’ATSDR sont
consultées en priorit¢ en raison de la renommée et la fiabilit¢ des organismes les
fournissant. Bien que la VIR de I'US EPA soit déduite d’un LOAEL (et non d’un
NOAEL) et qu’elle ait été établie par une étude plus ancienne que les deux autres, c’est
cette derniére qui sera retenue dans le cadre de 1 présente évaluation car il s’agit de la
valeur la plus conservatoire pour 1 santé.

VTR POUR LES EFFETS A SEUIL ET POUR LA VOIE INHALATION
Aucune VTR n’est disponible pour les effets a seuils parla voie d’exposition faisant

intervenir 1’inhalation.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE ORALE

Présentation des VTR

Source Voie Valeur de référence année de Effet ou organe Etudes
d’exposition révision  critique
US EPA  orale ERU=1,4.10-2 (mg/kg/j)" 1988 foie NTP, 1982
OEHHA  orale SF=8,4.10-3 (mg/kg/j)" 2003 foie NTP, 1982
US EPA

L’US EPA propose un ERU de 1,4.107 (mg/kg/j)" pour une exposition par voie orale.
Cette valeur est dérivée d’une étude expérimentale menée chez le rat et la souris (NTP,
1982), dans laquelle une augmentation significative du nombre de tumeurs du foie a été
observée suite a I’exposition des animaux au DEPH par voie orale. Cet ERU a été
déterminé a partir de la relation dose-réponse concernant la souris male. Le modele
d’extrapolation des fortes doses vers les faibles doses est un modele multi-étapes linéarisé.
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OEHHA

L’OEHHA propose un ERU de 8,4.10° (mg/kg/j)" pour une exposition par voie orale,
reposant sur 1I’étude NTP, 1982 ayant également servi de base a la VTR proposée par ’'US
EPA.

Choix de la VTR

Les deux VTR proposées par I’'US EPA et TOEHHA sont issue de la méme étude. La VTR
de I’'US EPA est plus conservatoire que la VTR proposée par ’TOEHHA. C’est donc cette
valeur qu’il est proposé¢ de retenir.

VTR POUR LES EFFETS SANS SEUIL ET POUR LA VOIE INHALATION

Présentation des VTR

Source Voie Valeur de référence année de  Effet ou organe Etudes

d’exposition révision  critique

OEHHA inhalation URF=2,4.10-6 (ug/m3)" 2003 foie NTP, 1982

L’OEHHA propose un ERU de 2.4.10° (ug/m3) ™ pour la voie d’exposition par inhalation.
Cette valeur est issue de la dérivation voie a voie de la VTR proposée par ce méme
organisme pour la voie orale alors que le caractére cancérogéne du DEHP par voie
inhalation n’est pas prouvé.

Choix de la VTR

Puisque la VTR proposée par ’OEHHA pour la voie orale n’a pas été retenue, il ne peut
étre envisagé de retenir une dérivation de cette valeur pour la voie inhalation. De plus,
puisque les effets cancérogenes du DEHP par cette voie ne sont pas prouvés, aucune VTR
n’est retenue.
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ANNEXE 6 :

CALCUL DE RELATIONS DOSE-REPONSE EN
L’ABSENCE DE VTR

METHODES DE CALCULS

En I’absence de valeur toxicologique de référence alors que 1’indentification des dangers
met en évidence des effets, I’approche en vigueur a I'INERIS consiste a estimer ces
valeurs selon les méthodes décrites ci-apres :

- en priorité par dérivation d’une valeur subchronique, si elle existe pour la substance et
pour la voie considérée, en appliquant un facteur de sécurité de 10 en raison du temps
d’exposition non adapté de la valeur subchronique ;

- a défaut, par dérivation voie a voie entre les voies orale et inhalation lorsque des effets
adverses communs a ces deux voies sont connus, selon les relations :

CT xV x1i=DJTo xm % 10 ERUi x m x to = ERUo X 11 x V
ou m est la masse corporelle et V le volume d’air inhalé par jour (les valeurs moyennes
retenues sont précisées dans le tableau 10 du rapport), et ou to et ti sont respectivement
les taux d’absorption par voie orale et par voie inhalation. Si ces valeurs ne sont pas

connues, elles sont prises par défaut égale a 1. Les valeurs de to et de ti sont récapitulées
dans le tableau de la page suivante.

Les valeurs calculées par dérivation ne sont pas considérées comme des valeurs
toxicologiques de référence, dans la mesure ou les instituts spécialisés dans 1’établissement
de telles VIR n’ont pas souhaité recourir par eux-mémes a de telles dérivations.
Néanmoins, ces estimations sont réalisées dans 1’objectif de rester conservatoire en
proposant une valeur, la plus pertinente possible compte tenu des informations disponibles,
pour les voies d’exposition considérées en 1’absence de VTR.

Pour ce qui est de la voie par contact cutané, il est proposé de ne pas calculer de relations
dose-réponse dérivées des VTR existantes pour la voie orale. En conséquence, on calculera
des doses journalieéres d’exposition par la voie contact cutané qui correspondront a des
doses administrées (en divisant la dose journaliere absorbée par le taux d’absorption par
voie orale). Ces doses administrées seront donc directement comparables aux VTR
existantes pour la voie orale.
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cd | o Cu Hg ' Hg Ni Se b 7n | dioxines | PCB* fluoranthéne Benzo [b‘] - B[a]P DEHP
orga | inorg fluoranthéne
0,7 5 20 80 nd nd 20 50 100
) b
T (%) >0 0,5 15 % 15 adulte | enfant 8,0 20 (adulte) | (enfant)
7 (%) 100 30 nd | nd 85 35 30 nd nd 80 nd nd nd nd nd

nd : non déterminé (dans ce cas la valeur, si elle est nécessaire, est prise égale a 100%)

* PCB 28, 52, 101, 118, 138, 1523 et 180
Taux d’absorption par voies orale, inhalation et cutanée des différentes substances considérées.
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RELATIONS DOSE-REPONSE CALCULEES POUR LES EFFETS A SEUIL

Concernant les effets a seuil par voie orale, aucune relation dose-réponse n’a besoin d’étre
calculée car des VTR existent pour toutes les substances prises en compte présentant des
dangers potentiels par cette voie.

Pour ce qui est des effets a seuil par voie inhalation, des relations dose-réponse sont
susceptibles d’étre calculées pour trois substances : le zinc, les dioxines et le fluoranthéne.
Cependant, pour le zinc et le fluoranthéne, aucune dérivation voie a voie ne sera effectuée
dans la mesure ou aucun effet adverse commun n’a ét¢ mis en évidence entre les voies
orale et inhalation. En revanche, une concentration tolérable peut étre calculée pour les
dioxines pour leurs effets sur la reproduction.

Cible Voie inhalation CT;(mg/m®)
Adultes 3,2.107
Enfants 1,8.10”

CT : concentration tolérable

Relations dose-réponse calculées par dérivation voie a voie pour les effets a seuil par voie
inhalation des dioxines.

RELATIONS DOSE REPONSE CALCULEES POUR LES EFFETS SANS SEUIL

Concernant les effets sans seuil par voie orale, des relations dose-réponse sont susceptibles
d’étre calculées pour deux substances : le cadmium et le nickel. Aucune dérivation voie a
voie ne sera cependant effectuée dans la mesure ou aucun effet adverse commun n’a été
mis en évidence entre les voies orale et inhalation.

Pour ce qui est des effets sans seuil par voie inhalation, une relation dose-réponse est
susceptible d’étre calculée pour une substance : les PCB. Une dérivation voie a voie, a
partir de la voie orale, a été effectuée puisqu’il existe au moins un effet cancérigéne
commun sur le foie. Les résultats de cette dérivation pour les PCB sont donnés dans le
tableau suivant.

Cible Voie inhalation ERUi(mg/m®)*
Adultes 0,114
Enfants 1,013

ERUi : exces de risque unitaire par voie inhalation

Relations dose-réponse calculées par dérivation voie a voie pour les effets sans seuil par
voie inhalation des PCB.
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ANNEXE 7 :
VALEURS DES TAUX D’ABSORPTION DERMIQUE

Des valeurs de taux d’absorption dermique sont proposées par I’US EPA (2004), pour les
PCB et les HAP. Une valeur de 0,001 j' est également proposée pour le cadmium sur la
base d’une ¢étude plus ancienne (US EPA, 1992). Il convient de noter que cette étude
proposait une gamme de valeurs variant de 0,001 j' a 0,01 j”'. L’US EPA n’a donc pas
retenu, et sans le justifier, la valeur la plus pénalisante de cette gamme. C’est pourquoi la
valeur de 0,01 ' est utilisée pour le cadmium.

Pour les autres substances, I’'US EPA (2004) recommande de ne pas utiliser de valeurs par
défaut compte tenu de la forte incertitude entourant ces valeurs. Cependant, par prudence
scientifique, I’exposition a ces substances par contact cutané a tout de méme été quantifice.
Ce choix rejoint la position de la région 04 de I’'US EPA qui recommande de prendre une
valeur par défaut de 0,001 j' pour les substances inorganiques, et de 0,01 i pour les
substances organiques (US EPA, 2000).

Taux d’absorption dermique (par 24 h) Source
cadmium 0,01 US EPA, 1992
chrome 0,001
cuivre 0,001
mercure inorganique 0,001 Valeur par défaut
mercure organique 0,01 en |’absence de
nickel 0,001 bibnggﬁgﬁques
plomb 0,001 pour ces ¢éléments
sélénium 0,001 US EPA, 2000
zinc 0,001
DEHP 0,01
dioxines 0,03
PCB * 0,14
fluoranthéne 0,13
US EPA, 2004
benzo[b]fluoranthéne 0,13
benzo[a]pyréne 0,13
HAP européens™* 0,13

* PCB 28, 52, 101, 118, 138, 1523 et 180 ; ** acénaphteéne, phénanthréne, fluoréne, fluoranthéne, pyréne,
benzo(bjk)fluoranthéne, benzo(a)pyréne

Valeurs des taux d’absorption dermique pour les différentes substances chimiques retenues
pour la quantification des risques.
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ANNEXE 8 :

SELECTION DES FACTEURS DE
BIOCONCENTRATION DANS LES VEGETAUX

Méthode de sélection des facteurs de bioconcentration

Afin de mener a bien la sélection, les études retenues devront mentionner notamment :

- pour les sols : leurs propriétés pédologiques (texture, pH, teneur en mati¢re organique...)
ainsi que les teneurs en contaminants dans les sols avant et aprés épandage des boues ;

- pour les boues : les quantités de boues épandues et leurs teneurs en contaminants ;

- pour les végétaux : le type de végétal considéré et le stade de maturité auquel le végétal
aura €été récolté.

De fagon générale, les études sélectionnées auront été réalisées, dans la mesure du possible
dans des conditions proches de celles considérées pour la quantification du risque. Les
critéres de sélection peuvent, par exemple, porter sur les systémes expérimentaux mis en
ceuvre dans 1’étude, les propriétés pédologiques des sols utilisés, les apports de boue
effectués ou les végétaux étudiés :

- concernant les moyens expérimentaux mis en ceuvre, les études de plein champ ou en
lysimétres seront préférées a des études en vase de végétation ou en conditions
hydroponiques (végétal cultivé dans une solution de sol) ;

- concernant les propriétés pédologiques des sols mentionnés dans les études sélectionnées,
elles devront se rapprocher de celles des sols considérés dans le cadre de 1’évaluation du
risque ;

- concernant les boues, les quantités apportées au sol devront étre inférieures ou €gales aux
valeurs maximales prescrites par la réglementation ;

- concernant les végétaux, ils auront été récoltés au stade de maturité auquel ils sont
consommes.

Par rapport a ’ensemble des valeurs de BCF disponibles pour une substance chimique et
un végétal donnés, il est possible dans un premier temps de restreindre la gamme des
valeurs considérées comme pertinentes en sélectionnant celles issues d’études pour
lesquelles les conditions expérimentales (nature du sol, pratiques d’épandage...) sont les
plus proches des conditions réelles observées sur le terrain.

Selon une approche conservatoire, les valeurs les plus pénalisantes parmi cette gamme de
valeurs considérées comme pertinentes seront considérées en premier lieu. Par la suite, et
si nécessaire, une valeur plus adaptée, toujours choisie dans cette gamme de valeurs
considérées comme pertinentes, pourra étre utilisée dans 1’étape d’analyse des incertitudes.
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Sélection des facteurs de bioconcentration pour les cultures
agricoles

BEttEraVe SUCTICTE .....oiueiiieiiieiieiiieiee ettt sttt ettt s 2
IMLATS .ttt ettt et et e et e et eeareas 5
(010] V4 OO OO USSP U PR RPRORRI 7
Bl et ettt ettt et e te et e enteeneeneenne e 9
O ettt ettt e ettt e ettt e sttt e e et e e ettt e ettt e ettt e s bt e e s b teeebeeeeabeeeenbeeennee 12
TOUIMESOL ...ttt ettt ettt e be e st ebee st e 14
POMME € tRITE .....euiiieiieiieeieeteee ettt st s 15
Prairi€ / fOUITAZE ....eeeeevieeiie ettt ettt e e e e e bae e s reeesabeeeenseeennns 17
RAY @rass 1tAl1OT......eieiieiiiiiieciie ettt ettt et 18
CRICOTER ...ttt ettt ettt et sat e e bt e s bt e et e saee e 20

BETTERAVE SUCRIERE

Les deux sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en matic¢res organiques de
2,1 %. Les teneurs en ETM dans les deux sols étudiés différent : dans un cas, il s’agit des
teneurs médianes rencontrées dans les sols agricoles francais ; dans I’autre cas, il s’agit des
teneurs limites réglementaires dans les sols de ’arrété du 8 janvier 1998

Etudes disponibles sur les éléments traces métalliques

Pour I’ensemble des éléments traces métalliques considérés dans le cadre de la présente
¢tude, deux ¢études proposent des valeurs de BCF pour la partie racinaire de la betterave
sucriere cultivée sur des parcelles amendées par des boues : John et Van Laerhoven (1976)
et Colombé¢ (1999).

L’étude de John and Van Laerhoven (1976) concerne des sols limoneux ayant un pH
compris entre 5,6 et 6,5 et une teneur en maticres organiques de 3,9%. L’étude de Colombé
(1999) est relative a des sols limoneux, voire argilo-limoneux, ayant un pH compris entre
7,3 et 8,0 et une teneur en matiéres organiques comprise entre 1,3 et 4,0%. Les valeurs
proposées par Colombé (1999) seront donc privilégiées dans la mesure ou les sols sur
lesquels elles ont été déterminées sont les plus proches du sol amendé destiné a la culture
de la betterave sucriere.

Cadmium

Les concentrations en cadmium dans les sols étudiés par Colombé (1999) varient entre
0,33 et 0,41 mg/kg pour cinq d’entre eux et entre 8,39 et 9,62 mg/kg pour deux autres. La
premiére série de sols est privilégiée dans la mesure ou la concentration en cadmium dans
les sols considérés dans le cadre de la présente étude est de 0,3 mg/kg (sol agricole moyen)
et de 2 mg/kg (arrété du 8 janvier 1998).
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Pour ces cinq sols, les BCF proposés varient de 0,354 a 1,561 (les valeurs proposées pour
les deux autres sols varient de 0,148 a 0,290). La valeur la plus pénalisante de 1,561 est
retenue pour la présente étude.

Il convient de noter que les valeurs de BCF proposées par John et Van Laerhoven (1976)
varient de 0,63 a 3,43 pour des gammes de concentrations en cadmium dans le sol de 0,3 a
1,6 mg/kg. Ces valeurs de BCF sont du méme ordre de grandeur que celles proposées par
Colombé¢ (1999). 11 y a ici cohérence de 1’ensemble des données disponibles. Méme si la
valeur de BCF de 3,43 est la plus pénalisante dans 1’absolu, elle ne sera pas retenue car
Colombé¢ (1999) propose des conditions d’étude plus spécifiques.

Chrome

Les concentrations en chrome dans les sols étudiés par Colomb¢ (1999) varient entre 43,8
et 55,8 mg/kg, par rapport a des concentrations en chrome dans les sols considérés dans le
cadre de la présente ¢tude de 37,6 mg/kg dans le cas des sols agricoles francgais moyens et
de 150 mg/kg dans le cas des seuils réglementaires sur les sols de ’arrété du 8 janvier
1998.

