
HAL Id: hal-02062060
https://hal.univ-lorraine.fr/hal-02062060

Submitted on 8 Mar 2019

HAL is a multi-disciplinary open access
archive for the deposit and dissemination of sci-
entific research documents, whether they are pub-
lished or not. The documents may come from
teaching and research institutions in France or
abroad, or from public or private research centers.

L’archive ouverte pluridisciplinaire HAL, est
destinée au dépôt et à la diffusion de documents
scientifiques de niveau recherche, publiés ou non,
émanant des établissements d’enseignement et de
recherche français ou étrangers, des laboratoires
publics ou privés.

L’épandage de matières fertilisantes d’origine résiduaire
sur les prairies comporte-t-il des risques en termes de

transfert de polluants organiques et inorganiques vers la
chaîne alimentaire ?

Alexandra Chatelet, Agnès Fournier, Stéfan Jurjanz, Sylvain Lerch, Hervé
Toussaint, Matthieu Delannoy, Cyril Feidt, Guido Rychen

To cite this version:
Alexandra Chatelet, Agnès Fournier, Stéfan Jurjanz, Sylvain Lerch, Hervé Toussaint, et al..
L’épandage de matières fertilisantes d’origine résiduaire sur les prairies comporte-t-il des risques en
termes de transfert de polluants organiques et inorganiques vers la chaîne alimentaire ?. INRA Pro-
ductions Animales, 2015, 28 (5), pp.383-298. �10.20870/productions-animales.2015.28.5.3041�. �hal-
02062060�

https://hal.univ-lorraine.fr/hal-02062060
https://hal.archives-ouvertes.fr


La réflexion présentée dans cet article
a été menée dans le cadre de l’expertise
scientifique collective pilotée par l’Inra,
le CNRS et Irstea, réalisée à la demande
des ministères chargés de l’Agriculture
et de l’Environnement, sur la valorisation
des matières fertilisantes d’origine rési-
duaire sur les sols à usage agricole ou
forestier. Les pouvoirs publics se trou-
vent aujourd’hui confrontés aux questions
liées à l’évaluation des bénéfices et des
risques associés à l’utilisation des matiè-
res fertilisantes d’origine résiduaire (efflu-
ents d’élevage, composts d’ordures ména-
gères, boues de station d’épuration...)
(tableau 1). L’adaptation des réglemen-
tations (cf. encadré pour le cadre légis-
latif actuel) aux Matières Fertilisantes
d’Origine Résiduaire (MAFOR) destinées
à l’épandage sur sols agricoles (conta-
minations potentielles connues ou émer-
gentes) demande à être fondée sur une
analyse scientifique approfondie.
L’objectif de cet article est de faire le
point sur les connaissances actuelles 
en termes de transferts des polluants
inorganiques ou organiques vers les 
animaux producteurs de denrées ali-
mentaires (viandes, œufs et lait) consé-
cutivement à l’épandage de MAFOR
sur les prairies. L’ingestion, notamment
de sol et de plantes, a été jugée comme
la voie d’exposition la plus probable
pour les animaux ; l’inhalation et l’ex-
position cutanée constituant une voie
d’exposition mineure (Smith et al
2007).

1 / Voies d’expositions des
animaux d’élevage

L’exposition des animaux d’élevage
suite à l’épandage de MAFOR peut être
due à l’ingestion des polluants présents
dans les MAFOR (seules, ou en mélange
avec le sol) via le sol (ingestion directe,
sol sur les racines ou particules de sol
adhérées sur les parties aériennes des
plantes) ou les plantes (Hillman et al
2003). De manière générale, l’exposi-
tion la plus importante se produit lorsque
les animaux accèdent aux surfaces trai-
tées immédiatement après l’épandage
(Fries 1996). Le temps nécessaire à la
diminution de la charge en polluants sur
le couvert végétal suite à l’épandage
dépendra de la quantité de boues adhé-
rées et des interactions entre les pol-
luants et la surface des végétaux. Une
incorporation profonde des MAFOR dans
le sol réduit l’exposition car les ani-
maux n’ont accès qu’à la couche super-
ficielle du sol (premiers centimètres).
La pédofaune est également un récep-
teur de contaminants et peut être consom-
mée par les animaux d’élevage. L’eau
de surface peut être souillée soit directe-
ment, soit par ruissellement, tout comme
l’eau de la nappe phréatique après une
percolation des contaminants dans le
sol. À ces variables s’ajoutent les condi-
tions climatiques (pluies-vent) ou encore
les pratiques d’élevage (chargement,

alimentation…). Ainsi, le splash (conta-
mination des végétaux par des particu-
les de sol) est favorisé par la pluie et le
chargement du troupeau sur les parcel-
les fourragères (Chaney et Lloyd 1979,
Beresford et Howard 1991, Hinton et al
1995, Hill 2005). De même, la capacité
des polluants à être dégradés (photolyse,
biodégradations par les microflores bac-
tériennes…), à se volatiliser ainsi que les
interactions plus ou moins importantes
avec les cuticules des plantes sont des
mécanismes modifiant la quantité de
polluants adsorbés à la surface des
végétaux (Smith et al 2001).

Les interactions complexes entre le sol,
les plantes et les polluants sont encore
mal connues et rendent difficiles l’éva-
luation de la part de polluants provenant
des sols, des MAFOR ou des plantes
(polluants absorbés ou adhérés) (Wil-
kinson et al 2003a, Hill 2005).

1.1 / Ingestion de végétaux

L’ingestion de végétaux par les rumi-
nants est largement documentée. Les
tables INRA (2007) indiquent des quan-
tités consolidées pour les différentes
catégories de bovins, de caprins et d’ovins
et font état des facteurs de variation
associés. A titre d’exemple, l’ingestion
de fourrage (en kg matière sèche par
animal et jour) pour un animal au pâtu-
rage, se situe aux alentours de 15 kg pour
une vache laitière, de 2 kg pour une 
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L’épandage de matières fertilisantes 
d’origine résiduaire sur les prairies 
comporte-t-il des risques en termes de
transfert de polluants organiques et 
inorganiques vers la chaîne alimentaire ?