Pour I’ensemble de ces sols, les BCF proposés varient de 0,009 a 0,012. La valeur la plus
pénalisante de 0,012 est retenue pour la présente étude.

John et Van Laerhoven (1976) ne proposent pas de valeurs de BCF pour le chrome.

Cuivre

Les concentrations en cuivre dans les sols étudiés par Colombé (1999) varient entre 19,2 et
26,4 mg/kg, par rapport a des concentrations en cuivre dans les sols considérés dans le
cadre de la présente étude de 13,8 mg/kg (sol agricole moyen) et 100 mg/kg (arrété du 8
janvier 1998).

Pour I’ensemble de ces sols, les BCF proposés varient de 0,182 a 0,301. La valeur la plus
pénalisante de 0,301 est retenue pour la présente étude.

John et Van Laerhoven (1976) proposent deux valeurs de BCF pour le cuivre, 0,349 et
0,426, pour des concentrations en cuivre dans le sol comprises entre 30,5 et 33,5 mg/kg.
Ces valeurs de BCF sont du méme ordre de grandeur que celles proposées par Colombé
(1999). 11 y a ici cohérence de I’ensemble des données disponibles. Méme si la valeur de
BCF de 0,426 est la plus pénalisante dans 1’absolue, elle ne sera pas retenue car Colombé
(1999) propose des conditions d’étude plus spécifiques.

Mercure

Les concentrations en mercure dans les sols étudiés par Colombé (1999) varient entre 0,28
et 0,40 mg/kg, par rapport a des concentrations en mercure dans les sols considérés dans le
cadre de la présente étude de 0,05 mg/kg (sol agricole moyen) et de 1 mg/kg (arrété du 8
janvier 1998).

Pour I’ensemble de ces sols, les BCF proposés varient de 0,053 a 3,677. La valeur la plus
pénalisante de 3,677 est retenue pour la présente étude.

John et Van Laerhoven (1976) ne proposent pas de valeurs de BCF pour le mercure.
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Nickel

Les concentrations en nickel dans les sols étudiés par Colombé (1999) varient entre 19,2 et
23,7 mg/kg, par rapport a des concentrations en nickel dans les sols considérés dans le
cadre de la présente ¢tude de 20,4 mg/kg (sol agricole moyen) et de 50 mg/kg (arrété du 8
janvier 1998).

Pour I’ensemble de ces sols, les BCF proposés varient de 0,044 a 0,065. La valeur la plus
pénalisante de 0,065 est retenue pour la présente étude.

John and Van Laerhoven (1976) proposent deux valeurs de BCF pour le nickel, 1,333 et
1,339, pour des concentrations en nickel dans le sol comprises entre 5,6 et 6,3 mg/kg. Ces
valeurs de BCF ne sont pas du méme ordre de grandeur que celles proposées par Colombé
(1999). 11 n’y a pas convergence de 1’ensemble des données disponibles. Les valeurs
proposées par Colombé (1999) sont néanmoins retenues du fait des conditions d’étude plus
spécifiques.

Plomb

Les concentrations en plomb dans les sols étudiés par Colombé (1999) varient entre 20,8 et
27,0 mg/kg pour cinq d’entre eux et entre 433,3 et 530,1 mg/kg pour deux autres. La
premiére série de sols est privilégiée dans la mesure ou les concentrations en plomb dans
les sols considérés dans le cadre de la présente étude sont de 25,6 mg/kg (sol agricole
moyen) et de 100 mg/kg (arrété du 8§ janvier 1998).

Pour ces cinq sols, les BCF proposés varient de 0,015 a 0,046 (les valeurs proposées pour
les deux autres sols varient de 0,008 a 0,012). La valeur la plus pénalisante de 0,046 est
retenue pour la présente étude.

Il convient de noter que John and Van Laerhoven (1976) proposent deux valeurs de BCF
pour le plomb, 0,463 et 0,616, pour des concentrations en plomb dans le sol comprises
entre 24,2 et 25,3 mg/kg. Ces valeurs de BCF ne sont pas du méme ordre de grandeur que
celles proposées par Colombé (1999). Il n’y a pas convergence de I’ensemble des données
disponibles. Les valeurs proposées par Colombé (1999) sont néanmoins retenues du fait
des conditions d’¢étude plus spécifiques.

Zinc

Les concentrations en zinc dans les sols étudiés par Colombé (1999) varient entre 56,6 et
59,6 mg/kg pour cinq d’entre eux et entre 494,1 et 678,5 mg/kg pour deux autres. Ces
valeurs sont & comparer avec les concentrations en zinc dans le sol considéré dans le cadre
de la présente étude de 59 mg/kg (sol agricole moyen) et de 300 mg/kg (arrété du 8 janvier
1998). Les BCF obtenus sur les deux séries de sols étudi¢es par Colombé (1999) doivent
donc étre considérées.

Pour les cing sols de faible teneur en zinc, les BCF proposés varient de 0,224 a 0,289 ;
pour les deux sols a forte teneur en zinc, les valeurs proposées varient de 0,045 a 0,080.
Dans le cadre de la présente €tude, la valeur la plus pénalisante de 0,289 sera retenue pour
la présente étude.

Il convient de noter que les valeurs de BCF proposées par John and Van Laerhoven (1976)
varient de 0,87 a 3,71 pour des gammes de concentrations en zinc dans le sol de 37,2 a
92,0 mg/kg. Ces valeurs de BCF sont pratiquement du méme ordre de grandeur que celles
proposées par Colombé (1999) pour les sols peu concentrés en zinc. Il y a ici cohérence de
I’ensemble des données disponibles. Méme si la valeur de BCF de 3,71 est la plus
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pénalisante dans 1’absolu, elle ne sera pas retenue car Colombé (1999) propose des
conditions d’étude plus spécifiques.

PCB

Seule 1’é¢tude de Weber et al. (1981) a été menée sur le BCF des PCB dans la betterave
sucriere. Cette étude a porté sur un sol sableux (a faible teneur en argile : 2%), de pH égal
a 6,1, présentant une teneur en matiéres organiques de 1,3% . Dans le cadre de 1’étude de
Weber et al. (1981), le sol n’a pas bénéficié d’un amendement par des boues. Les
conditions de cette étude sont donc tres éloignées des conditions recherchées. Cependant,
comme il s’agit de la seule ¢tude disponible, les valeurs proposées seront retenues en
application du principe de prudence scientifique, et dans 1’objectif de quantifier cette voie
d’exposition.

La valeur de BCF proposée par Weber et al. (1981) est de 0,041, et c’est elle qui sera donc
retenue dans le cadre de la présente étude.

MAis
Les deux sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en maticres organiques de 2,1
%. Les teneurs en ETM dans les deux sols étudiés différent : dans un cas, il s’agit des

teneurs médianes rencontrées dans les sols agricoles francais ; dans I’autre cas, il s’agit des
teneurs limites réglementaires dans les sols de ’arrété du 8 janvier 1998

Etudes disponibles sur les éléments traces métalliques

Pour I’ensemble des éléments traces métalliques considérés dans le cadre de la présente
étude, trois études proposent des valeurs de BCF pour la partie grain de mais cultivé sur
des parcelles amendées par des boues : Heffron et al. (1980), Hinesly et al. (1977) et
Mclntyre et al. (1977).

L’étude de Heffron et al. (1980) concerne un sol sablo-limoneux de pH égal a 7,4 et de
teneur en matieres organiques égale a 2,0%. L étude de Hinesly et al. (1977) est relative a
des sols limoneux dont les caractéristiques de pH et de teneur en matiéres organiques ne
sont pas précisées. L’¢tude de Mclntyre et al. (1977) fait référence a un sol argileux
présentant un pH de 6,0 (la teneur en matiéres organiques n’étant pas précisée). Les valeurs
proposées par Heffron et al. (1980) seront donc examinées en priorité dans la mesure ou les
sols sur lesquels elles ont été déterminées sont proches des sols étudiés dans le cadre de la
présente étude. Les valeurs proposées par Hinesly et al. (1977) et Mclntyre et al. (1977)
seront toutefois analysées.

Cadmium

Le sol étudi¢ par Heffron et al. (1980) a une concentration en cadmium de 1,90 mg/kg a
comparer avec les concentrations des sols considérés par la présente étude de 0,3 mg/kg
(sol agricole moyen) et de 2 mg/kg (arrété du 8 janvier 1998).

Les sols étudiés par Hinesly et al. (1977) ont une concentration en cadmium variant de 2,1
a 15,6 mg/kg, les valeurs de BCF proposées variant de 0,032 a 0,333. Les sols étudiés par
Mclintyre et al. (1977) ont une concentration en cadmium 7,6 pg/kg, la valeur de BCF
proposée étant de 0,026. L’ensemble des données disponibles apparait cohérent.
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La valeur de 0,895 proposée par Heffron et al. (1980) est la plus pénalisante ; c’est elle qui
est retenue dans le cadre de la présente étude.

Chrome

Le sol étudié par Heffron et al. (1980) a une concentration en chrome de 62,0 mg/kg, a
comparer avec les concentrations des sols considérés par la présente étude de 37,6 mg/kg
dans le cas des sols agricoles francais moyens et de 150 mg/kg dans le cas des seuils
réglementaires sur les sols de 1’arrété du 8 janvier 1998.

Hinesly et al. (1977) et McIntyre et al. (1977) ne proposent pas de valeur de BCF pour le
chrome.

La valeur de Heffron et al. (1980) de 0,019 est retenue dans le cadre de la présente étude.

Cuivre

Le sol étudié par Heffron et al. (1980) a une concentration en cuivre de 17,0 mg/kg par
rapport a des concentrations en cuivre dans les sols considérés dans le cadre de la présente
¢tude de 13,8 mg/kg (sol agricole moyen) et 100 mg/kg (arrété du 8 janvier 1998). La
valeur de BCF proposée par Heffron et al. (1980) est de 0,371.

Hinesly et al. (1977) ne proposent pas de valeur de BCF pour le cuivre. Les sols étudiés
par Mclntyre et al. (1977) ont une concentration en cuivre de 325 pg/kg, les valeurs de
BCF proposées variant de 0,006 a 0,012. Les données disponibles apparaissent peu
convergentes entre elles.

La valeur de Heffron et al. (1980) de 0,371 est retenue dans le cadre de la présente étude.

Mercure

Le sol étudié¢ par Heffron et al. (1980) a une concentration en mercure de 0,40 mg/kg, par
rapport a des concentrations en mercure dans les sols considérés dans le cadre de la
présente étude de 0,05 mg/kg (sol agricole moyen) et de 1 mg/kg (arrété du 8 janvier
1998).La valeur de BCF proposée par Heffron et al. (1980) est de 0,750.

Hinesly et al. (1977) et McIntyre et al. (1977) ne proposent pas de valeur de BCF pour le
mercure.

La valeur de Heffron et al. (1980) de 0,750 est retenue dans le cadre de la présente étude.

Nickel

Le sol étudi¢ par Heffron et al. (1980) a une concentration en nickel de 27,0 mg/kg, par
rapport a des concentrations en nickel dans les sols considérés dans le cadre de la présente
étude de 20,4 mg/kg (sol agricole moyen) et de 50 mg/kg (arrété du 8 janvier 1998).

Hinesly et al. (1977) et Mclntyre et al. (1977) ne proposent pas de valeur de BCF pour le
nickel.

La valeur de Heffron et al. (1980) de 0,019 est retenue dans le cadre de la présente étude.

Plomb

Le sol étudi¢ par Heffron et al. (1980) a une concentration en plomb de 22,0 mg/kg, a
comparer avec les concentrations des sols considérés par la présente étude de 25,6 mg/kg
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(sol agricole moyen) et de 100 mg/kg (arrété du 8 janvier 1998). La valeur de BCF
proposée par Heffron et al. (1980) est de 0,127.

Hinesly et al. (1977) et Mclntyre et al. (1977) ne proposent pas de valeur de BCF pour le
plomb.

La valeur de Heffron et al. (1980) de 0,127 est retenue dans le cadre de la présente étude.

Zinc

Le sol étudi¢ par Heffron et al. (1980) a une concentration en zinc de 145 mg/kg, a
comparer avec les concentrations en zinc dans le sol considéré dans le cadre de la présente
¢tude de 59 mg/kg (sol agricole moyen) et de 300 mg/kg (arrété du 8 janvier 1998). La
valeur de BCF proposée par Heffron et al. (1980) est de 0,47.

Les sols étudiés par Hinesly et al. (1977) ont une concentration en zinc variant de 110 a
460 mg/kg, les valeurs de BCF proposées variant de 0,12 a 0,34. Les sols étudiés par
Mclintyre et al. (1977) ont une concentration en zinc de 662 pg/kg, les valeurs de BCF
proposées variant de 0,10 a 0,18. L’ensemble des données disponibles apparait cohérent.

La valeur de 0,47 proposée par Heffron et al. (1980) est la plus pénalisante ; c’est elle qui
est retenue dans le cadre de la présente étude.

PCB

Webber et al. (1994) proposent des valeurs de BCF pour les PCB dans le mais cultivé sur
des sols amendés par des boues. Il s’agit de sols limono-argileux, de pH ¢égal a 7,4, et
présentant des concentrations en PCB de 1,1 a 3,0 mg/kg.

Les valeurs de BCF sont réparties en deux groupes en fonction de la procédure analytique
(en fonction de la durée d’extraction appliquée aux grains). La premiére série de grains a
une gamme de valeurs de BCF comprise entre 0,005 et 0,016 ; la seconde série de grains
présente une gamme de valeurs de BCF comprise entre 0,001 et 0,003.

L’ensemble des données disponibles apparait cohérent. La valeur la plus pénalisante de
0,016 est retenue dans le cadre de la présente étude.

CoLzAa

Les deux sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en matiéres organiques de 2,1
%. Les teneurs en ETM dans les deux sols étudiés différent : dans un cas, il s’agit des
teneurs médianes rencontrées dans les sols agricoles frangais ; dans 1’autre cas, il s’agit des
teneurs limites réglementaires dans les sols de 1’arrété du 8 janvier 1998

Etudes disponibles sur les éléments traces meétalliques

Seule 1’étude de Pinet et al. (2003) propose des valeurs de BCF pour la partie grain du
colza. Le type de sol n’est pas précisé dans cette étude ; son pH varie de 6,5 a 8,1. Méme si
les sols de I’étude de Pinet et al. (2003) n’ont pas bénéfici¢ d’amendement par des boues,
les valeurs de BCF proposées seront examinées, selon le principe de prudence scientifique
et dans I’objectif de quantifier cette voie d’exposition., car ce sont les seules valeurs
disponibles.

Les sols de I’étude de Pinet et al. (2003) présentent souvent d’importantes variations des
concentrations en ¢léments traces métalliques. L’INERIS a considéré qu’il convenait de se
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rapprocher le plus possible de la concentration rencontrée dans le sol de la présente étude,
et de retenir la valeur de BCF correspondante mais si elle ne s’avére pas étre la plus
pénalisante.

Cadmium

Le sol étudi¢ par Pinet et al. (2003) a une concentration en cadmium variant de 0,05 a
0,56 mg/kg, a comparer avec les concentrations des sols considérés par la présente étude de
0,3 mg/kg (sol agricole moyen) et de 2 mg/kg (arrété du 8 janvier 1998).

Les valeurs de BCF proposées par Pinet et al. (2003) varient entre 0,07 et 2,40.

La valeur de 0,214, correspondant au BCF maximum observé pour les sols présentant une
concentration en cadmium de 0,56 mg/kg, est retenue dans le cadre de la présente ¢tude. La
valeur la plus pénalisante de 2,40 n’est pas retenue car elle correspond aux sols présentant
une concentration en cadmium de 0,05 mg/kg, plus ¢loignée des caractéristiques
recherchées.

Chrome

Le sol étudi¢ par Pinet et al. (2003) a une concentration en chrome variant de 31,2 a
89,1 mg/kg, a comparer avec les concentrations des sols considérés par la présente étude de
37,6 mg/kg dans le cas des sols agricoles frangais moyens et de 150 mg/kg dans le cas des
seuils réglementaires sur les sols de 1’arrété du 8 janvier 1998.

Les valeurs de BCF proposées par Pinet et al. (2003) varient entre 0,002 et 0,037.

La valeur de 0,037, correspondant au BCF maximum observé, est retenue dans le cadre de
la présente étude. Elle correspond a la valeur la plus pénalisante.

Cuivre

Le sol ¢tudié par Pinet et al. (2003) a une concentration en cuivre variant de 6,5 a
37,0 mg/kg, par rapport a des concentrations en cuivre dans les sols considérés dans le
cadre de la présente ¢étude de 13,8 mg/kg (sol agricole moyen) et 100 mg/kg (arrété du 8
janvier 1998).

Les valeurs de BCF proposées par Pinet et al. (2003) varient entre 0,514 et 2,615.

La valeur de 2,615, correspondant au BCF maximum observé, est retenue dans le cadre de
la présente étude. Elle correspond a la valeur la plus pénalisante.

Mercure

Le sol étudié par Pinet et al. (2003) a une concentration en mercure variant de 0,02 a
0,08 mg/kg, par rapport a des concentrations en mercure dans les sols considérés dans le
cadre de la présente é¢tude de 0,05 mg/kg (sol agricole moyen) et de 1 mg/kg (arrété du 8
janvier 1998).

Les valeurs de BCF proposées par Pinet et al. (2003) varient entre 0,050 et 0,900.

La valeur de 0,900, correspondant au BCF maximum observé, est retenue dans le cadre de
la présente étude. Elle correspond a la valeur la plus pénalisante.
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Nickel

Le sol ¢étudi¢ par Pinet et al. (2003) a une concentration en nickel variant de 7,9 a
69,0 mg/kg, par rapport & des concentrations en nickel dans les sols considérés dans le
cadre de la présente ¢tude de 20,4 mg/kg (sol agricole moyen) et de 50 mg/kg (arrété du 8
janvier 1998).

Les valeurs de BCF proposées par Pinet et al. (2003) varient entre 0,072 et 0,177.

La valeur de 0,177, correspondant au BCF maximum observé, est retenue dans le cadre de
la présente étude. Elle correspond a la valeur la plus pénalisante.

Plomb

Le sol étudié par Pinet et al. (2003) a une concentration en plomb variant de 17,4 a
53,3 mg/kg, a comparer avec les concentrations des sols considérés par la présente étude de
25,6 mg/kg (sol agricole moyen) et de 100 mg/kg (arrété du 8 janvier 1998).

Les valeurs de BCF proposées par Pinet et al. (2003) varient entre 0,009 et 0,052.

La valeur de 0,052, correspondant au BCF maximum observé, est retenue dans le cadre de
la présente étude. Elle correspond a la valeur la plus pénalisante.

Zinc

Le sol étudié par Pinet et al. (2003) a une concentration en zinc variant de 26,2 a
158 mg/kg, a comparer avec les concentrations en zinc dans le sol considéré dans le cadre
de la présente étude de 59 mg/kg (sol agricole moyen) et de 300 mg/kg (arrété du 8 janvier
1998).

Les valeurs de BCF proposées par Pinet et al. (2003) varient entre 1,45 et 1,95.

La valeur de 1,95, correspondant au BCF maximum observé, est retenue dans le cadre de la
présente étude. Elle correspond a la valeur la plus pénalisante.

BLE

Les deux sols considérés dans le cadre de la présente ¢tude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en matiéres organiques de 2,1
%. Les teneurs en ETM dans les deux sols étudiés différent : dans un cas, il s’agit des
teneurs médianes rencontrées dans les sols agricoles frangais ; dans 1’autre cas, il s’agit des
teneurs limites réglementaires dans les sols de 1’arrété du 8 janvier 1998

Etudes disponibles sur les éléments traces meétalliques

Plusieurs études proposent des valeurs de BCF pour la partie grain du blé cultivé sur des
parcelles amendées par des boues : Gilani et al. (2003), McIntyre et al. (1977), Nogales et
al. (1997), Hooda et al. (1997), Hooda and Alloway (1996), Toullec (2003).

L’étude de Gilani et al. (2003) ne précise pas la nature des sols expérimentés. Il apparait
cependant que les concentrations en chrome et nickel (seuls ETM étudiés) dans ces sols
correspondent a des teneurs rencontrées dans des sols pollués. Les valeurs de BCF
associées ne seront donc pas examinées.

L’étude de Hooda et al. (1997) ne précise pas la nature des sols étudiés ; leur pH varie
entre 4,2 et 7,4 et leur teneur en matieres organiques varie entre 3,3% et 3,8%. Il apparait
toutefois que les concentrations en ETM (cadmium, cuivre, nickel, plomb et zinc) dans ces
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sols sont extrémement faibles, et ne correspondent pas du tout aux valeurs présentes dans
les sols amendés dans le cadre du présent rapport. Les valeurs de BCF associées ne seront
donc pas examinées.

L’¢tude de McIntyre et al. (1977) fait référence a un sol argileux présentant un pH de 6,0
(la teneur en mati¢res organiques n’étant pas précisée). L’étude de Nogales et al. (1997)
porte sur un sol sablo-limoneux de pH égal a 7,6 et de teneur en maticres organiques €gale
a 3,3%. L’étude de Hooda and Alloway (1996) concerne un sol limono-argileux de pH
variant entre 6,0 et 6,5 (la teneur en maticres organiques n’étant pas précisée). L’étude de
Toullec (2003) fait référence a sols limono-argileux, de pH compris entre 7,3 et 7,9, et de
teneur en matiéres organiques comprise entre 2,8 et 3,6%. Les valeurs de BCF associées a
ces quatre études seront examinées, en privilégiant toutefois celles issues de Nogales et al.
(1997) et Toullec (2003) dans la mesure ou les sols sur lesquels elles ont été déterminées
sont proches des sols amendés destinés a la culture du blé.

Cadmium
Nogales et al. (1997) ne proposent pas de valeurs de BCF pour le cadmium.

Les sols étudiés par Toullec (2003) ont des teneurs en cadmium variant entre 0,89 et
1,15 mg/kg, a comparer avec les concentrations des sols considérés par la présente étude de
0,3 mg/kg (sol agricole moyen) et de 2 mg/kg (arrété du 8 janvier 1998).

Le sol étudié par Mcintyre et al. (1977) a une teneur en cadmium de 7,6 ug/kg, et les
auteurs proposent une valeur de BCF de 0,053. Les sols étudiés par Hooda and Alloway
(1996) ont une concentration en cadmium de 3,35 mg/kg, et les auteurs proposent des BCF
allant de 0,218 a 0,250.

L’ensemble des données disponible apparait cohérent. La valeur retenue dans le cadre de la
présente étude est la valeur la plus pénalisante proposée par Toullec (2003), a savoir 0,170.

Chrome
Nogales et al. (1997) ne proposent pas de valeurs de BCF pour le chrome.

Les sols étudiés par Toullec (2003) ont des teneurs en chrome variant entre 44,6 et
50,5 mg/kg, a comparer avec les concentrations des sols considérés par la présente étude de
37,6 mg/kg dans le cas des sols agricoles frangais moyens et de 150 mg/kg dans le cas des
seuils réglementaires sur les sols de 1’arrété du 8 janvier 1998.

Mclntyre et al. (1977) ainsi que Hooda and Alloway (1996) ne proposent pas de valeurs de
BCF pour le chrome.

La valeur retenue dans le cadre de la présente étude est la valeur la plus pénalisante
proposée par Toullec (2003), a savoir 0,004.

Cuivre
Nogales et al. (1997) ne proposent pas de valeurs de BCF pour le cuivre.

Les sols étudiés par Toullec (2003) ont des teneurs en cuivre variant entre 7,8 et 9,4 mg/kg,
par rapport a des concentrations en cuivre dans les sols considérés dans le cadre de la
présente étude de 13,8 mg/kg (sol agricole moyen) et 100 mg/kg (arrété du 8 janvier
1998)..

Le sol étudié par Mclntyre et al. (1977) a une teneur en cuivre de 325 pg/kg, et les auteurs
proposent une valeur de BCF de 0,025. Les sols étudiés par Hooda and Alloway (1996) ont
une concentration en cuivre de 41,1 mg/kg, et les auteurs proposent des BCF allant de
0,078 2 0,081.
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L’ensemble des données disponible n’apparait pas convergent. La valeur retenue dans le
cadre de la présente étude est la valeur la plus pénalisante proposée par Toullec (2003), a
savoir 0,587.

Mercure
Nogales et al. (1997) ne proposent pas de valeurs de BCF pour le mercure.

Les sols étudiés par Toullec (2003) ont des teneurs en mercure variant entre 0,11 et
0,13 mg/kg, par rapport a des concentrations en mercure dans les sols considérés dans le
cadre de la présente é¢tude de 0,05 mg/kg (sol agricole moyen) et de 1 mg/kg (arrété du 8
janvier 1998). Les valeurs de BCF proposées varient entre 0,001 et 0,020.

Mclntyre et al. (1977) ainsi que Hooda and Alloway (1996) ne proposent pas de valeurs de
BCF pour le mercure.

La valeur retenue dans le cadre de la présente étude est la valeur la plus pénalisante
proposée par Toullec (2003), a savoir 0,020.

Nickel

Les sols étudiés par Toullec (2003) ont des teneurs en nickel variant entre 42,3 et
48,2 mg/kg, par rapport a des concentrations en nickel dans les sols considérés dans le
cadre de la présente étude de 20,4 mg/kg (sol agricole moyen) et de 50 mg/kg (arrété du 8
janvier 1998).Les valeurs de BCF proposées varient entre 0,002 et 0,007.

Le sol étudi¢ par Nogales et al. (1997) a une concentration en nickel de 38 mg/kg, et les
auteurs proposent une valeur de BCF de 0,002.

Mclntyre et al. (1977) ne proposent pas de valeur de BCF pour le nickel. Les sols étudiés
par Hooda and Alloway (1996) ont une concentration en nickel de 13,1 mg/kg, et les
auteurs proposent des BCF allant de 0,234 4 0,258.

L’ensemble des données disponible n’apparait pas convergent. La valeur retenue dans le
cadre de la présente étude est la valeur la plus pénalisante proposée par Toullec (2003), a
savoir 0,007.

Plomb

Les sols étudiés par Toullec (2003) ont des teneurs en plomb variant entre 43,0 et
46,3 mg/kg, a comparer avec les concentrations des sols considérés par la présente étude de
25,6 mg/kg (sol agricole moyen) et de 100 mg/kg (arrété du 8 janvier 1998). Les valeurs de
BCF proposées varient entre 0,004 et 0,006.

Le sol étudié par Nogales et al. (1997) a une concentration en plomb de 116 mg/kg, et les
auteurs proposent une valeur de BCF de 0,002.

Mclintyre et al. (1977) ne proposent pas de valeur de BCF pour le plomb. Les sols étudiés
par Hooda and Alloway (1996) ont une concentration en plomb de 63,5 mg/kg, et les
auteurs proposent des BCF allant de 0,005 a 0,009.

L’ensemble des données disponible apparait cohérent. La valeur retenue dans le cadre de la
présente étude est la valeur la plus pénalisante proposée par Toullec (2003), a savoir 0,006.

Zinc
Nogales et al. (1997) ne proposent pas de valeurs de BCF pour le zinc.

Les sols étudiés par Toullec (2003) ont des teneurs en zinc variant entre 108,9 et
121,8 mg/kg, a comparer avec les concentrations en zinc dans le sol considéré dans le
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cadre de la présente étude est de 59 mg/kg (sol agricole moyen) et de 300 mg/kg (arrété du
8 janvier 1998). Les valeurs de BCF proposées varient entre 0,210 et 0,325.

Le sol étudié par Mclntyre et al. (1977) a une teneur en zinc de 662 ng/kg, et les auteurs
proposent une valeur de BCF de 0,160. Les sols étudiés par Hooda and Alloway (1996) ont
une concentration en zinc de 150 mg/kg, et les auteurs proposent des BCF allant de 0,503 a
0,580.

L’ensemble des données disponible n’apparait pas convergent. La valeur retenue dans le
cadre de la présente étude est la valeur la plus pénalisante proposée par Toullec (2003), a
savoir 0,587.

ORGE

Les deux sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en mati¢res organiques de 2,1
%. Les teneurs en ETM dans les deux sols étudiés différent : dans un cas, il s’agit des
teneurs médianes rencontrées dans les sols agricoles frangais ; dans 1’autre cas, il s’agit des
teneurs limites réglementaires dans les sols de 1’arrété du 8 janvier 1998

Etudes disponibles sur les éléments traces métalliques

Plusieurs études proposent des valeurs de BCF pour la partie grain de 1’orge cultivé sur des
parcelles amendées par des boues : Gilani et al. (2003), Bergkvist et al. (2003), Tremel
(1998) et Dudka et al. (1996).

L’étude de Gilani et al. (2003) ne précise pas la nature des sols expérimentés. Il apparait
cependant que les concentrations en chrome et nickel (seuls ETM étudiés) dans ces sols
correspondent a des teneurs rencontrées dans des sols pollués. Les valeurs de BCF
associées ne seront donc pas examinées.

L’¢tude de Bergkvist et al. (2003) fait référence a un sol limono-argileux présentant un pH
compris entre 6,3 et 6,6 et une teneur en matieres organiques de I’ordre de 1,5%. L’étude
de Tremel (1998) concerne des sols dont le pH vaut 6,5 et la teneur en maticres organique
est égale a 1,44%. L’¢étude de Dudka et al. (1996) porte sur des sols de type sableux.
Certains de ces sols, dont le pH est compris entre 6,4 et 7,6 et la teneur en maticres
organiques entre 0,54 et 1,05, ont des concentrations en ETM compatibles avec les teneurs
habituellement rencontrées dans les sols agricoles.

Les valeurs de BCF associées a ces trois derniéres études seront examinées.

Cadmium

Les sols étudiés par Dudka et al. (1996) ont des teneurs en cadmium comprises entre 2,7 et
6 mg/kg. Les auteurs proposent des valeurs de BCF variant de 0,078 a 0,100. L’étude de
Bergkvist et al. (2003) fournit une valeur de BCF de 0,039, pour des concentrations en
cadmium dans les sols de 0,76 mg/kg. Tremel (1998) ne propose pas de valeur de BCF
pour le cadmium.

Bien que les propriétés du sol étudié par Bergkvist et al. (2003) soient les plus proches des
caractéristiques pédologiques considérées dans la présente étude, la valeur retenue est la
plus pénalisante, a savoir la valeur de 0,100 proposée par Dudka et al. (1996).

Chrome

Parmi les trois références bibliographiques ayant étudié le transfert des éléments traces
vers les grains d’orge issus de parcelles amendées par des boues, seul Tremel (1998)
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fournit une valeur de BCF pour le chrome. Elle vaut 0,0093 et est obtenue a partir de
cultures sur un sol dont la teneur en chrome est égale a 10,8 mg/kg.

Cuivre

Aucune étude impliquant des épandages de boues ne fournit de valeur de BCF pour le
cuivre. A défaut, des études réalisées sur des sols non amendés par des boues ont été
consultées. Ainsi, Pinet et al. (2003) ont étudié des sols dont le pH eau est compris entre
6,3 et 8,1 et dont les concentrations en cuivre sont égales a 11,6 mg/kg. Ils proposent des
valeurs de BCF pour le cuivre comprises entre 0,374 et 0,541.

La valeur retenue dans la présente étude est la plus pénalisante, a savoir 0,541.

Mercure

De méme que pour le cuivre, 1’absence d’étude fournissant des valeurs de BCF pour le
mercure en présence de boues a conduit a consulter des études réalisées sur des sols non
amendés par des boues. Ainsi, Pinet et al. (2003) ont étudi¢ des sols dont le pH est compris
entre 6,5 et 8,1, et dont les concentrations en mercure dans les sols sont égales a
0,02 mg/kg. Ils proposent des valeurs de BCF pour le mercure comprises entre 0,019 et
0,7.

La valeur la plus pénalisante (0,7) est donc retenue dans la présente étude.

Nickel

Parmi les trois références bibliographiques ayant étudié le transfert des éléments traces
vers les grains d’orge issus de parcelles amendées par des boues, seul Tremel (1998)
fournit une valeur de BCF pour le nickel. Elle vaut 0,02 et est obtenue a partir de cultures
sur un sol dont la teneur en chrome est égale a 12 mg/kg.

Plomb

Les sols étudiés par Dudka et al. (1996) ont des teneurs en plomb comprises entre 123 et
260 mg/kg. Les auteurs proposent des valeurs de BCF comprises entre 0,003 et 0,006.
L’étude de Tremel (1998) fournit une valeur de BCF de 0,02, pour une concentrations en
plomb dans le sol de 18,9 mg/kg. Bergkvist et al. (2003) ne proposent pas de valeur de
BCF pour le plomb.