Les pouvoirs publics sont confrontés aux questions liées à l'évaluation des bénéfices et des
risques associés à l’épandage des MAtières Fertilisantes d'Origine Résiduaire (MAFOR) 
sur les terres agricoles. Quels sont les points de vigilance relatifs aux transferts des polluants
inorganiques ou organiques vers les produits animaux suite à l’épandage de MAFOR sur les
prairies ?



chèvre laitière et d’un kg pour une brebis
allaitante. L’ingestion de végétaux est
beaucoup moins documentée et certaine-
ment moins fiable pour d’autres animaux

comme les porcs ou les volailles élevées
en plein air : elle est estimée à 7 g par
jour pour la poule pondeuse (Kijlstra
2004), 11 g pour le poulet (Rivera Ferre

et al 2007) et à un kg pour une truie en
plein air (Jurjanz et Roinsard 2014).

a) Exposition des animaux aux polluants
inorganiques lors de l’ingestion de
végétaux contaminés par l’épandage de
MAFOR

Une exposition aux Eléments Traces
Métalliques (ETM) lors de l’ingestion
de plantes par les animaux est possible
lorsque les plantes absorbent les éléments
par voie racinaire ou quand ceux-ci sont
déposés sur le couvert végétal, seuls ou
adsorbés sur des poussières ou des par-
ticules de sol (dépôts suivis parfois d’une
absorption foliaire). Des indices d’adhé-
sion pour certains métaux peuvent être
calculés (Hillman et al 2003). Aitken
(1997) a étudié l’adhésion à court terme
de boues de station d’épuration (STEP)
sur des prairies en Ecosse. Les boues
ont été appliquées en surface en réali-
sant deux hauteurs de coupes des végé-
taux (4 ou 13 cm) et deux taux d’appli-
cation de boues (55 ou 110 m3/ha).
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Tableau 1. MAFOR produites et épandues en France en 2011 en Millions de tonnes
de Matière Brute (Mt MB) (Houot et al 2014).

              
 
Effluents d'élevage récupérables 

Effluents d'élevage brut (lisier bovin, fumier bovin,  
lisier porcin, fumier porcin, autres effluents d'élevage) 

109 

Autres substrats agricoles (culture intermédiaires,  
déchets de tonte, autres substrats) 

0,2 

Autres substrats non-agricoles (effluents d'industries 
agro-alimentaires, bio déchets, autres) 

0,9 

Compost issus d'effluents d'élevage 4,2 
Résidus de méthanisation issus d'effluents d'élevage 1 

MAFOR urbaines et industrielles 
Boues et effluents 2 
Boues et effluents hors industries agro-alimentaires 0,4 
Boues et effluents d'industries agro-alimentaires 1,2 
Boues d'épuration urbaines 0,4 
Déchets ménagers et assimilés 5,6 
Déchets solides des collectivités ND 
Déchets industriels organiques 0,2 

 

 Encadré 1. Cadre législatif.

Teneurs maximales autorisées de polluants dans les denrées alimentaires.

Des teneurs limites admissibles de certains polluants dans les denrées alimentaires ont été établies à des fins de protection
des  consommateurs. Dans ce contexte, une procédure communautaire décrivant les mesures mises en œuvre a été rédigée
dans le règlement 315/1993/CEE. Le règlement 1881/2006/CE, modifié par le règlement 835/2011 (modification pour les
hydrocarbures aromatiques polycycliques) et modifié par le règlement 1259/2011 (modifications pour les dioxines, les 
polychlorobyphényls de type dioxine et autres que ceux de type dioxine), fixe les teneurs maximales admissibles au-delà 
desquelles la commercialisation des denrées alimentaires est interdite.

La directive 2002/32/CE (modifiée par le règlement 744/2012 et 277/2012 pour les dioxines) fixe des teneurs limites pour
des substances indésirables dans les aliments pour animaux (par exemple Hg, Cd, Pb, As ou encore certains organo-
chlorés). Au-delà des limites fixées, des restrictions de mises en circulation peuvent être appliquées. En France, les teneurs
limites maximales sont établies par l’arrêté du 12 janvier 2001 modifié par l’arrêté du 21 février 2011. Il doit être noté que pour
certains polluants organiques (polybromodiphényléthers « PBDE », acides perfluoroalkyl « PFAA », phtalates…) et inorga-
niques (Cr, Cu, Zn, Ni, As), il n’y a pas à ce jour de teneurs limites fixées dans les denrées alimentaires d’origine animale.
Cette lacune réglementaire pour certaines molécules dont on connait pourtant la toxicité apparait actuellement d’avantage 
liée à des raisons circonstancielles qu’à des raisons scientifiques et des évolutions réglementaires sont donc naturellement
attendues.

Points spécifiques des prescriptions techniques de l’épandage de boues (Directive 86-278-EEC) en lien avec la santé
animale et le risque de contamination des denrées alimentaires.

En Europe, des prescriptions techniques relatives aux modalités de l’épandage de MAFOR issues de déchets ont été fixées.
Ces prescriptions concernent, entre autres, l’épandage sur prairies, sur terres arables, ou encore sur cultures fourragères
dédiées à l’alimentation animale (pratiques d’épandage - injection/surface - ainsi que des délais avant les récoltes ou la mise
au pâturage). Au niveau européen, un délai de 3 semaines est recommandé avant la remise des animaux en pâturage. Ce
délai permet une marge de sécurité pour l’hygiénisation du produit. Cependant, l’interprétation de ces délais et des conditions
d’épandage varie selon les états membres (Hill 2005, European Commission 2012). Par exemple, le Danemark préconise un
délai de 1 an avant la mise en pâture, en Allemagne l’épandage sur prairies permanentes est tout simplement interdit. En
Angleterre, un code de pratiques spécifiques est appliqué «the safe sludge matrix» et le délai avant la mise en pâturage des
animaux est de 3 semaines après injection des boues. En France, ce délai est de 3 semaines après épandage de boues
hygiénisées et de 6 semaines sans hygiénisation (arrêté du 8 janvier 1998), http://www.legifrance.gouv.fr/affichTexte.do?
cidTexte=JORFTEXT000000570287

Les durées à respecter avant la remise en pâture ont généralement été établies eu égard aux risques sanitaires posés par
les microorganismes pathogènes (Stark et Hall 1992, Aitken 1997, Hill et al 1998, Hillman et al 2003, Hill 2005). Si le socle
scientifique peut relativement aisément être partagé, la politique de gestion des MAFOR est influencée par des paramètres
spécifiques à chaque pays. Ainsi, l’Allemagne fixe des teneurs limites en AOX (« Absorbable organic halogen ») en PCDD/F
et PCB ; la France, des teneurs en HAP et PCB ; le Danemark, des teneurs en LAS (« Linear alkylbenzene sulfonate »), en
DEHP (di(-2ethylhexyl)phthalate et en nonylphenols/nonylphenol ethoxylates (NP/NPE) (Jensen et al 2012). De même, les
limites nationales fixées en polluants inorganiques dans les biosolides, sont plus ou moins restrictives au regard des limites
fixées par la directive 86/278/EEC (EC/DG environment, 2001).