La valeur retenue dans la présente étude est la plus pénalisante, a savoir la valeur de 0,02
proposée par Tremel (1998).

Sélénium

Aucune étude impliquant des épandages de boues ne fournit de valeur de BCF pour le
sélénium. A défaut, des études réalisées sur des sols non amendés par des boues ont été
consultées. Ainsi, Pinet et al. (2003) ont étudié des sols dont le pH eau est compris entre
6,5 et 8,1, et dont les concentrations en sélénium sont égales a 0,26 mg/kg. Ils proposent
une valeur de BCF pour le sélénium égale a 0,385.

Cette valeur (0,385) est retenue dans la présente étude.

Zinc

Parmi les trois références bibliographiques ayant étudié le transfert des éléments traces
vers les grains d’orge issus de parcelles amendées par des boues, seul Dudka et al. (1996)
fournit des valeurs de BCF pour le zinc. Elles sont comprises entre 0,13 et 0,15 pour des
sols dont la concentration en zinc (328,1 mg/kg) est caractéristique de sols agricoles
moyens. La valeur retenue est la plus pénalisante, a savoir 0,15.
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TOURNESOL

Les deux sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en maticres organiques de 2,1
%. Pour cette plante, une seule source bibliographique a pu étre utilisée (Toullec, 2003).

Cadmium

Les sols considérés par Toullec (2003) présentent des concentrations en cadmium variant
entre 0,89 et 1,14 mg/kg. Au regard des données fournies pour les gammes de
concentration moyennes a 1’échelle de la France, et des données disponibles quant aux
valeurs limites de concentrations en ETM maximales admises dans les sols, ’ordre de
grandeur de I’ensemble des valeurs de concentration est adapté a la situation analysée dans
le présent rapport. La valeur de BCF retenue est la valeur la plus pénalisante obtenue dans
le cadre de cette étude et vaut 0,54.

Chrome

Les sols étudiés dans le cadre de 1’étude publiée par Toullec en 2003 présentent des
concentrations en chrome voisine de la concentration moyenne admise pour les sols
frangais. La valeur de BCF retenue correspond a la valeur obtenue la plus contraignante et
s’¢leve a 0,0081 pour un sol présentant une concentration en chrome égale a 44,57 mg/kg.

Cuivre

En ce qui concerne le cuivre, les concentrations des sols retenus par Toullec dans le cadre
de son étude présentent des concentrations quelque peu inférieures a la valeur admise
comme moyenne représentative des sols francais (les concentrations se situent entre 7,8 et
9,4 mg/kg pour une médiane pour les sols frangais voisine des 14 mg/kg). A défaut d’étre
parvenu a trouver une source bibliographique plus pertinente, la valeur de BCF retenue
parmi celles obtenues par Toullec (2003) est la valeur la plus contraignante, a savoir 1,68.
Cette valeur a été obtenue pour un sol ayant une concentration en cuivre valant 8§ mg/kg.

Mercure

Comme pour le cas du cuivre, les concentrations en mercure des sols retenus dans le cadre
de I’é¢tude de Toullec (2003) sont un peu faibles par rapport a la valeur moyenne pour
I’ensemble des sols frangais (cette valeur est en moyenne 5 fois supérieure aux
concentrations des sols retenus dans 1’étude de Toullec). De nouveau, et a défaut d’une
source bibliographique plus pertinente, c’est la valeur de BCF, obtenue dans le cadre de
cette étude, la plus pénalisante qui a été retenue dans le cadre de notre travail. Cette valeur
est de 0,0028.

Nickel

Supérieures (d’environ deux fois) a la valeur moyenne admise pour I’ensemble des sols
francais, les concentrations en nickel des sols étudiés par Toullec (2003) sont également
voisines (en limite inférieure) a la valeur limite fixée par la réglementation (entre 42,33 et
48,2 mg/kg pour une valeur limite réglementaire de 50 mg/kg). A défaut de toute autre
référence bibliographique, et afin de mener a bien notre étude, nous avons choisi une
nouvelle fois de retenir parmi I’ensemble des valeurs de BCF obtenues par Toullec, la
valeur de BCF la plus contraignante, a savoir approximativement 0,032.
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Plomb

Comme pour le cas du nickel, les valeurs de concentrations déterminées pour les sols
étudiés par Toullec sont en moyenne deux fois supérieures a la concentration moyenne
retenue pour les sols frangais (valant 25,6 mg/kg). Ces valeurs étant inférieures a la limite
tolérée par la réglementation (100 mg/kg), et en I’absence de références bibliographiques
plus pertinentes, nous avons retenu dans le cadre de notre étude, la valeur de BCF obtenue
la plus pénalisante (0,005).

Zinc

D’une fagon plus marquée que pour les cas du nickel tout d’abord puis du plomb, les
concentrations en zinc dans les sols étudiés par Toullec (2003) (entre 108,87 et
121,8 mg/kg) sont supérieures a la valeur moyenne frangaise (avec un rapport d’environ 4).
En adoptant le méme que pour les deux ETM précédents, la valeur de BCF retenue est la
valeur la plus pénalisante (0,55).

POMME DE TERRE

Les deux sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en matic¢res organiques de
2,1%.

Etudes disponibles sur les éléments traces métalliques

Deux études bibliographiques sont disponibles en ce qui concerne la détermination des
facteurs de bioconcentration chez la pomme de terre. Samsoe-Petersen et al. (2002) se sont
intéressés a la détermination des valeurs de BCF sur des sols non amendés, et pour lesquels
aucune information sur leur nature et leurs caractéristiques physicochimiques n’est
précisée. En revanche, une étude de Dudka et al. (1996) pour le cadmium, le plomb et le
zinc seulement, s’intéresse a la détermination de ces valeurs pour des sols sableux,
amendés ou non, présentant des valeurs de pH comprises entre 6,4 et 7,9, pour une teneur
en maticres organiques comprise entre 0,30 et 1,19%.

Cadmium

Des valeurs de BCF ayant été déterminées par Dudka et al. (1996) pour des parcelles
amendées, les valeurs fournies par Samsoe-Petersen (2002) n’ont pas été considérées.
Parmi I’ensemble des cas étudiés par Dudka et al. (1996) en ce qui concerne les parcelles
amendées, et pour lesquels les concentrations en cadmium des sols considérés s’étendent
entre 2,70 et 80,40 mg/kg, seules les valeurs obtenues pour des sols peu concentrés (entre
2,70 et 6,00 mg/kg) ont été retenues. Parmi ces valeurs, c’est la plus contraignante qui est
retenue : 0,2037.

Chrome

A défaut d’¢étude réalisée pour des parcelles amendées, ce sont les valeurs de 1’étude de
Samsoe-Petersen et al. (2002) (les seules disponibles pour le chrome) qui ont été utilisées.
En ignorant les sols les plus concentrés en chrome, c’est la valeur de BCF la plus
contraignante parmi I’ensemble des valeurs disponibles qui est retenue, a savoir : 0,0047.
Les concentrations en chrome des sols ¢étudiés dans le cadre de 1’étude de Samsoe-Petersen
et al. (2002) sont comprises entre 6,6 et 11 mg/kg.
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Cuivre

Comme pour le cas du chrome, aucune donnée de BCF pour le cuivre, en ce qui concerne
des sols amendés, n’est disponible. A défaut, c’est donc 1’é¢tude de Samsoe-Petersen et al.
(2002) qui est utilisée. En adoptant la méme démarche, c’est la valeur de BCF la plus
contraignante obtenue qui est retenue pour notre étude. Cette valeur vaut 0,284, pour des
concentrations en cuivre dans les sols étudiés comprises entre 4,5 et 38 mg/kg.

Nickel

A T’exemple des cas décrits pour le chrome et le cuivre, il n’y a pas de valeurs de BCF
déterminées pour le nickel chez la pomme de terre en ce qui concerne les sols amendés. A
défaut, I’étude de Samsoe-Petersen et al. (2002) est utilisée, et donne comme valeur la plus
pénalisante : 0,021, pour des concentrations en nickel des les sols considérés dans le cadre
de cette étude comprises entre 4,1 et 8,3 mg/kg.

Plomb

Des valeurs de BCF pour des parcelles amendées étant disponibles chez Dudka et al.
(1996), ce sont ces valeurs qui ont été retenues pour parvenir a déterminer une valeur de
BCF représentative pour la pomme de terre. Parmi I’ensemble des données disponibles,
seules les valeurs de BCF obtenues pour des sols non fortement concentrés (la gamme des
concentrations en plomb des sols étudiés par Dudka et al. (1996) s’étendant entre 123 et
4474,6 mg/kg pour les parcelles amendées) ont été retenues. Ainsi, cette sélection permet
d’isoler une seule valeur : 0,0016.

Zinc

Comme pour les cas du cadmium et du plomb, la valeur de BCF est déterminée a partir de
I’étude de Dudka et al. (1996) réalisée pour des sols amendés. La valeur de BCF retenue
(0,09) est celle obtenue pour le sol amendé le moins concentré en zinc, les valeurs de
concentrations des sol étudiés étant comprises dans I’intervalle 328,10 — 9535,80 mg/kg.

Etudes disponibles sur les composés traces organiques

Une seule étude réalisée sur des parcelles non amendées présentant des valeurs de pH
comprises entre 8,1 et 9,4, pour des teneurs en argile variant entre 7,8 et 19%, a pu étre
utilisée, car elle s’avere étre a priori la seule étude disponible pour la détermination des
facteurs de bioconcentration des CTO chez la pomme de terre (Samsoe-Petersen et al.,
2002).

Dans le cas des trois composés traces organiques ¢étudiés (le fluoranthéne, le
benzo[b]fluoranthéne et le benzo[a]pyreéne), le choix d’une valeur de BCF parmi
I’ensemble de celles obtenues lors de 1’étude utilisée, repose sur la sélection d’une valeur
(la plus pénalisante possible) au maximum représentative d’un sol moyen francais type.
Ainsi, les cas ou les valeurs de pH sont trop €levées, ou bien ou les concentrations des sols
en chacun des composés sont trop importantes (c’est-a-dire les sols fortement contaminés),
ne sont pas retenus pour notre étude. Parmi les cas restant disponibles aprées sélection, c’est
la plus forte valeur de BCF (valeur la plus contraignante) qui est retenue.

Fluoranthene

Dans le cas du fluoranthéne, les concentrations des sols étudiés varient entre 0,073 et
2,4 mg/kg. En respectant la démarche décrite ci-dessus, la valeur de BCF retenue pour est
0,00093.
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Benzo[b]fluoranthene

Les sols considérés dans le cadre de 1’¢tude de Samsoe-Petersen (2002), présentent des
concentrations en benzo[b]fluoranthéne variant entre 0,031 et 1,3 mg/kg. La valeur de BCF
la plus contraignante, retenue et d’environ 0,00163.

Benzo[a]pyrene

Pour le bezo[a]pyrene, les concentrations des sols pris en compte dans 1’é¢tude de Samsoe-
Petersen (2002) sont comprises dans I’intervalle 0,049 — 1,4 mg/kg. La valeur de BCF la
plus pénalisante est de 0,000909.

PRAIRIE / FOURRAGE

Les deux sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en matic¢res organiques de
2,1%.

Etudes disponibles sur les éléments traces métalliques

Les données de BCF relatives a des prairies amendées par des boues font défaut. Deux
études proposent des valeurs de BCF pour le fourrage issu de parcelles amendées par des
boues : Baxter et al. (1980) et McBride et Cherney (2004).

L’étude de Baxter et al. (1980) concerne des sols limono-argileux de pH égal a 7.

Les sols (type, pH et teneur en mati¢res organiques) sur lesquels porte 1’étude de McBride
et Cherney (2004) ne sont pas décrits.

Les valeurs issues de ces deux sources seront analysées.

Cadmium

Les sols étudiés par Baxter et al. (1980) ont des teneurs en cadmium comprises entre 0,43
et 1,45 mg/kg. Les auteurs proposent des valeurs de BCF variant de 0,74 a 8,605. McBride
et Cherney (2004) ne proposent pas de valeur de BCF pour le cadmium.

La valeur retenue dans le cadre de la présente étude est la valeur la plus pénalisante, a
savoir la valeur de 8,605 proposée par Baxter et al. (1980).

Chrome

La bibliographie ne fournit pas de valeur de BCF pour le chrome, que ce soit pour le
fourrage ou pour la prairie. Une valeur de BCF calculée devra donc étre utilisée.

Cuivre

Les sols étudiés par Baxter et al. (1980) ont des teneurs en cuivre comprises entre 8,6 et
11 mg/kg. Les auteurs proposent des valeurs de BCF variant de 1,136 a 2,558. McBride et
Cherney (2004) ne proposent pas de valeur de BCF pour le cuivre.

La valeur retenue dans le cadre de la présente étude est la valeur la plus pénalisante, a
savoir la valeur de 2,558 proposée par Baxter et al. (1980).

Mercure

La bibliographie ne fournit pas de valeur de BCF pour le mercure, que ce soit dans le
fourrage ou dans la prairie. Une valeur de BCF calculée devra donc étre utilisée.
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Nickel

Les sols étudiés par Baxter et al. (1980) ont des teneurs en nickel comprises entre 6 et
21,8 mg/kg. Les auteurs proposent des valeurs de BCF variant de 0,128 a 2,583. McBride
et Cherney (2004) proposent des valeurs de BCF variant de 0,02 a 0,44, pour des
concentrations en nickel dans les sols étudiés comprises entre 9,1 et 29,3 mg/kg.

La valeur retenue dans le cadre de la présente étude est la valeur la plus pénalisante, a
savoir la valeur de 2,583 proposée par Baxter et al. (1980).

Plomb

Les sols étudiés par Baxter et al. (1980) ont des teneurs en plomb comprises entre 14,2 et
36,2 mg/kg. Les auteurs proposent des valeurs de BCF variant de 0,021 a 0,282. McBride
et Cherney (2004) ne proposent pas de valeur de BCF pour le plomb.

La valeur retenue dans le cadre de la présente étude est la valeur la plus pénalisante, a
savoir la valeur de 0,282 proposée par Baxter et al. (1980).

Sélénium

Aucune ¢étude impliquant des épandages de boues ne fournit de valeur de BCF pour le
sélénium. A défaut, des études réalisées sur des sols non amendés par des boues et utilisés
en prairie ont été consultées. Ainsi, Wu et al. (2000) ont étudié des sols dont le pH eau est
compris entre 7,1 et 7,9. Les concentrations totales en sélénium, obtenues en sommant les
différentes formes chimiques du sélénium dans les sols, sont comprises entre 6 et
35 mg/kg. Les valeurs de BCF pour la prairie calculées a partir de ces résultats sont
comprises entre 0,111 et 2,277.

La valeur retenue dans le cadre de la présente étude est la plus pénalisante, a savoir 2,277.

Zinc
Les sols étudiés par Baxter et al. (1980) ont des teneurs en zinc comprises entre 40 et
93 mg/kg. Les auteurs proposent des valeurs de BCF variant de 0,82 a 3,825.

McBride et Cherney (2004) proposent des valeurs de BCF variant de 0,32 a 1,16, pour des
concentrations en zinc dans les sols étudiés comprises entre 30 et 94,5 mg/kg.

La valeur retenue dans le cadre de la présente étude est la valeur la plus pénalisante, a
savoir la valeur de 3,825 proposée par Baxter et al. (1980).

RAY GRASS ITALIEN

Les deux sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en matic¢res organiques de
2,1%.

Etudes disponibles sur les éléments traces métalliques

Une étude, menée par Davis (1979), fournit des valeurs de BCF pour le ray grass cultivé
sur des parcelles amendées par des boues. Les sols expérimentés présentent un pH compris
entre 5,5 et 6,6 et une teneur en matiéres organiques comprise entre 3,3et 5,1. La nature de
ces sols n’est pas précisée. Cette étude fournit uniquement des BCF pour le cuivre, le
nickel et le zinc.
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Cadmium

Aucune étude impliquant des épandages de boues ne fournit de valeur de BCF pour le
cadmium. A défaut, des études réalisées sur des sols non amendés par des boues ont été
consultées.

Ainsi, Pinet et al. (2003) proposent des valeurs de BCF pour le cadmium comprises entre
0,532 et 4,489, pour des sols dont le pH vaut 6,6 et la concentration en cadmium est égale a
0,47 mg/kg. Les BCF (de I’ordre de 4,5) pour lesquels aucune donnée sur le sol n’étaient
fournie n’ont pas été prises en compte. Par ailleurs, Sauvé et al. (1996) ont également
proposé des BCF pour le cadmium en I’absence d’épandage de boues, mais celles-ci,
inférieures ou égales a 0,733, correspondent a des concentrations dans le sol
caractéristiques de sols pollués.

La valeur la plus pénalisante fournie par Pinet et al. (2003) (4,489) est retenue dans la
présente étude.

Chrome

Aucune étude impliquant des épandages de boues ne fournit de valeur de BCF pour le
chrome. A défaut, des études réalisées sur des sols non amendés par des boues ont été
consultées. Ainsi, Pinet et al. (2003) ont étudié des sols dont la concentration en chrome est
¢gale a 6,6 mg/kg. Ils proposent des valeurs de BCF pour le chrome comprises entre 0,052
et 0,249.

La valeur la plus pénalisante (0,249) est retenue dans la présente étude.

Cuivre

Les valeurs de BCF pour le cuivre fournies par Davis (1979) sont comprises entre 0,09 et
0,14, une fois exclues les valeurs issues de sols dont le pH ou la concentration en cuivre en
sont pas compatibles avec les sols du plan d’épandage de boues industrielles étudié¢. Les
sols a partir desquels ces valeurs de BCF ont été obtenues présentent des teneurs en cuivre
variant de 128 a 197 mg/kg.

La valeur retenue est la plus pénalisante. Il s’agit de la valeur de 0,14.

Mercure

La bibliographie ne fournit pas de valeur de BCF pour le mercure. Une valeur de BCF
calculée devra donc étre utilisée.

Nickel

Les valeurs de BCF pour le nickel fournies par Davis (1979) sont comprises entre 0,05 et
0,29, une fois exclues les valeurs issues de sols dont le pH ou la concentration en nickel en
sont pas compatibles avec les sols du plan d’épandage de boues industrielles étudi¢. Les
sols a partir desquels ces valeurs de BCF ont été obtenues présentent des teneurs en nickel
variant de 23 a 72 mg/kg.

La valeur retenue est la plus pénalisante. Il s’agit de la valeur de 0,29.

Plomb

Aucune ¢étude impliquant des épandages de boues ne fournit de valeur de BCF pour le
plomb. A défaut, des études réalisées sur des sols non amendés par des boues ont été
consultées. Ainsi, Pinet et al. (2003) ont étudié des sols dont le pH eau est égal a 6,6 et
dont les concentrations en plomb sont égales a 25,9 mg/kg. Ils proposent des valeurs de
BCF pour le plomb comprises entre 0,001 et 0,025.

La valeur la plus pénalisante (0,025) est retenue dans la présente étude.
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Sélénium

La bibliographie ne fournit pas de valeur de BCF pour le sélénium.

Zinc

Les valeurs de BCF pour le zinc fournies par Davis (1979) sont comprises entre 0,32 et
0,69, une fois exclues les valeurs issues de sols dont le pH ou la concentration en zinc ne
sont pas compatibles avec les sols du plan d’épandage de boues industrielles étudié¢. Les
sols a partir desquels ces valeurs de BCF ont été obtenues présentent des teneurs en zinc
variant de 94 a 330 mg/kg.

La valeur retenue est la plus pénalisante. Il s’agit de la valeur de 0,69.

CHICOREE

Les deux sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en matiéres organiques de 2,1
%. Les teneurs en ETM dans les deux sols étudiés différent : dans un cas, il s’agit des
teneurs médianes rencontrées dans les sols agricoles frangais ; dans 1’autre cas, il s’agit des
teneurs limites réglementaires dans les sols de 1’arrété du 8 janvier 1998

Etudes disponibles sur les éléments traces meétalliques

En I’absence d’études fournissant des BCF spécifiques a la chicorée, le choix a été fait
d’assimiler la chicorée a de la laitue et d’appliquer les valeurs de BCF disponibles pour la
laitue au cas de la chicorée. Deux études fournissent des BCF pour la laitue en situation
d’épandage de boues. John et Van Laerhoven (1976) déterminent des BCF en vase
expérimental sur des sols limoneux dont le pH est compris entre 5,6 et 6,5 et la teneur en
maticres organiques est égale a 3,5%. L’étude de Mclntyre et al. (1977) fait référence a un
sol argileux présentant un pH de 6,0 (la teneur en mati¢res organiques n’étant pas
précisée).

Ces ¢tudes fournissant des BCF pour le cadmium, le cuivre, le nickel, le plomb et le zinc.

Des BCF sont également disponibles pour les dioxines (Muller et al., 1994) et le DEHP
(O’Connor, 1996).

Cadmium

La valeur de BCF extraite de I’étude de Mclntyre et al. (1977) est de 1 pour une
concentration dans le sol de 7,6 ng/kg, a comparer avec la teneur dans les sols agricoles
francais moyens (0,3 mg/kg) et avec le seuil réglementaire de 1’arrété du 8 janvier 1998 (2
mg/kg). Considérant que ces teneurs ne sont pas du méme ordre de grandeur, la valeur de
BCF proposée par Mclntyre et al. (1977) ne sera pas retenue. John et Van Laerhoven
(1976) proposent des valeurs de BCF comprises entre 0,80 et 3,29, pour des teneurs en
cadmium dans le sol comprises entre 0,3 et 1,7 mg/kg. Une fois exclues les valeurs
obtenues sur des sols dont le pH est inférieur a 6, les valeurs des BCF disponibles d’étalent
sur une plage allant de 2,50 a 3,29.

La valeur retenue pour les deux types de sols considérés dans la présente étude est la plus
pénalisante. Il s’agit de la valeur de 3,29.
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Cuivre

La valeur de BCF extraite de I’étude de Mcintyre et al. (1977) est de 0,037 pour une
concentration dans le sol de 325 pg/kg. Puisque la teneur dans le sol est trés inférieure a
celle dans les sols agricoles francais moyens (13,8 mg/kg) et au seuil réglementaire de
Iarrété du 8 janvier 1998 (100 mg/kg), il ne sera pas tenu compte de cette valeur. John et
Van Laerhoven (1976) proposent deux valeurs de BCF correspondant a des teneurs en
cuivre dans le sol de 30,5 mg/kg : I’'une de 0,57 est établie sur un sol de pH 5,6, I’autre de
0,42 est établie sur une sol de pH 6,4. Ces deux valeurs semblent cohérentes entre elles.

La valeur correspondant au pH dans le sol le plus proche de la valeur considérée dans le
cadre de cette étude est retenue. Il s’agit de la valeur de 0,42.

Nickel

Mclintyre et al. (1977) ne proposent pas de valeur de BCF pour le nickel. John et Van
Laerhoven (1976) proposent deux valeurs de BCF correspondantes a des teneurs en nickel
dans le sol de 6,3 mg/kg : I'une de 0,89 est établie sur un sol de pH 5,6, I’autre de 0,59 est
¢tablie sur une sol de pH 6,4. La teneur dans le sol de 6,3 mg/kg est & comparer avec la
teneur moyenne ne nickel dans les sols agricoles francais de 20,4mg/kg et au seuil
réglementaire de 'arrété du 8 janvier 1998 de 50 mg/kg. Ces deux valeurs semblent
cohérentes entre elles.

La valeur correspondant au pH dans le sol le plus proche de la valeur considérée dans le
cadre de cette étude est retenue. Il s’agit de la valeur de 0,59.

Plomb

La valeur de BCF extraite de 1’é¢tude de MclIntyre et al. (1977) est de 0,023 pour une
concentration dans le sol de 100 pg/kg. Cette teneur en plomb dans le sol est trés inférieure
a celle dans les sols agricoles frangais moyens (25,6 mg/kg), et au seuil réglementaire de
I’arrété du 8 janvier 1998 (100 mg/kg). La valeur de BCF associée ne sera donc pas
retenue. John et Van Laerhoven (1976) proposent deux valeurs de BCF correspondant a
des teneurs en cuivre dans le sol de 21,6 mg/kg : I’'une de 0,24 est établie sur un sol de pH
5,6, I’autre de 0,28 est établie sur une sol de pH 6,4. La valeur de BCF de 0,24 obtenue sur
sol acide ne sera pas sélectionnée.

La valeur retenue est la plus pénalisante dans le cas des deux types de sols considérés dans
cette étude. Il s’agit de la valeur de 0,28.

Zinc

La valeur de BCF extraite de 1I’¢tude de Mclntyre et al. (1977) est de 0,35 pour une
concentration dans le sol de 662 pg/kg. Puisque la teneur dans le sol est trés inférieure a
celle dans les sols agricoles frangais moyens (59 mg/kg) et au seuil réglementaire de
I’arrété du 8 janvier 1998 (300 mg/kg), il ne sera pas tenu compte de cette valeur. John et
Van Laerhoven (1976) proposent des valeurs de BCF comprises entre 0,88 et 1,76, pour
des teneurs en cadmium dans le sol comprises entre 40,2 et 92 mg/kg. Une fois exclues les
valeurs obtenues sur des sols dont le pH est inférieur a 6, les valeurs des BCF disponibles
d’étalent sur une plage allant de 1,21 a 1,76. Ces valeurs semblent cohérentes entre elles.

La valeur retenue est la plus pénalisante. Il s’agit de la valeur de 1,76.
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Dioxines

L’¢tude de Muller et al. (1994) porte sur des sols limono-argileux de pH 6,2, non amendés
par des boues et dont les autres caractéristiques ne sont pas précisées. Elle propose des
BCF pour les dioxines compris entre 0,005 et 0,035, pour des teneurs dans le sol comprises
entre 0,0003 mg/kg et 0,003 mg/kg.

La valeur retenue est la plus pénalisante. Il s’agit de la valeur de 0,035.

DEHP

L’¢étude de O’Connor (1996) propose des BCF pour le DEHP compris entre 0,38 et 0,64,
pour des teneurs dans le sol comprises entre 2,65 mgkg et 14,02 mg/kg. Les
caractéristiques des sols sur lesquels ces valeurs sont déterminées ne sont pas précisées.
Ces valeurs, obtenues sur des sols ayant ¢t¢ amendés par des boues, semblent cohérentes
entre elles.

La valeur retenue est la plus pénalisante. Il s’agit de la valeur de 0,64.

Sélection des facteurs de bioconcentration pour les cultures du
jardin

POMME € tRITE .....eveiieiieiieeie ettt s 23
CATOE. ...ttt ettt et e sttt et e e bt e et e s bt e e ebt e e sabeeenane 23
POMME € tRITE ...ttt ettt ettt 23
POTTCAUL ..ttt ettt ettt et et e b e e nae e b e nte e 24
INAVEL ettt a e et b e et e b et b e et saees 25
RAAIS ettt ettt sttt e saaeens 27
SAIAAE .. ettt st ae e 27
TOMIALE ettt ettt ettt e e e et e st e st e st e et e e e e 27
HATICOT VETT 1.ttt sttt 28
CROW .ttt ettt et ettt et e et esab e e bt esseeenseesateenne 29
L0010 4] 1 PP SRRPSTPRR 31
POUIE POIS .ttt et ettt et e et ettt e et esnbeeneesnteens 31
FIUIES ettt ettt st b et ettt et et enaeennas 33

En ce qui concerne les cultures issues du jardinage, la sélection des BCF est plus sommaire
que celle relative aux cultures agricoles car le nombre d’études sources est plus restreint.
De ce fait, il est rare de trouver des valeurs de BCF expérimentales obtenues dans des
conditions proches des conditions recherchées. Cependant, en ’absence de valeurs plus
pertinentes, ces BCF établies dans des conditions pouvant diverger de la situation étudiée
dans le présent rapport sont retenues, par prudence scientifique, dans le souci de quantifier
malgré tout le transfert vers les végétaux.
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POMME DE TERRE

La sélection des BCF de la pomme de terre a déja été effectuée dans le cadre des cultures
réalisées sur les parcelles agricoles.

CAROTTE

Etudes disponibles sur les éléments traces meétalliques

En ce qui concerne la détermination des valeurs de BCF pour la carotte, aucune source
bibliographique s’intéressant a des parcelles amendées par des boues n’a pu étre trouvée. A
défaut, une source traitant de sols non amendés, mais dont les natures exactes n’ont pas été
précisées, a été utilisée (Samsoe-Petersen et al., 2002).

Cadmium

Les concentrations en cadmium obtenues pour les sols étudiés par Samsoe-Petersen (2002)
sont comprises entre 0,15 et 0,21 mg/kg pour une valeur moyenne pour les sols frangais
estimée a 0,30 mg/kg. Pouvant étre considérées comme représentatives des sols francais,
ces valeurs, également inférieures aux concentrations limites fixées par la réglementation,
conduisent a I’obtention de valeurs pour les BCF dans I’intervalle 0,06-0,16. Choisissant
de retenir dans le cadre de cette étude, les valeurs les plus contraignantes, la valeur retenue
pour le BCF est de 0,16.

Chrome

Les valeurs de concentration en chrome des sols étudiés par Samsoe-Petersen (2002) sont
comprises entre 6,6 et 11 mg/kg. Bien que ces valeurs soient inférieures aux teneurs
rencontrées dans les sols moyens francais et limites réglementaires, les valeurs de BCF
proposées (et plus exactement la valeur la plus pénalisante : 0,002) sont retenues pour
notre étude.

Cuivre

Comprises entre la concentration moyenne estimée pour les sols frangais et la teneur limite
réglementaire dans les sols, les concentrations en cuivre déterminées pour les sols étudiés
par Samsoe-Petersen sont retenues pour mener a bien notre étude, et ce en 1’absence de
toute autre référence bibliographique plus pertinente. La valeur de BCF la plus pénalisante
obtenue dans le cadre de 1I’étude de Samsoe-Petersen (2002) s’¢leve a 0,026.

Nickel

Les concentrations en nickel des sols de 1’étude de Samsoe-Petersen (2002) sont comprises
entre 4,1 et 7,1 mg/kg. En moyenne inférieures d’un facteur 4 a la valeur moyenne des sols
francais (20,4 mg/kg), ces concentrations sont tout de méme retenues en 1’absence d’une
source bibliographique plus pertinente. La valeur de BCF la plus contraignante obtenue
pour le nickel est de 0,034.

Plomb

Les valeurs de BCF proposées par Samsoe-Petersen (2002) sont obtenues pour des
concentrations dans le sol variant de 7,6 a 69 mg/kg. Ces teneurs sont a comparer avec la
valeur moyenne des sols frangais estimée a 25,6 mg/kg et la teneur limite réglementaire
existante (100 mg/kg). La valeur de BCF la plus contraignante retenue est de 0,009.
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Zinc

Deux fois supérieures a la valeur moyenne pour les sols frangais, mais ne dépassant pas la
limite réglementaire (300 mg/kg), les valeurs de concentration en zinc mesurées dans les
sols choisis pour I’é¢tude de Samsoe-Petersen sont comprises entre 101 et 121 mg/kg. La
valeur de BCF la plus pénalisante obtenue dans le cadre de cette étude vaut 0,08.

Etudes disponibles sur les composés traces organiques

Une seule étude réalisée sur des parcelles non amendées présentant des valeurs de pH
comprises entre 8,1 et 9,4, pour des teneurs en argile variant entre 7,8 et 19%, a pu étre
utilisée, car elle s’avere €tre a priori la seule étude disponible pour la détermination des
facteurs de bioconcentration des CTO chez la carotte (Samsoe-Petersen et al., 2002).

Dans le cas des trois composés traces organiques ¢tudiés (le fluoranthéne, le
benzo[b]fluoranthéne et le benzo[a]pyréne), le choix d’une valeur de BCF parmi
I’ensemble de celles obtenues lors de 1’étude utilisée, repose sur la sélection d’une valeur
(la plus pénalisante possible) au maximum représentative d’un sol moyen francgais type.
Ainsi les cas ou les valeurs de pH sont trop ¢€levées, ou bien ou les concentrations des sols
en chacun des composés sont trop importantes (c’est-a-dire les sols fortement contaminés),
ne sont pas retenus pour notre étude. Parmi les cas restant disponibles apres sélection, ¢’est
la plus forte valeur de BCF (valeur la plus contraignante) qui est retenue.