Les boues adhérées 24 heures après
l’épandage étaient de 0,31 tonne de
MS/ha (4 cm – 55 m3/ha) et 1,59 tonne
de MS/ha (13 cm – 55 m3/ha). Des aug-
mentations significatives en ETM ont
été déterminées dans les herbes récoltées.
Lorsque le taux d’application est passé
de 55 m3/ha à 110 m3/ha, la teneur en
ETM des plantes a doublé. Trente-six
jours ont été nécessaires pour que les
teneurs en Cd soient équivalentes à cel-
les de la parcelle témoin (43 jours pour
le Fe, Cu, Ni et 57 jours pour Zn et Pb).
Les taux d’application des boues, la
hauteur de coupe, la surface des feuilles
sont donc autant de paramètres qui
affectent directement le dépôt initial 
des boues sur le couvert végétal. Par
ailleurs, la pluie n’aurait que peu d’effet
sur l’atténuation de la charge en ETM
sur les plantes lorsque les biosolides ont
préalablement pu sécher (Aitken 1997).
Le facteur le plus important pour dimi-
nuer la teneur en ETM serait la crois-
sance des plantes, par un effet de dilution
du fait de l’accroissement de biomasse. 

Hillman et al (2004) ont mesuré l’adhé-
sion des boues sur les fourrages suite à
un épandage en surface sur les pâtures
en automne et au printemps. Les condi-
tions de l’expérimentation et les quanti-
tés de boues adhérées correspondantes
sont rappelées dans le tableau 2. La
quantité de sol adhérée sur les plantes a
été plus élevée au printemps parallèle-
ment à l’augmentation de la biomasse.
Généralement, une diminution graduelle
des teneurs en ETM dans les végétaux
est observée 21 jours suivant l’épandage.
Le Cu aurait tendance à adhérer plus
longtemps que le Fe, le Zn, le Cd ou le
Pb. Il a été conclu que l’exposition des
animaux à de fortes concentrations en
ETM était peu probable si les conditions

d’épandage étaient respectées (délai de
21 jours, conditions météorologiques
courantes). López-Moquera et al (2006)
ont évalué l’impact de l’épandage de
«dairy sludge» sur des prairies (Lolium
perenne et Trifolium repens – sol : «humic
Umbrisol»). Les boues ont été épandues
à raison de 160 m3/ha et les taux d’appli-
cation des ETM correspondant étaient :
Cd : 2,0 ; Cr : 0,1 ; Cu : 56,6 ; Ni : 37,7 ;
Pb : 37,7 ; Zn : 880,6 g/ha. Quatre semai-
nes après l’épandage, les teneurs en Cu,
Pb et Zn dans les fourrages, bien que se
situant en dessous des concentrations
à risques pour les animaux, étaient signi-
ficativement plus élevées sur les champs
amendés par les boues en comparaison
de celles observées pour les parcelles
amendées par un engrais minéral (675
kg/ha d’un engrais NPK 15:15:15) ou le
témoin (sans épandage).

L’adhésion des ETM sur les végétaux
peut fortement varier selon les éléments
considérés (Hillman et al 2003). Les ETM
les plus solubles s’infiltreraient rapide-
ment dans les sols alors que les ETM
présents dans la phase solide adhére-
raient aux cires des cuticules des plantes
(Hillman et al 2004). Or, la majorité des
ETM serait associée aux phases particu-
laires solides, les autres se retrouvant
dans les matières colloïdales, supra-
colloïdales et les fractions dissoutes.
Ainsi, les relations des ETM avec les
parties aériennes des plantes seront for-
tement dépendantes de la composition
de la MAFOR épandue.

b) Exposition des animaux aux polluants
organiques lors de l’ingestion de végétaux
contaminés par l’épandage de MAFOR

Le risque de transfert des polluants
organiques fortement lipophiles par

absorption racinaire suite à l’épandage
est généralement faible (coefficient de
transfert < 1%) (Erhardt et Prüeß 2001,
Hill 2005). Ces faibles absorptions raci-
naires sont généralement expliquées par
le caractère insoluble de ces molécules
dans la solution du sol, leur volatilisa-
tion et minéralisation par les microorga-
nismes, ou encore par leur forte sorption
sur les Matières Organiques (MO) conte-
nues dans les boues (Fries 1996, Mc Grath
1999, Smith 2009). Ainsi, les voies les
plus probables d’exposition des animaux
aux polluants organiques présents dans
les MAFOR via les plantes seraient :

- un dépôt direct de MAFOR sur la
surface des feuilles dans le cas d’un
épandage en surface ;

- un dépôt de sol en mélange avec la
MAFOR suite à une recontamination
(splash) (Fries 1996, Mc Grath 1999,
Smith 2009) ;

- le dépôt des molécules sur les feuilles
(dépôt atmosphérique sous forme
gazeuse, par dépôt humide ou encore
par sédimentation des polluants liés aux
particules atmosphériques) (Welsch-
Pausch et McLachlan 1998) ;

- la captation foliaire des molécules
volatiles (du sol vers les feuillages) ;

- l’adsorption des molécules sur les
racines (par exemple, chlorobenzènes,
Hydrocarbures Aromatiques Polycycli-
ques (HAP), PolyChloroByphényles
(PCB), PolyChloroDibenzo-p-Dioxines/
Furanes (PCDD/F) et pesticides organo-
chlorés) (Erhardt et Prüeß 2001).

Comme pour les polluants inorga-
niques, le risque de contamination des
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Tableau 2. Récapitulatif des conditions d’épandage et des estimations de la quantité des boues adhérées 24 h après l’application
des boues (Hillman et al 2004).

                 
       

 

Site 1 - sol calcaire, limoneux et argileux (expérience 1) Site 2 - sol calcaire sableux limoneux (expérience 2) 

Conditions d’épandage et composition 
des boues 

Boues adhérées 24 h 
après application 

Conditions d’épandages et composition 
des boues 

Boues adhérées 24 h 
après application 

Epandage  
de surface  
en automne : 
6,3 t MS/ha 
 
Conditions 
froides 
et sèches : 
10,8 mm pluie  

- pH = 7,4 
- Cd : 4,4 mg/kg MS 
- Pb : 221 mg/kg MS 
- Cu : 416 mg/kg MS 
- Zn : 1552 mg/kg MS 

411 kg MS/ha  
(6,8% des boues) 
soit 226 g de boues 
adhérées en MS/kg 
d’herbe en MS 

Epandage 
de surface 
en automne : 
3,8 t MS/ha 
 
Conditions 
froides 
et sèches : 
34 mm pluie 

- pH = 7,5 
- Cd : 2,7 mg/kg MS 
- Pb : 281 mg/kg MS 
- Cu : 332 mg/kg MS 
- Zn : 1300 mg/kg MS 

116 kg MS/ha  
(3% des boues) 
soit 114 g de boues 
adhérées en MS/kg 
d’herbe en MS 

Epandage  
de surface  
au printemps :  
6,2 t MS/ha 
 
Conditions 
sèches : 
5,2 mm pluie 

- pH = 7,5 
- Cd : 4,3 mg/kg MS 
- Pb : 232 mg/kg MS 
- Cu : 455 mg/kg MS 
- Zn : 1567 mg/kg MS 

909 kg MS/ha 
(15,4% des boues)  
soit 359 g de boues 
adhérées en MS/kg 
d’herbe en MS 

Epandage 
de surface 
au printemps : 
4,5 t MS/ha 

 

- pH = 7,8 
- Cd : 2,5 mg/kg MS 
- Pb : 229 mg/kg MS 
- Cu : 226 mg/kg MS 
- Zn : 1147 mg/kg MS 

353 kg MS/ha 
(7,8% des boues) 
soit 259 g de boues 
adhérées en MS/kg 
d’herbe en MS 
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animaux par des molécules organiques
surviendrait surtout dans le cas d’un
épandage en surface. Les PCB, HAP et
PCDD/F seraient très fortement captu-
rés par les surfaces foliaires par volatili-
sation, ou lors de dépôts atmosphériques
(Erhardt et Prüeß 2001). Par exemple
Smith et al (2001) ont étudié le compor-
tement des HAP sur des prairies amen-
dées par des boues (boues digérées
d’une unité de traitement semi-urbaine,
4% de MS, et appliquées à un taux de
0,04 kg/m3). Le traitement était de 34
jours et la concentration moyenne en
HAP totale dans les boues était de 45
mg/kg de poids sec pour les 24 congé-
nères mesurés. Selon les congénères, 8 à
26% des HAP auraient été retenus par
les végétaux, avec une plus forte réten-
tion des composés ayant les plus hauts
poids moléculaires. L’effet dilution,
induit par la croissance des plantes, a
contribué à la diminution des demi-vies
des HAP sur les surfaces foliaires. Cousins
et al (1997) ont mesuré la volatilisation
des PCB suivant l’application de boues
digérées par voie anaérobie et fortement
contaminées (total de 53 congénères :
33 mg/kg, sur sol sableux, MO : 4,4%
du poids frais). Il a été conclu que l’épan-
dage sur des sols avec de fortes teneurs
en MO et une injection profonde (15 cm)
limiterait la volatilisation. 

1.2 / Ingestion de sol

L’ingestion directe de sol, tout comme
l’ingestion de plantes ou de fourrages
contaminés par des particules de sol
constituent des voies majeures d’expo-
sition des animaux aux polluants (Stark
et Hall 1992, Chaney et al 1996, Erhardt
et Prüeß 2001, Hill 2005). Le principe
général des méthodes permettant l’éva-
luation de l’ingestion de sol consiste en
l’utilisation d’un marqueur présent en
grande concentration dans les sols rela-
tivement à sa concentration marginale
dans les plantes. Un bilan massique peut
alors être réalisé sur la base des concen-
trations en marqueur dans les sols, dans
les végétaux et de leur digestibilité.
Ainsi, il est possible d’estimer la quan-
tité de sol en % de la masse sèche totale
ingérée (Beyer et al 1994). 

a) Herbivores

L’ingestion de sol par des herbivores
élevés en plein air doit être différenciée
par type d’animal et de pratiques d’éle-
vage. Le cas des ovins est bien docu-
menté avec des ingestions moyennes qui
se situent entre 5 et 8% de la matière
sèche ingérée (Field et Purves 1964,
Healy 1967, Fries et al 1982, Abrahams
et Steigmajer 2003, Smith et al 2009).
Cependant, ces moyennes masquent
d’importantes variations. En effet, l’in-
gestion de sol peut s’élever à 24%
(Smith et al 2009), voire plus de 40%

(Healy 1968) lors de conditions défavo-
rables extrêmes (herbe souillée par le
sol, pâturage hivernal…). Des bovins
élevés en conditions extensives ingèrent
dans des conditions semi-arides du
Texas, en moyenne 6 à 7% de sol dans la
matière sèche ingérée (Mayland et al
1975, Kirby et Stuth 1980, Abrahams et
Thornton 1994). Cependant, cette pro-
portion de sol peut doubler dès lors que
les conditions de pâturage se détériorent
forçant les animaux à collecter l’herbe
près du sol (Mayland et al 1975, Kirby
et Stuth 1980) et/ou à consommer une
herbe souillée via la projection de parti-
cules de sol ou le piétinement (Beresford
et Howard 1991). 