Fluoranthéne

Dans le cas du fluoranthéne, les concentrations des sols étudiés varient entre 0,073 et
2,4 mg/kg. En respectant la démarche décrite ci-dessus, la valeur de BCF retenue pour est
0,0037.

Benzo[b]fluoranthene

Les sols considérés dans le cadre de I’étude de Samsoe-Petersen (2002), présentent des
concentrations en benzo[b]fluoranthéne variant entre 0,031 et 1,3 mg/kg. La valeur de BCF
la plus contraignante, retenue et d’environ 0,0044.

Benzo[a]pyréne

Pour le bezo[a]pyréne, les concentrations des sols pris en compte dans 1’étude de Samsoe-
Petersen (2002) sont comprises dans I’intervalle 0,049 — 1,4 mg/kg. La valeur de BCF la
plus pénalisante est de 0,0029.

POIREAU

Les sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en matieres organiques de 2,1
%. Les teneurs en ETM dans les deux sols étudiés différent : dans un cas, il s’agit des
teneurs médianes rencontrées dans les sols agricoles frangais ; dans 1’autre cas, il s’agit des
teneurs limites réglementaires dans les sols de ’arrété du 8 janvier 1998.

Etudes disponibles sur les éléments traces meétalliques

Aucune référence bibliographique ne fournit de valeur de BCF pour le poireau en situation
d’épandage de boues de station d’épuration. Des études relatives au transfert sol-plante
dans le cas de sols non amendés ont donc été consultées. Il s’avére qu'une seule étude
fournit des BCF pour le poireau a partir de sols non amendés. Il s’agit de 1’étude de Pinet
et al. (2003) faisant référence a un sol de pH de 7,9 et de teneur en argiles de 12 %, la
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teneur en matiéres organiques n’étant pas précisée. Ainsi des BCF pour le cadmium, le
cuivre, le mercure, le plomb et le zinc sont obtenus.

Cadmium

Les valeurs de BCF extraites de 1’étude de Pinet et al. (2003) sont comprises entre 1,64 et
2,10, pour une teneur en cadmium dans le sol de 0,42 mg/kg. Cette teneur est & comparer
avec la teneur dans les sols agricoles francgais moyens (0,3 mg/kg) et au seuil réglementaire
de I’arrété du 8 janvier 1998 (2 mg/kg).

La valeur la plus contraignante de 2,1 est retenue dans le cadre de la présente étude.

Cuivre

Les valeurs de BCF extraites de 1’étude de Pinet et al. (2003) sont comprises entre 0,541 et
0,598, pour une teneur en cuivre dans le sol de 12,2 mg/kg. Cette teneur est a comparer
avec la teneur dans les sols agricoles francais moyens (13,8 mg/kg) et au seuil
réglementaire de 1’arrété du 8 janvier 1998 (100 mg/kg).

La valeur la plus contraignante de 0,598 est retenue dans le cadre de la présente étude.

Mercure

L’étude de Pinet et al. (2003) propose une seule valeur de BCF pour le mercure. Elle vaut
2,22 et a été déterminée sur un sol dont la concentration en mercure est de 0,09 mg/kg.
Cette teneur dans le sol est du méme ordre de grandeur que la médiane des teneurs
rencontrées dans les sols agricoles francais (0,05 mg/kg), mais trés inférieure au seuil
réglementaire de I’arrété du 8 janvier 1998 (1 mg/kg).

Cette valeur de 2,22, la seule disponible, est retenue dans le cadre de cette étude.

Plomb

Les valeurs de BCF extraites de 1’étude de Pinet et al. (2003) sont comprises entre 0,171 et
0,355, pour une teneur en plomb dans le sol de 60,2 mg/kg. Cette teneur est & comparer
avec la teneur dans les sols agricoles francais moyens (25,6 mg/kg) et au seuil
réglementaire de I’arrété du 8 janvier 1998 (100 mg/kg).

La valeur la plus contraignante de 0,355 est retenue dans le cadre de la présente étude.

Zinc

Les valeurs de BCF extraites de 1’étude de Pinet et al. (2003) sont comprises entre 0,171 et
0,355, pour une teneur en zinc dans le sol de 60,2 mg/kg. Cette teneur est a comparer avec

la teneur dans les sols agricoles frangais moyens (59 mg/kg) et au seuil réglementaire de
I’arrété du 8 janvier 1998 (300 mg/kg).

La valeur la plus contraignante de 0,355 est retenue dans le cadre de la présente étude.

NAVET

Les sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en matieres organiques de 2,1
%. Les teneurs en ETM dans les deux sols étudiés différent : dans un cas, il s’agit des
teneurs médianes rencontrées dans les sols agricoles frangais ; dans 1’autre cas, il s’agit des
teneurs limites réglementaires dans les sols de ’arrété du 8 janvier 1998.
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Etudes disponibles sur les éléments traces meétalliques

Une seule étude fournit des BCF pour le navet en situation d’épandage de boues. Il s’agit
de I’étude de Mclntyre et al. (1977) faisant référence a un sol argileux présentant un pH de
6,0 (la teneur en matieéres organiques n’est pas précisée). Les valeurs proposées dans cette
¢tude seront donc systématiquement retenues bien qu’elles correspondent a des
concentrations en ETM dans le sol trés inférieures aux deux cas étudiés. Malgré des
conditions de détermination de ces valeurs trés différentes des conditions recherchées, ces
valeurs, les seules disponibles, sont retenues a titre conservatoire, de fagon a quantifier tout
de méme le transfert vers le navet.

Ainsi des BCF pour le cadmium, le cuivre, le plomb et le zinc ont été obtenus.

Par ailleurs, une étude concernant le transfert des HAP du sol vers les végétaux
(Kipopoulou et al.,, 1999) fournit des valeurs de BCF pour le fluoranthéne, le
benzo[b]fluoranthéne et le benzo[a]pyréne. Ces valeurs ont été établies a partir de I’étude
de sols non amendés par les boues, présentant les caractéristiques suivantes : texture
limoneuse et limono-sableuse, pH compris entre 6,8 et 8,8, et teneurs en maticres
organiques variant de 1,1 a 2 %.

Cadmium

La valeur de BCF extraite de I’étude de Mcintyre et al. (1977) est de 0,158 pour une
concentration dans le sol de 7,6 ng/kg, a comparer avec la teneur dans les sols agricoles
frangais moyens (0,3 mg/kg) et au seuil réglementaire de 1’arrété du 8 janvier 1998 (2
mg/kg).

Cuivre

La valeur de BCF extraite de 1’étude de MclIntyre et al. (1977) est de 0,052 pour une
concentration dans le sol de 325 pg/kg, a comparer avec la teneur dans les sols agricoles
francais moyens (13,8 mg/kg) et au seuil réglementaire de I’arrété du 8 janvier 1998 (100
mg/kg.

Plomb

La valeur de BCF extraite de 1’étude de MclIntyre et al. (1977) est de 0,030 pour une
concentration dans le sol de 100 pg/kg. Cette teneur en plomb dans le sol est a comparer
avec la teneur dans les sols agricoles francais moyens (25,6 mg/kg) et au seuil
réglementaire de I’arrété du 8 janvier 1998 (100 mg/kg).

Zinc
La valeur de BCF extraite de 1I’é¢tude de Mclntyre et al. (1977) est de 0,23 pour une
concentration dans le sol de 662 pg/kg. Cette teneur en zinc dans le sol est & comparer avec

la teneur dans les sols agricoles frangais moyens (59 mg/kg) et au seuil réglementaire de
I’arrété du 8 janvier 1998 (300 mg/kg).

Fluoranthene

Kipopoulou et al. (1999) fournissent des valeurs de BCF pour le fluoranthéne comprises
entre 3,83 et 8,08, pour une teneur dans le sol de 0,005 mg/kg. Bien que ces valeurs aient
été établies a partir de 1’é¢tude de sols non amendés par les boues, la plus contraignante
d’entre elles (8,08) est retenue pour la présente étude.
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Benzo[b]fluoranthene

Kipopoulou et al. (1999) fournissent des valeurs de BCF pour le benzo[b]fluoranthéne
comprises entre 0,45 et 0,54, pour une teneur dans le sol de 0,001 mg/kg. Bien que ces
valeurs aient ¢été établies a partir de 1’é¢tude de sols non amendés par les boues, la plus
contraignante d’entre elles (0,54) est retenue pour la présente étude.

Benzo[a]pyréne

Kipopoulou et al. (1999) fournissent des valeurs de BCF pour le benzo[a]pyréne comprises
entre 0,56 et 1,85, pour une teneur dans le sol de 0,0003 mg/kg. Bien que ces valeurs aient
¢été établies a partir de 1’é¢tude de sols non amendés par les boues, la plus contraignante
d’entre elles (1,85) est retenue pour la présente étude.

RADIS

Aucun BCF n’a été trouvé dans la littérature concernant le radis.

SALADE

Le choix a été fait d’appliquer les valeurs de BCF disponibles pour la laitue au cas général
de la salade. Par conséquent les valeurs de BCF retenues pour la salade cultivée dans les
jardins sont égales aux valeurs de BCF retenues pour la chicorée cultivée sur parcelles
agricoles.

TOMATE

Les sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en maticres organiques de 2,1
%. Les teneurs en ETM dans les deux sols étudiés différent : dans un cas, il s’agit des
teneurs médianes rencontrées dans les sols agricoles francais ; dans I’autre cas, il s’agit des
teneurs limites réglementaires dans les sols de ’arrété du 8 janvier 1998.

Etudes disponibles sur les éléments traces métalliques

Une seule étude fournit des BCF pour la tomate en situation d’épandage de boues. Il s’agit
de I’¢tude de Mclintyre et al. (1977) faisant référence a un sol argileux présentant un pH de
6,0 (la teneur en maticres organiques n’est pas précisée). Les valeurs proposées dans cette
¢tude seront donc systématiquement retenues bien qu’elles correspondent a des
concentrations en ETM dans le sol trés inférieures aux deux cas étudiés. Malgré des
conditions de détermination de ces valeurs trés différentes des conditions recherchées, ces
valeurs, les seules disponibles, sont retenues a titre conservatoire, de fagon a quantifier tout
de méme le transfert vers la tomate.

Ainsi des BCF pour le cadmium, le cuivre, le plomb et le zinc.

Cadmium

La valeur de BCF extraite de 1’étude de MclIntyre et al. (1977) est de 0,105 pour une
concentration dans le sol de 7,6 ng/kg, a comparer avec la teneur dans les sols agricoles
francais moyens (0,3 mg/kg) et au seuil réglementaire de I’arrété du 8 janvier 1998 (2
mg/kg).
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Cuivre

La valeur de BCF extraite de I’étude de Mcintyre et al. (1977) est de 0,092 pour une
concentration dans le sol de 325 pg/kg, a comparer avec la teneur dans les sols agricoles
frangais moyens (13,8 mg/kg) et au seuil réglementaire de I’arrété¢ du 8 janvier 1998 (100
mg/kg.

Mercure

Mclntyre et al. (1977) ne proposent pas de valeur de BCF pour le mercure. Des valeurs
sont cependant proposées pour des sols n’ayant pas subi d’épandage par Wiersma et al.
(1986): elles sont comprises entre 0,001 et 0,024 pour des teneurs dans le sol de 0,02
mg/kg. Ces teneurs dans le sol sont du méme ordre de grandeur que la médiane des teneurs
rencontrées dans les sols agricoles frangais (0,05 mg/kg) mais trés inférieure au seuil
réglementaire de 1’arrété du 8 janvier 1998 (1 mg/kg).

La valeur de BCF retenue est donc la plus pénalisante, a savoir 0,024.

Plomb

La valeur de BCF extraite de 1’é¢tude de MclIntyre et al. (1977) est de 0,010 pour une
concentration dans le sol de 100 pg/kg. Cette teneur en plomb dans le sol est & comparer
avec la teneur dans les sols agricoles francais moyens (25,6 mg/kg) et au seuil
réglementaire de I’arrété du 8 janvier 1998 (100 mg/kg). Il est & noter que cette valeur est
obtenue sur un sol non amendé par des boues. Les conditions dans lesquelles elle a été
déterminée sont donc tres différentes des conditions recherchées.

Zinc

La valeur de BCF extraite de 1I’é¢tude de MclIntyre et al. (1977) est de 0,11 pour une
concentration dans le sol de 662 pg/kg. Cette teneur en zinc dans le sol est a comparer avec

la teneur dans les sols agricoles francais moyens (59 mg/kg) et au seuil réglementaire de
I’arrété du 8 janvier 1998 (300 mg/kg).

HARICOT VERT

Les sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en matieres organiques de 2,1
%. Les teneurs en ETM dans les deux sols étudiés différent : dans un cas, il s’agit des
teneurs médianes rencontrées dans les sols agricoles frangais ; dans 1’autre cas, il s’agit des
teneurs limites réglementaires dans les sols de ’arrété du 8 janvier 1998.

Etudes disponibles sur les éléments traces meétalliques

Une seule étude fournit des BCF pour le haricot vert en situation d’épandage de boues. Il
s’agit de I’étude de Mclntyre et al. (1977) faisant référence a un sol argileux présentant un
pH de 6,0 (la teneur en matiéres organiques n’est pas précisée). Les valeurs proposées dans
cette étude seront donc systématiquement retenues bien qu’elles correspondent a des
concentrations en ETM dans le sol trés inférieures aux deux cas étudiés. Bien que les
conditions de détermination de ces valeurs soient trés différentes de celles recherchée, ces
valeurs, les seules disponibles, sont retenues a titre conservatoire, de fagon a quantifier tout
de méme le transfert vers les haricots verts.

Ainsi des BCF pour le cadmium, le cuivre, le plomb et le zinc.
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Cadmium

La valeur de BCF extraite de 1’étude de McIntyre et al. (1977) est de 0,12 pour une
concentration dans le sol de 7,6 ng/kg, a comparer avec la teneur dans les sols agricoles
frangais moyens (0,3 mg/kg) et au seuil réglementaire de 1’arrété du 8 janvier 1998 (2
mg/kg).

Cuivre

La valeur de BCF extraite de 1’étude de MclIntyre et al. (1977) est de 0,031 pour une
concentration dans le sol de 325 pg/kg, a comparer avec la teneur dans les sols agricoles
frangais moyens (13,8 mg/kg) et au seuil réglementaire de I’arrété¢ du 8 janvier 1998 (100
mg/kg.

Plomb

La valeur de BCF extraite de 1’étude de MclIntyre et al. (1977) est de 0,023 pour une
concentration dans le sol de 100 pg/kg. Cette teneur en plomb dans le sol est a comparer
avec la teneur dans les sols agricoles francais moyens (25,6 mg/kg) et au seuil
réglementaire de I’arrété du 8 janvier 1998 (100 mg/kg). Il est a noter que cette valeur est
obtenue sur un sol non amendé par des boues. Les conditions dans lesquelles elle a été
déterminée sont donc tres différentes des conditions recherchées.

Zinc

La valeur de BCF extraite de I’é¢tude de Mclntyre et al. (1977) est de 0,09 pour une
concentration dans le sol de 662 pg/kg. Cette teneur en zinc dans le sol est & comparer avec

la teneur dans les sols agricoles frangais moyens (59 mg/kg) et au seuil réglementaire de
I’arrété du 8 janvier 1998 (300 mg/kg).

CHou

Les sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en mati¢res organiques de 2,1
%. Les teneurs en ETM dans les deux sols étudiés différent : dans un cas, il s’agit des
teneurs médianes rencontrées dans les sols agricoles frangais ; dans 1’autre cas, il s’agit des
teneurs limites réglementaires dans les sols de 1’arrété du 8 janvier 1998.

Etudes disponibles sur les éléments traces métalliques

Aucune référence bibliographique ne fournit de valeur de BCF pour les ETM et pour le
chou en situation d’épandage de boues de station d’épuration. Des études relatives au
transfert sol-plante dans le cas de sols non amendés ont donc été consultées. Il s’avere que
deux études fournissent des BCF pour le chou a partir de sols non amendés. 11 s’agit de :

- I’étude de Pinet et al. (2003) faisant référence a un sol de pH compris entre 7,6 et 7,9
et de teneur en argiles comprises entre 12 et 13,5 %, la teneur en matiéres organiques
n’étant pas précisée ;

- I’étude de Barman et Lal (1994) reposant sur 1’étude d’un sol dont les caractéristiques
n e sont pas précisées.