Les ingestions de sol pour la vache
laitière semblent plus limitées, avec 1 à
2% de la MS ingérée (Healy 1968, Fries
et al 1982, Jurjanz et al 2012). Quelques
valeurs nettement plus élevées ont été
relevées en conditions très défavorables
avec 8% lors d’un pâturage automnal
(Jurjanz et al 2012) et jusque 20% en
pâturage hivernal (Healy 1968). 

L’ingestion de sol dépend donc des
facteurs suivants :

- la durée de pâturage sur l’année, le
mode de préhension déterminant la hau-
teur d’herbe broutée qui est inversement
reliée à l’ingestion de sol ;

- la hauteur d’herbe disponible en
entrée et sortie de pâturage ;

- la mise à disposition ou non d’un
complément alimentaire ;

- le degré de salissure de l’herbe (par
des particules de sol) qui dépend du
chargement (densité du troupeau) et des
conditions météorologiques ;

- l’éventuelle mise à disposition à même
le sol de compléments énergétiques ou
minéraux.

La combinaison de tous ces facteurs
rend difficile la prédiction fiable d’une
quantité de sol ingérée par les herbivo-
res au pâturage (Jurjanz et al 2012). Les
facteurs de limitation les plus efficaces
sont une réduction du temps de pâturage
global, une hauteur d’herbe minimale
déclenchant la sortie de la pâture (5 cm
semble être un seuil à ne pas franchir
pour les vaches laitières (Jurjanz et al
2012), une hauteur de coupe minimale
notamment pour les ensilages d’herbe et
le maintien d’un couvert végétal non
souillé. 

b) Monogastriques

Les animaux monogastriques (volailles
et porcins) peuvent ingérer des quantités
non négligeables de sol dans le cas d’éle-

vages en plein air. L’ingestion quoti-
dienne de sol par la volaille en plein air
est estimée entre 5 et 10 g par poule
(Stephens et al 1995, Kijlstra 2004, De
Vries et al 2006, Jondreville et al 2010).
Des ingestions supérieures ont été rap-
portées dans les cas où l’alimentation
a été déséquilibrée (Jondreville et al
2010) ou lors de conditions très défavo-
rables (Waegeneers et al 2009). La litté-
rature est très limitée pour le poulet de
chair. Jurjanz et al (2011) rapportent
des ingestions avoisinant 3-5 g/j. 

Un travail exploratoire sur des truies
en plein air (Jurjanz et Roinsard 2014) a
mis en évidence une ingestion moyenne
de 0,3 kg de sol par jour avec une valeur
extrême à 1 kg de sol par truie et par
jour. Les résultats de Rivera Ferre et al
(2001) suggèrent des ingestions beau-
coup plus élevées de sol, au moins pour
certains individus. En effet, Healy et
Drew (1970) rapportent des ingestions
allant jusqu’à 61% de sol dans la matière
sèche ingérée quand des porcelets sevrés
pâturent des betteraves en hiver. Cepen-
dant, ces conditions peuvent être consi-
dérées comme extrêmes.

1.3 / Ingestion d’eau d’abreuvement

Une synthèse sur l’ingestion d’eau
avec des quantifications par type d’ani-
maux est proposée dans un rapport de
l’Anses (Schmidely 2011). Elle se situe
aux alentours de 3 litres d’eau par kg de
matière sèche ingérée avec des varia-
tions dues aux conditions climatiques
(majoration en conditions de stress ther-
mique), à l’humidité de la ration ingérée
(majoration dans le cas d’une ration très
sèche comme par exemple à base de
foin) et au niveau de production laitière
pour les femelles. Suivant les conditions
d’élevage, l’origine de l’eau d’abreuve-
ment peut varier, allant de la mare à l’eau
du réseau de distribution en passant par
le forage privé à faible profondeur. Ainsi,
le lien avec l’épandage de MAFOR peut
donc être quasi-nul ou a contrario très
fort. 

1.4 / Ingestion de pédofaune

L’ingestion de pédofaune ne peut être
exclue (insectes, lombrics, mollusques
chez les animaux élevés en plein air).
L’accumulation de polluants a été démon-
trée pour cette pédofaune (Nyholm et al
2010, Shang et al 2013). L’hypothèse
d’une exposition des animaux produc-
teurs de denrées alimentaires par l’in-
gestion d’une pédofaune contaminée est
donc plausible (Zhuang et al 2009).
Cependant, la quantification de l’inges-
tion de la pédofaune s’avère difficile et
la littérature est extrêmement pauvre en
données. Pour la faune sauvage, des don-
nées existent pour le sanglier (Baubet 
et al 2009), mais les valeurs fluctuent
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fortement avec la saison et l’écosystème
habité (de 0 à une trentaine de lombrics
par jour). Pour la poule en plein air, de
Vries et al (2006) suggèrent une inges-
tion d’insectes et de lombrics à hauteur
de 20 g de matière sèche par jour. L’état
des connaissances sur l’ingestion de la
pédofaune reste lacunaire et ne permet
donc pas de connaître avec précision les
quantités ingérées pour les différentes
catégories d’animaux domestiques.

En résumé, en termes d’exposition des
animaux d’élevage aux contaminants
issus des MAFOR, il faut retenir que :

- l’ingestion de fourrage par les herbi-
vores est bien renseignée ainsi que ses
facteurs de variation, cela n’est cepen-
dant pas le cas pour les monogastriques
élevés en plein air ;

- l’ingestion de sol peut être détermi-
née, mais elle présente une très grande
variabilité liée aux espèces et aux pra-
tiques d’élevage ;

- l’ingestion d’eau est assez bien
connue, mais l’origine de l’eau consom-
mée peut concerner aussi bien des eaux
de ruissellement que de l’eau du réseau ;

- l’ingestion de pédofaune n’a été éva-
luée que pour un nombre très restreint
d’espèces et de nombreuses interroga-
tions subsistent donc dans ce domaine.

2 / Bioaccessibilité des pol-
luants des matrices environ-
nementales

Lors d’un épandage de MAFOR sur
prairie, les végétaux vont retenir une
partie de la matière épandue (adsorp-
tion, gaine des feuilles) tandis qu’une
autre partie va entrer directement en
contact avec le sol. Les polluants pré-
sents dans les horizons de surface des
sols sont réputés être liés au complexe
argilo-humique en ce qui concerne les
ETM et aux matières organiques de
manière générale pour les polluants orga-
niques. De nombreux auteurs considè-
rent que cette liaison au sol, responsable
d’une rétention des polluants dans les
horizons de surface influe également
la capacité de l’animal à les absorber
comme cela a été démontré pour les plan-
tes. Ces mécanismes sont relativement
bien décrits et font appel à deux concepts,
celui de bioaccessibilité et celui de bio-
disponibilité (Denys et al 2009, Cave et
al 2011). La bioaccessibilité est définie
comme la fraction du polluant qui va
être libérée de sa matrice support (ici le
sol) dans le tractus digestif et qui va
pouvoir migrer dans la phase aqueuse
jusqu’à la barrière de l’épithélium intes-
tinal, site à partir duquel l’absorption,

première étape de la biodisponibilité,
pourra avoir lieu. La capacité de réten-
tion de la matrice sol vis-à-vis d’un
polluant ingéré par un animal peut être
estimée par les approches de biodispo-
nibilité relative. Elles consistent à com-
parer la réponse obtenue chez l’animal
suite à l’exposition au polluant via le sol
à celle obtenue via une matrice de réfé-
rence considérée comme non rétentrice
par exemple l’eau dans laquelle sera
dissous de l’acétate de plomb ou l’huile
pour les polluants organiques. Cette
méthode a été employée par exemple
pour caractériser la rétention d’ETM
par le sol (Denys et al 2012) ainsi que
celle de polluants organiques (Ounnas
et al 2009, Fournier et al 2012a, Feidt et
al 2013, Jondreville et al 2013). Pour le
plomb (Pb), le cadmium (Cd) et l’arsenic
(As) (Denys et al 2012) il apparaît que
les caractéristiques du sol et, en particu-
lier les phases porteuses de ces ETM,
affectent significativement leur bioac-
cessibilité et par voie de conséquence
leur biodisponibilité (Caboche 2009).
Pour les molécules organiques cette
liaison est très dépendante des caracté-
ristiques de la matière organique. Pour
des sols (ou des MAFOR) dans lesquels
la matière organique est peu condensée
(majorité des sols agricoles), la bio-
disponibilité n’est quasiment pas réduite,
mais la présence de matière organique
condensée peut réduire significative-
ment la biodisponibilité relative du pol-
luant (Chai et al 2011, Delannoy et al
2013). 

Ainsi, l’évaluation du risque de transfert
des polluants vers l’animal en lien avec
l’épandage de MAFOR ne doit pas s’ap-
puyer simplement sur la teneur totale en
polluants de la matrice ingérée, mais
doit prendre en compte la réduction
potentielle de biodisponibilité de ces
polluants liés au sol ou à la MAFOR, et
ce au cas par cas. 

3 / Transferts des polluants
des MAFOR épandues vers
les animaux d’élevage et leurs
produits

3.1 / Mécanismes de transfert des
polluants organiques 

Le devenir d’une substance bioacces-
sible dans l’organisme dépend de quatre
étapes clés : l’Absorption, la Distribution,
le Métabolisme et l’Excrétion (ADME)
(Renwick 2001). Dans un premier temps,
la molécule est absorbée puis distribuée
dans l’organisme par un fluide biolo-
gique (sang ou lymphe), faisant interve-
nir différents processus de transport. Le
contaminant est ensuite distribué dans
les tissus et organes (graisses ou foie par

exemple) et/ou éliminé via sa métaboli-
sation et/ou son excrétion (lait, œuf,
fèces et urine principalement) (Aiache
et al 2008). Les étapes ADME peuvent
dépendre les unes des autres. Ainsi, une
substance distribuée et stockée dans les
graisses sera éliminée plus lentement
qu’un composé rapidement métabolisé
puis excrété. Au niveau de la cinétique
de transfert vers le sang ou les produits
animaux, une phase de bioaccumulation
du polluant dans les tissus précède une
phase d’équilibre durant laquelle les
concentrations dans les tissus sont
considérées constantes (Fries et al 1973,
McLachlan 1994, Thomas et al 1999,
Huwe et Smith 2005, Rossi et al 2010,
Fournier et al 2013). Lorsque l’animal
n’est plus exposé, la charge corporelle
en polluants tend à diminuer jusqu’à ce
que les concentrations atteignent des
valeurs correspondant au bruit de fond
de la méthode de dosage.

A l’équilibre des « entrées-sorties de
l’organisme » le coefficient de transfert
vers les produits est défini comme le
rapport entre les quantités excrétées par
jour via le lait ou l’œuf et les quantités
ingérées par jour. Les transferts peuvent
également être exprimés sous forme de
facteur de Biotransfert (BTF). Il s’agit
de l’expression à l’équilibre du ratio de
la concentration dans les tissus (j.kg-1)
ou la concentration dans le lait (j.L-1) sur
la dose journalière ingérée (Stevens
1991, Laurent et al 2005, RTI 2005). Le
taux d’accumulation des polluants orga-
niques à l’équilibre dans un tissu peut
être déterminé par les Facteurs de Bio-
Concentration (FBC) de ces polluants
dans ces tissus cibles. Un FBC est défi-
ni comme étant le rapport entre la concen-
tration tissulaire à l’équilibre et la concen-
tration dans la matrice ingérée. Ces
indicateurs de transfert résultent de plu-
sieurs paramètres agissant à la suite : le
taux d’absorption, le degré de métabo-
lisme et les coefficients de distribution
entre les tissus. Ils permettent d’estimer
rapidement les valeurs attendues dans
les produits et tissus à l’équilibre, à partir
de l’estimation de l’exposition. 