Ainsi des BCF pour le cadmium, le chrome, le cuivre, le mercure, le nickel, le plomb et le
zinc sont obtenus.
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Des ¢tudes fournissent également des valeurs de BCF pour les CTO. Kipopoulou et al.,
1999 propose des valeurs de BCF pour le fluoranthéne, le benzo[b]fluoranthéne et le
benzo[a]pyréne établies a partir de 1’étude de sols non amendés par les boues, présentant
les caractéristiques suivantes : texture limoneuse et limono-sableuse, pH compris entre 6,8
et 8,8, et teneurs en maticres organiques variant de 1,1 a 2 %. Des BCF pour les PCB sont
¢galement disponibles dans 1’étude de Webber et al. (1994), dans laquelle les auteurs ont
considéré un sol limono-argileux de pH 7,4 ou des boues ont été épandues.

Cadmium

Les valeurs de BCF extraites de 1’étude de Pinet et al. (2003) sont comprises entre 0,47 et
1,17, pour une concentration dans le sol de 0,17 mg/kg. Barman et Lal (1994) proposent
des BCF compris entre 0,67 et 1,12, pour des teneurs dans les sols de 4,46 mg/kg. Ces
teneurs dans les sols sont & comparer avec la teneur dans les sols agricoles francais moyens
(0,3 mg/kg) et au seuil réglementaire de I’arrété du 8 janvier 1998 (2 mg/kg).
Indépendamment de ces concentrations, puisqu’une seule valeur doit étre retenue dans le
cadre de la présente étude, la valeur la plus contraignante (1,17) sera retenue.

Chrome

Pinet et al (2003) ne proposent qu'une seule valeur de BCF pour le chrome : elle vaut
0,001 et a été établie sur un sol dont la concentration en chrome est de 37,05 mg/kg. Cette
teneur a comparer avec la teneur dans les sols agricoles frangais moyens (37,6 mg/kg) et au
seuil réglementaire de ’arrété du 8 janvier 1998 (150 mg/kg). Cette valeur le BCF, la seule
disponible, est retenue pour la présente étude.

Cuivre

Les valeurs de BCF extraites de 1’étude de Pinet et al. (2003) sont comprises entre 0,10 et
0,12, pour une concentration dans le sol de 12,2 mg/kg. Barman et Lal (1994) proposent
des BCF compris entre 1,52 et 3,26, pour des teneurs dans les sols de 27 mg/kg. Ces
teneurs dans les sols sont & comparer avec la teneur dans les sols agricoles francais moyens
(13,8 mg/kg) et au seuil réglementaire de I’arrété du 8 janvier 1998 (100 mg/kg). La valeur
retenue dans le cadre de la présente étude est la valeur la plus contraignante (3,26).

Mercure

Pinet et al (2003) ne proposent qu'une seule valeur de BCF pour le mercure : elle vaut 0,22
et a été établie sur un sol dont la concentration en mercure est de 0,09 mg/kg. Cette teneur
a comparer avec la teneur dans les sols agricoles francais moyens (0,05 mg/kg) et au seuil
réglementaire de ’arrété du 8 janvier 1998 (1 mg/kg). Cette valeur le BCF, la seule
disponible, est retenue pour la présente étude.

Nickel

Pinet et al (2003) ne proposent qu’une seule valeur de BCF pour le nickel : elle vaut 0,002
et a été établie sur un sol dont la concentration en nickel est de 13,6 mg/kg. Cette teneur a
comparer avec la teneur dans les sols agricoles francais moyens (20,4 mg/kg) et au seuil
réglementaire de l'arrété du 8 janvier 1998 (50 mg/kg). Cette valeur le BCF, la seule
disponible, est retenue pour la présente étude.
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Plomb

Les valeurs de BCF extraites de 1’étude de Pinet et al. (2003) sont comprises entre 0,04 et
0,13, pour une concentration dans le sol de 24,4 mg/kg. Barman et Lal (1994) proposent
des BCF compris entre 0,50 et 1,05, pour des teneurs dans les sols de 105 mg/kg. Ces
teneurs dans les sols sont a comparer avec la teneur dans les sols agricoles frangais moyens
(25,6 mg/kg) et au seuil réglementaire de 1’arrété du 8 janvier 1998 (100 mg/kg). La valeur
de BCF la plus contraignante (1,05) est retenue dan le cadre de la présente étude.

Zinc

Les valeurs de BCF extraites de 1’étude de Pinet et al. (2003) sont comprises entre 0,13 et
0,27, pour une concentration dans le sol de 60 mg/kg. Barman et Lal (1994) proposent des
BCF compris entre 0,96 et 3,12, pour des teneurs dans les sols variant de 27 a 163 mg/kg.
Ces teneurs dans les sols sont a comparer avec la teneur dans les sols agricoles frangais
moyens (59 mg/kg) et au seuil réglementaire de ’arrété du 8§ janvier 1998 (300 mg/kg). La
valeur de BCF la plus contraignante (3,12) est retenue dan le cadre de la présente étude.

PCB

Webber et al. (1994) proposent des valeurs de BCF comprises entre 0,029 et 0,089, pour
une teneur dans le sol variant entre 1 et 3,1 mg/kg. La valeur la plus contraignante de 0,089
est retenue dans le cadre de cette étude.

Fluoranthéne

Kipopoulou et al. (1999) fournissent des valeurs de BCF pour le fluoranthéne comprises
entre 0,64 et 2,98, pour une teneur dans le sol de 0,005 mg/kg. Bien que ces valeurs aient
¢été établies a partir de 1’étude de sols non amendés par les boues, la plus contraignante
d’entre elles (2,98) est retenue pour la présente étude.

Benzo[b]fluoranthene

Kipopoulou et al. (1999) fournissent des valeurs de BCF pour le benzo[b]fluoranthéne
comprises entre 0,1 et 0,2, pour une teneur dans le sol de 0,001 mg/kg. Bien que ces
valeurs aient été établies a partir de 1’étude de sols non amendés par les boues, la plus
contraignante d’entre elles (0,2) est retenue pour la présente étude.

Benzo[a]pyréne

Kipopoulou et al. (1999) fournissent des valeurs de BCF pour le benzo[a]pyréne comprises
entre 0,37et 3,7, pour une teneur dans le sol de 0,0003 mg/kg. Bien que ces valeurs aient
¢été établies a partir de 1’é¢tude de sols non amendés par les boues, la plus contraignante
d’entre elles (3,7) est retenue pour la présente étude.

COURGETTE

Aucun BCF n’a été trouvé dans la littérature concernant la courgette.

PETIT POIS

Les sols considérés dans le cadre de la présente étude sont des sols agricoles argilo-
limoneux, un peu calcaires, dont le pH est de 7,6 et la teneur en matiéres organiques de
2,1 %. Les teneurs en ETM dans les deux sols étudiés différent : dans un cas, il s’agit des
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teneurs médianes rencontrées dans les sols agricoles francais ; dans I’autre cas, il s’agit des
teneurs limites réglementaires dans les sols de ’arrété du 8 janvier 1998.

Etudes disponibles sur les éléments traces métalliques

Aucune référence bibliographique ne fournit de valeur de BCF pour le poireau en situation
d’épandage de boues de station d’épuration. Des études relatives au transfert sol-plante
dans le cas de sols non amendés ont donc été consultées. Il s’avére qu'une seule étude
fournit des BCF pour le petit pois a partir de sols non amendé. 11 s’agit de 1’étude de Cawse
et al. (1986) faisant référence a un sol de pH 8 et dont les autres caractéristiques ne sont
pas précisées.

Ainsi des BCF pour le cadmium, le cuivre, le nickel, le plomb et le zinc sont obtenus.

Cadmium

Cawse et al. (1986) ne proposent qu’une seule valeur de BCF pou le cadmium. Elle vaut
0,06 et a été établi a partir d’un sol dont la teneur en cadmium est de 8,4 mg/kg. Cette
teneur dans le sol est trés largement supérieure a la teneur dans les sols agricoles frangais
moyens (0,3 mg/kg) et au seuil réglementaire de I’arrété¢ du 8 janvier 1998 (2 mg/kg). Elle
est cependant retenue dans le cadre de la présente étude, en 1’absence de données plus
pertinentes.

Cuivre

Les valeurs de BCF extraites de I’é¢tude de Cawse et al. (1986) sont comprises entre 0,52 et
0,75, pour une teneur en cuivre dans le sol de 12,2 mg/kg. Cette teneur est a comparer avec
la teneur dans les sols agricoles francais moyens (13,8 mg/kg) et au seuil réglementaire de
I’arrété du 8 janvier 1998 (100 mg/kg).

La valeur la plus contraignante de 0,75 est retenue dans le cadre de la présente étude.

Nickel

Les valeurs de BCF extraites de I’é¢tude de Cawse et al. (1986) sont comprises entre 0,03 et
0,06, pour des teneurs en nickel dans le sol variant de 80 a 115 mg/kg. Ces teneurs sont a
comparer avec la teneur dans les sols agricoles francais moyens (20,4 mg/kg) et au seuil
réglementaire de I’arrété du 8 janvier 1998 (50 mg/kg).

La valeur la plus contraignante (0,06), correspondant également a la teneur en nickel dans
le sol la plus faible, est retenue dans le cadre de la présente étude.

Plomb

Les valeurs de BCF extraites de I’é¢tude de Cawse et al. (1986) sont comprises entre 0,0007
et 0,0029, pour une teneur en plomb dans le sol variant de 1100 a 3700 mg/kg. Cette teneur
dans le sol est trés supérieure la teneur dans les sols agricoles frangais moyens (25,6
mg/kg) et au seuil réglementaire de ’arrété du 8 janvier 1998 (100 mg/kg).

En I’absence de données plus pertinentes, la valeur la plus contraignante de 0,0029 est
retenue dans le cadre de la présente étude.

Zinc

Les valeurs de BCF extraites de I’é¢tude de Cawse et al. (1986) sont comprises entre 0,05 et
0,009, pour une teneur en zinc dans le sol de 1100 mg/kg. Cette teneur dans le sol est tres
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supérieure la teneur dans les sols agricoles francais moyens (59 mg/kg) et au seuil
réglementaire de I’arrété du 8 janvier 1998 (300 mg/kg).

En I’absence de données plus pertinentes, la valeur la plus contraignante de 0,09 est
retenue dans le cadre de la présente étude.

FRUITS

Aucun BCF n’a été trouvé dans la littérature concernant les fruits.

Bibliographie

BARMAN S. C. et LAL M. M. Accumulation of Heavy Metals (Zn, Cu, Cd and Pb) in soil
and Cultivated Vegetables and Weeds Grown in Industrially Polluted Fields. J. Environ.
Biol., 1994, pp. 107-115.

BAXTER J. (C.), JOHNSON D. (E.) et KIENHOLTZ E. (W.).Uptake of trace metals and
persistent organics into bovine tissues from sewage sludge — Denver project. Sludge
Health Risks of Land Application. Bitton S. et Damrow B.L., 1980. Chap.13, pp.285-307.

BERGKVIST P., JARVIS N., BERGGREN D. et CARLGEN K. Long term effects of
sewage sludge applications on soil properties, cadmium availability and distribution in
arable soil. Agriculture, Ecosystems and Environment, 2003, pp. 167-179.

CAWSE P. A., JONES I. S., COX G. W. Cultivation and multi-element analysis of
vegetables and grass in soil contaminated with trace elements. Rapport AERE HARMEL,
Environmental and Medical Sciences Division, novembre 1975. 18 p.

COLOMBE G. Mobilisation des éléments traces minéraux (ETM) par les plantes cultivées
dans différentes situations ; cas particulier de la betterave sucriere (Beta vulgaris L.).
Mémoire d’Ingénieur de I’ESA de Purpan. Toulouse : 1999. 86 p. (+ annexes).

DAVIS R. (D.). Uptake of copper, nickel and zinc by crops growing in contaminated soils.
J. Sci. Food Agric., 1979, vol. 30, pp. 937-947.

DUDKA S., PIOTROWSKA M. et TERELAK H. Transfert of cadmium, lead, and zinc
from insdustrially contaminated soil to crop plants : a field study. Environmental Pollution,
1996, vol. 94, n°2, pp. 181-188.

GINALI S. R., MAHMOOD T., JAVED M. (S.), HYDER M. et MAHMOOD Z.
Assessment of chromium and nickel in common members of cereals. Journal of the
Chemical Society of Pakistan, 2003, vol. 25, n°3, pp. 248-253.

HEFFRON C. (L.), REID J. (T.), ELFVING D. (C.), STOEWSAND G. (S.), HASCHEK
W. (M.), TELFORD J. (N.), FURR A. (K.), PARKINSON T. (F.), BACHE C. (A.),
GUTENMANN W. (H.), WSZOLEK P. (C.) et LISK D. (J.). Cadmium and zinc in
growing sheep fed silage corn grown on municipal sludge amended soil. Journal of
Agricultural and Food Chemistry, 1980, vol. 28, pp. 58-61.

HINESLY T. (D.), JONES R. (L.), ZIEGLER E. (L.) et TYLER J. (J.). Effects of annual
and accumulative applications of sewage sludge on assimilation of zinc and cadmium by
corn (Zea mays L.). Environmental Science and Technology, 1977, vol. 11, n°2, pp. 182-
188.

Annexe 8 - 33/34



HOODA P. (S.) et ALLOWAY B. (J.). The effect of liming on heavy metals
concentrations in wheat, carrots and spinach grown on previously sludge-applied soils.
Journal of Agricultural Science, 1996, vol. 127, pp. 289-294.

HOODA P. (S.), MCNULTY D., ALLOWAY B. (J.) et AITKEN M. (N.). Plant
availability of heavy metals in soils previously amended with heavy applications of sewage
sludge. Journal of the Science of Food and Agriculture, 1997, vol. 73, pp. 446-454.

JOHN M. K. and Van LAERHOVEN C. (J.). Effects of sewage sludge composition,
application rate, and lime regime on plant availability of heavy metals. Journal of
Environmental Quality, 1976, vol. 5, n°3, pp. 246-251.

KIPOPOULOU A. M., MANOLI E. et SAMARA C. Bioconcentration of polycyclic
hydrocarbons in vegetables grown in an industrial area. Environmental Pollution, 1999,
vol. 106, pp. 369-380.

McBRIDE M.B. et CHERNEY J. Molybdenum, sulfur and other trace elements in farm
soils and forages after sewage sludge application. Communications in soil science and
plant analysis, 2004, vol. 35, n°3-4, pp. 517-535.

MCcINTYRE D. (R.), SILVER W. (J.) et GRIGGS K. (S.). Trace elements uptake by field-
grown food plants fertilized with wastewater sewage sludge. Compost Science, 1977, vol.
Mai/Juin 1977, pp. 22-29.

MULLER J.F., HULSTER A., PAPKE O., BALL M. et MARSCHNER H. Transfer of
PCDD/PCDF from contamined soils into carrots, lettuce and peas. Chemosphere, 1994,
vol. 29, n°9-11, pp. 2175-2181.

NOGALES R., GALLARDO-LARA F., BENITEZ E., SOTO J., HERVAS D. et POLO A.
Metal extractability and availability in a soil after heavy application of either nickel or lead
in different forms. Water, Air, and Soil Pollution, 1997, vol. 94, pp. 33-44.

PINET C., LECOMTE J., VIMONT V. et AUBURTIN G.. Teneurs des plantes a vocation
alimentaire en éléments traces métalliques suite a I’épandage de déchets organiques :
synthese d’essais agronomiques francais et modélisation des transfert sol-plante. Rapport
final. IHIE & ADEME, Septembre 2003.

SAMSOE-PETERSEN L., LARSEN E. (H.), LARSEN P. (B.) et BRUUN P. Uptake of
trace elements and PAHs by fruit and vegetables from contamined soils. Environ. Sci.
Technol., 2002, vol. 36, pp. 3057-3063.

TOULLEC N. Essai relatif a I’impact du recyclage agricole de boues et de compost de
boues sur la qualité du blé dur et du tournesol. Rapport technique final, version 2.
CAVAC & GSO & SYPREA & ADEME, Septembre 2003.

TREMEL, 1998.

WEBBER M. (D.), PIETZ R. (L), GRANATO T. (C.) et SVOBODA M. (L.). Plant uptake
of PCBs and other organic contaminants from sludge-treated coal refuse. Journal of
Environmental Quality, 1994, vol. 23, pp. 1019-1026.