3.2 / Mécanismes de transfert des
polluants inorganiques

Certains ETM possèdent des fonctions
physiologiques identifiées chez les orga-
nismes supérieurs (pour le règne animal :
Cu, Co, Fe, Mn, Mo, Ni, Zn, Cr, Se…).
Ces minéraux sont nécessaires au main-
tien des fonctions physiologiques de
base, mais ils peuvent exercer une toxi-
cité si leurs concentrations dépassent
des valeurs seuils (Alloway 1995, Baize
1997, Ghita et al 2009, Strachan 2010).
Lors du passage dans le tractus digestif,
les ETM sont absorbés au niveau des
membranes épithéliales des cellules
intestinales. L’absorption est réalisée par
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des mécanismes de diffusion passive
ou facilitée par des transports actifs
(Laurent et al 2005, Caboche 2009). Du
fait de leur caractère hydrophile, la dif-
fusion passive ne constitue pas une voie
majeure d’absorption des ETM. Géné-
ralement, une faible proportion des ETM
présents dans la lumière intestinale est
absorbée. Les ETM sont dans l’ensem-
ble rapidement excrétés (Dozier et al
2003, Bolan et al 2004, Zhuang et al
2009, Shah et al 2010). Ainsi, Sell (1975)
a montré qu’environ 80% de la dose
administrée en Cd pouvait être excrétée
via les fèces, en 24 heures chez des
volailles. Cependant de grandes dispari-
tés entre rétention et excrétion sont sou-
vent observées pour les ETM. Une fois
absorbés, les ETM sont peu biotrans-
formés (Fairbrother et al 2007). Plusieurs
mécanismes peuvent alors intervenir de
façon indépendante ou combinée et cela
à des degrés divers :

- la séquestration des ETM en des for-
mes non réactives via des ligands ou
corps d’inclusion intracellulaires (métal-
loprotéines - granules) (Fritsch et al 2010,
Lucia et al 2010, Abduljaleel et al 2012).
Les ligands, généralement protéiques,
peuvent contribuer au transport, à la dis-
tribution et à la rétention des ETM dans
l’organisme ;

- l’excrétion vers les déjections, les
plumes, les œufs, le lait, etc.

- l’interaction avec des enzymes, des
protéines ou autres biorécepteurs (hémo-
globine…) ayant des fonctions physio-
logiques.

Ces mécanismes sont interdépendants
et extrêmement variables dans leur moda-
lité d’expression et au cours du temps,
si l’on considère un couple ETM-individu.
La capacité particulière des ETM à
interagir avec les voies de signalisations
cellulaires via des ligands plus ou moins
spécifiques et leur capacité de rétention
au niveau d’un ou plusieurs comparti-
ments expliquent des cinétiques d’élimi-
nations complexes et parfois en plusieurs
phases (Fairbrother et al 2007).

3.3 / Niveaux de transfert des
polluants des MAFOR vers
les produits animaux

Pour les polluants organiques et inor-
ganiques, la plupart des expérimenta-
tions réalisées en conditions réelles ont
été focalisées sur le devenir des conta-
minants suite à l’épandage de boues de
stations d’épuration sur des prairies.
Cependant les études permettant de quan-
tifier les transferts en fournissant à la
fois des données sur le type de MAFOR
épandu, leur taux d’application et le

devenir des polluants dans le système 
« Sol-Plante-Animal » sont rares. Les
principaux résultats de ces études sont
rappelés dans le paragraphe ci-dessous. 

a) Epandages de MAFOR et risques de
transfert des polluants organiques et
inorganiques vers les produits animaux

Rhind et al (2002, 2005a, 2007 et 2009)
ont cherché à évaluer le transfert des
perturbateurs endocriniens (phtalates et
alkylphenols) du sol vers les tissus ou le
lait de brebis pâturant sur des parcelles
amendées ou non. De manière générale,
les résultats n’ont pas mis en évidence
de différences significatives entre les
deux lots d’animaux. En Allemagne, Mc
Lachlan et Richter (1998) et Richter et
Mc Lachlan (2001) ont étudié le trans-
fert des PCDD/F vers le lait et les tissus
de vaches nourries avec de l’ensilage
d’herbe contaminé suite à l’application
de boues. L’analyse des ensilages non
contaminés a montré la présence de cer-
tains congénères (les composés les moins
chlorés) en quantités plus importantes
que les teneurs observées pour les ensi-
lages contaminés. Ces disparités dans les
profils de contaminations des ensilages
ont été attribuées à des sources atmosphé-
riques de PCDD/F. 

Kowalczyck et al (2012 et 2013) ont
déterminé l’absorption, l’élimination et
l’accumulation des PFAAs – perfluorés
(« perfluorooctanoic acid », PFOA et
perfluoro- octane sulfonate, PFOS) dans
des tissus de brebis et de vaches laitières.
L’effet de la biodégradation des polluants
durant le processus d’ensilage n’a pas
pu être évalué. Les profils d’excrétion
via l’urine ou le lait se sont révélés
variables en fonction des congénères.
Le PFOS a été le congénère le plus bio-
accumulé avec 6% de la quantité totale
ingérée en PFOS excrétés par le lait, les
urines ou les fèces chez les brebis durant
un essai de 21 jours, contre 53 à 56%
pour le PFOA. De même, des différences
entres espèces pour les teneurs en PFOS
ont été constatées (concentration plas-
matique en PFOS maximale de 1903 µg/L
pour les vaches contre 103 et 240 µg/L
pour les brebis). Les maxima en PFOS
ont été mesurés dans les foies (brebis :
1172 µg/kg poids frais - PF et vaches :
2952 µg/kg PF). Comme lors des études
réalisées par Mc Lachlan (1994) et
Richter et Mc Lachlan (2001), les condi-
tions d’équilibre plasmatique n’ont
jamais été atteintes chez aucune des
deux espèces. 

Hebert et al (2011) ont analysé les
teneurs en PolyBromoDiphénylEthers
(PBDE) et certains ETM (Cu, Zn, Tl,
Mo et As) dans les laits de vaches issues
d’exploitations agricoles amendées par
des biosolides municipaux en compa-
raison d’échantillons provenant d’exploi-

tations non amendées. Les teneurs en
PBDE étaient significativement plus
élevées dans le lait des animaux issus
des exploitations amendées.

Les teneurs en ETM (Pb, Cd, Cu et Zn)
ont été déterminées dans les organes
d’agneaux mis en pâture sur deux sites
ayant reçu une application unique de
boues liquides selon deux pratiques
d’épandages – injection ou en surface
(Wilkinson et al 2003b). Aucune diffé-
rence significative entre les teneurs en
ETM mesurées dans les tissus des ani-
maux pâturant sur les champs traités en
comparaison de celles mesurées sur les
animaux pâturant sur les parcelles
témoins n’a été mise en évidence. Une
diminution de l’ingéré total a cependant
été constatée pour les agneaux pâturant
au printemps après une application en
surface de boues liquides. L’épandage
pourrait ainsi modifier l’appétibilité des
prairies amendées par certaines MAFOR.
Des constats similaires ont été réalisés
chez des vaches pâturant des prairies
amendées par des effluents d’élevage
(Longhurst et al 2000, Laws et al 1996
et 2002). 