WEBER J. (B.), STREK H. (J.), SHEA P. (J.) e¢t OVERCASH M. (R.). Nonpoint source
pollution from PCBs: bioavailability and inactivation with activated carbon. Toxicology of
Halogenated Hydrocarbons, 1981, pp. 364-374.

Annexe 8 - 34/34



ANNEXE 9 :

SYNTHESE DES FACTEURS DE BIOCONCENTRATION
RETENUS PAR CATEGORIE DE VEGETAUX, POUR
LES CULTURES AGRICOLES ET DU JARDIN

-~ . l[égumes | légumes | légumes |pommesde| herbes
céréales | fruits . . . ;
feuilles fruits racines terre (animaux)

Cadmium 9,1.10" 2,0.10" 2,0.10" 4,3.107 8,1.107
Chrome 111 7,4.10™! 3,4.107 1,5.10° 9,9.10™ 1,6.107
Cuivre 1,5 5,6.107 3,8.107 5,2.10 2,9.107
Mercure 7,3.10" 3,5.107 6,4.107 6,4.107 1,5.10"
inorganique
Mercure 1,0 4,6.107 47107 4,0 4,2
organique
Nickel 7,7.10™! 6,4.107 8,3.107 4,5.10° 3,0.10™!
Plomb 7,5.10™! 4,9.107 5,9.10° 3,4.10° 1,7.107!
Sélénium 1,4 3,4.107 2,2.107" 2,7.107
Zinc 1,3 1,2.1%1 3,7.102 1,9.102 3,8.107!
Dioxines 7,4.10™! 3,6.107 45.10° 4,5.10° 1,6.107!
PCB 7,4.107 3,9.107 5,2.10° 1,3.102 1,6.107
Fluoranthéne 7,8.10™! 1,9.107" 44107 2,0.10™ 1,9.10"
Benzo[b]fluo- | 7,4.10" 4,5.10° 6,2.107 3,4.10" 1,6.10™
ranthéne
Benzo[a]pyréne | 7,5.107! 2,2.10™ 1,3.107 1,9.10 1,6.10™
HAP européens | 7,8.10™ 7,8.107 4,4.107 4,4.107 1,9.10"
DEHP 7,4.10™! 6,7.107 1,9.10° 1,9.10° 1,5.10"

Valeurs des BCF moyens par catégorie d’aliments d’origine végétale issus de I’agriculture
francaise, exprimées en poids de matiére fraiche, retenues dans le cadre de la présente étude.
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céréales | fruits l[égumes | légumes | légumes |pommesde herbes
feuilles fruits racines terre (animaux)

Cadmium 49100 | 2,7.100 | 2,2.10" 1,8.107 4,3.107
Chrome 111 47100 | 6,1.10% | 2,1.107 2,5.10™ 9,9.10™
Cuivre 49100 | 1,510 | 22107 | 3,0.10° 5,2.10
Mercure 47107 | 6,1.10% | 2,1.107 6,4.107 6,4.107
inorganique
Mercure 48107 | 1,7.10 2,1 4,0 4,0
organique
Nickel 7,3.100 | 1,5.10" 3,5.10"! 2,1.107 4,5.10°
Plomb 47100 | 10100 | 2,1.10" 1,1.10° 3,4.10*
Sélénium 47100 | 6,1.10% | 2,1.107
Zinc 49101 | 20107 | 2.2.10" 9,6.107 1,9.102
Dioxines 48107 | 6,5.10% | 2,1.10" 45107 4,5.10°
PCB 49107 | 6,9.107 | 2.2.10" 1,3.102 1,3.102
Fluoranthéne 52.100 | 57.10" | 25.10" 4,1.10™ 2,0.107
Benzo[b]fluo- 4,8.10" | 9,5.10° | 2,1.10" | 48.10" 3,4.10*
ranthéne
Benzo[a]pyréne 49.10" | 3,1.10" | 22.10" | 3210 1,9.10*
HAP européens 52.10" | 1,0.10" | 2,5.10" | 4.4.107 4,4.107
DEHP 471007 | 12.100 | 2,1.107 1,9.10° 1,9.10°

Valeurs des BCF moyens par catégorie d’aliments d’origine végétale issus du jardinage,

exprimées en poids de matiére fraiche, retenues dans le cadre de la présente étude.

L’utilisation de valeurs exprimées en poids de maticres fraiches a nécessité le recours a la
teneur en matiére seche des différentes cultures. Ces teneurs en matiére séche sont données
par I’'US EPA (1997) : 12,7% pour la betterave sucricre, 89,7% pour le blé, 90% pour le colza
(valeur estimée a partir des cultures voisines), 24,0% pour le mais, 89,9 pour I’orge, 50% pour
le tournesol?, 21% pour la pomme de terre, 10% pour 1’herbe et le ray grass italien (valeur
estimée a partie de cultures voisines), 51% pour la salade, 12,2% pour la carotte, 0,17 pour le
poireau, 8,1% pour le navet, 5,2% pour le radis, 6,1% pour la tomate, 9,7% pour le haricot
vert, 9% pour le chou, 6,3% pour la courgette, 11,1% pour le petit pois et 17,8% pour les

fruits.

2 http://www.gov.on.ca/OMAFRA/french/crops/pub811/9sun.htm
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ANNEXE 10 :
DEPOSITION DE POUSSIERES SUR LES PARTIES AERIENNES DES PLANTES

1 —e fei xte
- Q) X C s

Cp, =2 —2x(1
dep ( fEi % te

(SHELL, 1995)

SYMBOLE PARAMETRE UNITE VALEURS POUR LES DIFFERENTES CATEGORIES DE VEGETAUX
CEREALES FRUIT LEGUME FEUILLE | LEGUME FRUIT
Cdép concentration dans les mg/kg MS
organes aériens du végétal
attribuable a la déposition
atmosphérique
Cdust concentration dans les mg/mg MS
poussicres de 1’air
te période de croissance de la ] 180 180 100 180
culture
DRo vitesse de déposition en mg/(m?2.j) 60 60 60 60
extérieur
fE1 constante climatique -1 0,033 0,033 0,033 0,033
Yv rendement de la récolte kg/m? 0,30 0,11 0,38 0,11
fin fraction interceptée - 0,4 0,4 0,4 0,4
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ANNEXF 11 :

SYNTHESE DES FACTEURS DE BIO-ACCUMULATION
DANS LES ANIMAUX (BAF) RETENUS

Beeuf, veau, cheval Mouton, agneau Porc
cadmium 5,5.10%a 4,1.10'6 a,c 45107 a
chrome 1,2. 10°%a
cuivre 8,6.10° a 8,8.10" a,c
mercure organique 1,410° b
nickel 2,8.10° a 1,3.10%a
plomb 8,4.10°a 5,0.10% a,c
sélénium 5,6.10
zinc 8,2.10% a 2,5a,c 4,7.10% a
dioxines 1,3.10" b
PCB 2,2.10% b
fluoranthéne 2,5.10% b
benzo[b]fluoranthéne 7,8.10%b
benzo[a]pyréne 2,0.10%b
HAP européens 25.10°% Db
DEHP 6,3.10" b

a : Laurent et al. (2003) ; b : Travis and Arms (1988) ; ¢ : Liu (2003) ; les valeurs en italique sont des valeurs
calculées par les relations empiriques

Valeurs des BAF, exprimés en poids de matiere fraiche, retenues dans le cadre de la
présente étude.

Ces valeurs sont exprimées en maticre fraiche, sur la base des teneurs en matieres séches

données par ’'US EPA (1997) : 28,4% pour le beeuf, 26,6% pour le mouton et 30,0% pour
le porc.
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ANNEXE 12 :

DEFINITION DES REFERENCES « BOUES
MOYENNES FRANCAISES » ET « SOL MOYEN
FRANCAIS »

BOUES MOYENNES FRANCAISES

Les valeurs moyennes des teneurs en substances chimiques dans les boues, présentées dans
le tableau suivant, sont issues d’une campagne d’analyse portant sur 60 boues de stations
d’épuration francaises provenant de diverses filicres (AGHTM, 2002).

Cette campagne de mesures inclut des boues provenant de stations d’épuration, de
capacités différentes, réparties sur toute la France. Il convient de noter que toutes les boues
analysées n’étaient pas systématiquement destinées a I’épandage agricole.

Substance chimique ’ ’Tenel‘lr moyenne dan§ les boueside station.
d’épuration (mg/kg MS ; sauf mention contraire)

cadmium 2,6

chrome 49

cuivre 293

mercure 2,2

nickel 28

plomb 68

zinc 813

fluoranthéne 0,36

benzo[b]fluoranthéne 0,21

benzo[a]pyréne 0,20

HAP * 2,3

PCB * 0,12

LAS 2018

NPE 145

DEHP 42

AOX 314

dioxines 11 ng TE/kg

MS : matieres séches ; TE : équivalent toxique ; * somme des composés telle que définie par le projet de
directive européenne.

Teneurs moyennes en substances chimiques dans les boues issues de stations d’épuration
francaise (AGHTM, 2002).
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Les résultats moyens de cette campagne d’analyse définissent la référence « boues

francaises moyennes ».

SOL MOYEN FRANCAIS

A titre de donnée de fond géochimique, le tableau suivant présente les gammes des teneurs
en ETM fréquentes obtenues pour 11400 horizons de surface labourés en France (Mench et

Baize, 2004).

élément Cd Cr Cu Hg Ni Pb Se Zn
1°" décile 0,12 16,7 7,1 0,02 9,1 15,6 0,11 31,1
médiane 0,30 37,6 13,8 0,05 20,4 25,6 0,20 59,0
9°™ décile | 0,69 69,4 28,0 0,11 41,8 43,8 0,40 102,0

Gammes des teneurs en ETM fréquentes obtenues pour 11400 horizons de surface

labourés en France (mg/kgMS).

La référence « sol moyen francais » est caractérisée par les teneurs médianes en ETM
obtenues dans le cadre de cette étude.
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ANNEXE 15 :

RESULTATS DE L'ANALYSE DES RISQUES SANITAIRES DANS LE CAS D'UN EPANDAGE DE BOUES A LA LIMITE DES
REGLEMENTATIONS FRANCAISES (ACTUELLES) ET EUROPEENNES (FUTURES) SUR UN « SOL FRANCAIS MOYEN » :
risque attribuable aux boues et aux sols.

critique

| Consazrﬂlrreateur | Consommateur enfant | Riverain adulte | Riverain enfant | Agriculteur adulte | Futur résident adulte | Futur résident enfant
Analyse des risques d'effets a seuil attribuables au sol et aux boues
IR cumulé maximal Epour 10 ans d'épandage 0,53 1,39 0,54 1,41 0,63 2,19 5,82
tpour 80 ans d'épndage 0,78 2,56 0,79 2,60 1,02 3,97 10,58
effet critique ou organe cible affecté par l'effet . . .
rein rein rein rein rein rein rein

substances contribu

ant au risque

plomb, cadmium

plomb, cadmium

plomb, cadmium

plomb, cadmium

plomb, cadmium

plomb, cadmium

voie contribuant maj

oritairement au risque

ingestion de végétaux

ingestion de végétaux

ingestion de végétaux

ingestion de végétaux

ingestion de végétaux

ingestion de végétaux

ingestion de végétaux

seuils européens (2025)

@
o
£
g
»
1<
£ Hgo, Pb (1,3) Hgo, Pb (1,3) Hgo, Pb (2,1) Hgo, Pb (5,6)
@
g o Pb (1,3) Pb (1,3) Pb (2,1) Pb (5,5)
g pour 10 ans d'épandage Hg,, Pb (1,3) Hg,, Pb (1,3) Hg, Pb (2,1) Hg,, Pb (5,5)
@ |autres substances Pb, PCB (1,3) Pb, PCB (1,3) Pb, PCB (2,1) Pb, PCB (5,6)
©  |pour lesquelles P
g |IR>1 (valeurde IR Hgo, Pb (2,4 Hg,, Pb (2.4 Hg,, Pb (3.8) s
associée) “ Pb (2,4) Pb (2,4) Pb (3,7) '
pour 80 ans d'épandage Hg,, Pb (2.4) Hg;, Pb (2,4) Pb, PCB (1,0) Hg, Pb (3.7) Pr;g;gl; g’;i;)
Pb, PCB (2,6) Pb, PCB (2,6) Pb, PCB (4,0) nickel, PCB (1,0)
pour 10 ans d'épandage 0,52 1,36 0,53 1,38 0,63 2,15 5,74
IR cumulé maximal -
pour 80 ans d'épandage 0,84 2,85 0,86 2,91 1,19 4,40 11,77

critique

effet critique ou organe cible affecté par I'effet

systéme immunitaire

systéme immunitaire

systéme immunitaire

systéme immunitaire

systéme immunitaire

systéme immunitaire

systéme immunitaire

substances contribuant au risque

Pb, dioxines, PCB

Pb, dioxines, PCB

Pb, dioxines, PCB

Pb, dioxines, PCB

Pb, dioxines, PCB

Pb, dioxines, PCB

Pb, dioxines, PCB

voie contribuant majoritairement au risque

ingestion de végétaux

ingestion de végétaux

ingestion de végétaux

ingestion de végétaux

ingestion de végétaux

ingestion de végétaux

ingestion de végétaux

autres substances
pour lesquelles
I'R>1 (valeur de IR

pour 10 ans d'épandage

Hg,, Pb, dioxines (1,3)
Pb (1,2)
Cd, Pb, HAP (1,3)
Hg;, Pb (1,2)

Hg,, Pb, dioxines (1,4)
Pb (1,3)
Cd, Pb, HAP (1,3)
Hg;, Pb (1,3)

Hg,, Pb, dioxines (2,1)
Pb (1,9)
Cd, Pb, HAP (2,0)
Hg, Pb (1,9)

Hg,, Pb, dioxines (5,6)
Pb (5,2)
Cd, Pb, HAP (5,4)
Hg;, Pb (5,2)
nickel, PCB (1,0)

Hg,, Pb, dioxines (3,9)

Hg,, Pb, dioxines (10,0)

ingestion de végétaux

associée) Hg,, Pb, dioxines (2,5) Hg,, Pb, dioxines (2,6) Pb (2.6) Pb (6,9)
. Pb (1,7, Pb (1,7, ! " Cd, Pb, HAP (7,3
pour 80 ans dépandage o ':AF} wo caon ':AF} (Lgy |Hoo P dioxines A1) cd, P, HAP (27) o o 6 é) )
L ! L ! Hgi Pb (2,4) . .
Hg;, Pb (1,7) Hg;, Pb (1,7) dioxines (1.3) PCB (1,4)
” dioxines (3,4)
Analyse des risques d'effets sans seuil attribuables au sol et aux boues
» ERI total ipour 10 ans d'épandage 1,0E-07 7,0E-08 1,0E-07 7,1E-08 1,3E-06 5,6E-07 3,7E-07
L ipour 80ans. d'épandage 5,8E-07 6,7E-07 5,8E-07 6,8E-07 2,0E-06 3,3E-06 2,9E-06
o
g nickel
2 .2 |substances contribuant & plus de 10% au risque| PcB Pce Pce PcB N PCB Pcs N Pcs N
ES benzo[a]pyréne benzo[a]pyréne benzo[a]pyréne benzo[a]pyréne benzo[a]pyréne benzo[a]pyréne
£ benzo[a]pyréne
o= inhalation de
§ voies contribuant majoritairement au risque ingestion de végétaux| ingestion de végétaux | ingestion de végétaux| ingestion de végétaux poussiéres ingestion de végétaux | ingestion de végétaux
@ ingestion de végétaux
o ERI total ipour 10 ans d'épandage 2,2E-07 2,1E-07 2,3E-07 2,1E-07 1,4E-06 8,9E-07 9,6E-07
§ ipour 80 ans d'épandage 1,3E-06 1,3E-06 1,3E-06 1,4E-06 2,6E-06 4,8E-06 5,7E-06
e PCB Nickel
2 5 PCB PCB PCB PCB PCB
2 9
3 substances contribuant a plus de 10% au risque HAP européens HAP européens HAP européens HAP européens HAP HAP européens HAP européens
3 DEHP PCB
3 inhalation de
£ |voies contribuant majoritairement au risque ingestion de végétaux| ingestion de végétaux | ingestion de végétaux| ingestion de végétaux poussiéres ingestion de végétaux | ingestion de végétaux
5
@
&
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