Rhind et al (2005b) ont étudié le trans-
fert des ETM vers les tissus d’ovins mis
au pâturage sur des prairies régulièrement
amendées par des boues liquides. Le
niveau de Cu dans les foies des brebis a
été significativement différent entre les
deux traitements, avec des valeurs plus
importantes sur les parcelles témoins en
comparaison de celles obtenues sur les
parcelles amendées par les boues. Une
baisse de l’assimilation du Cu chez des
agneaux a également été mise en éviden-
ce par Hill et al (1998) lors de l’admi-
nistration de sol amendé incorporé dans
leur ration. Les magnitudes des teneurs
en métaux déterminées dans les foies
ont varié de 2 fois environ pour le Cd
(de 0,13 – 0, 27, pour les parcelles trai-
tées) à 80 fois pour le Ni (de 0,05 à 3,87
mg/kg MS pour les parcelles traitées) et
50 fois pour le Cu (de 9,7 – 497 mg/kg
MS pour les parcelles témoins et 8,58 –
56,2 mg/kg MS pour les parcelles traitées).

Les études réalisées concernent exclu-
sivement les boues de Stations d’Epura-
tion « STEP ». De manière générale,
elles ne renseignent que partiellement
les données nécessaires à l’évaluation
des transferts des polluants des MAFOR
épandues et de ce fait elles sont rarement
conclusives. Certaines limites méthodo-
logiques doivent être rappelées : 

- l’état d’équilibre – « steady state » –,
pourtant nécessaire pour un calcul valide
et interprétable des coefficients de trans-
fert, n’a généralement pas été atteint ;

- les parcelles témoins ont parfois été
autant voir davantage contaminées que
les parcelles amendées ;
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- les mélanges de polluants dans les
MAFOR sont susceptibles d’interagir et
rendent difficiles la prédiction de leur
devenir chez les animaux (effet poten-
tialisant/synergismes/antagonismes).
De plus, les sensibilités des animaux
aux polluants peuvent grandement dif-
férer selon les espèces (par exemple, les
ovins particulièrement sensibles aux
déficits ou aux excès de Cu) ;

- aux points évoqués précédemment
s’ajoutent des limites d’ordre analytique.
En effet, il est nécessaire d’analyser
simultanément les teneurs en polluants
dans différentes matrices environnemen-
tales et animales : les sols, les plantes,
les aliments, les différents tissus, les
produits (lait et œufs) voire les déjec-
tions. 

Ainsi, l’ensemble des limites métho-
dologiques évoquées rend difficile les
interprétations des études menées en
conditions réelles. Par ailleurs, les infor-
mations sont manquantes pour un certain
nombre de substances émergentes telles
que les PBDE, PFOA, et PCA (paraffines

chlorées très abondantes dans les boues
de STEP) (Samsøe-Petersen 2003, Smith
2009, Clarke et Smith 2011, Jensen et al
2012, Magid 2013). Concernant les ETM,
certains éléments ont été très peu étudiés
(par exemple les « Platinum Group Ele-
ments » ou PGE,) (IG consultants 2001).

Ainsi, afin d’avancer sur la question
des risques de transfert des polluants
vers les produits animaux, il a paru
nécessaire de compléter l’information
peu fournie sur le transfert des polluants
des MAFOR vers les animaux d’éleva-
ge par les connaissances relatives aux
transfert des polluants organiques et
inorganiques vers les animaux d’éleva-
ge obtenues dans des conditions contrô-
lées hors épandage de MAFOR. 

b) Niveaux de transfert des polluants
organiques potentiellement présents dans
les MAFOR vers les produits animaux

Polluants organiques chlorés. De nom-
breuses publications concernent les
niveaux de concentrations de PCDD/F
et PCB dans le lait ou les œufs recensés

lors de plans de surveillance (Feil et
Ellis 1998, Menotta et al 2010, Rhind et
al 2011). Les niveaux de contamination
dans les produits animaux sont variables
selon la provenance de l’échantillon, la
teneur en organochlorés dans l’herbe
(Fürst et al 1993) et le sol (Harnly et al
2000, Mamontova et al 2007, Rose et al
2012). Il en est de même pour les pesti-
cides organochlorés tels que le DDT,
l’HCH, l’heptachlore, l’aldrine (Alawi
et Hawadi 2005). De façon générale, 
les concentrations de certains organo-
chlorés (HexaChlorocycloHexane (HCH),
DichloroDiphénylTrichloroéthane (p,p’-
DDT), PCDD/F et PCB) augmentent
rapidement lorsque les animaux sont
exposés et peuvent donc dépasser en
quelques semaines les valeurs seuils
règlementaires selon le niveau d’expo-
sition (Nath et al 2000, Fournier et al
2013). Le tableau 3 fait état des taux de
transfert pour ces composés. 

Polluants organiques bromés. Plusieurs
études ont permis de quantifier le transfert
de retardateurs de flammes bromés (ta-
bleau 3). En ce qui concerne la répartition
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Tableau 3. Taux de transfert des polluants organiques vers les produits animaux.

 

 

  1 

 
            

 

Espèce Matrice 
étudiée 

Famille  
de molécules 

Coefficient de transfert 
moyenne (min-max) (%) Références 

Vache Lait 

PCDD 

17 (3 - 36) 
6 (0,1 - 15) 

11,5 (1 - 34) 
15,5 (0,4 - 35) 

23 (1 - 64) 
14 (0,5 - 33) 

McLachlan et al (1990) 
Slob et al (1995) 
Bertrand (1999) 
Fries et al (1999) 
Lorber et al (2000) 
Huwe et al (2005) 

PCDF 

11,3 (2 - 33) 
1,5 (0 - 12,5) 

8,4 (0,4 - 23,1) 
6,3 (0,1 - 17) 

22 (1 - 61) 
11 (0,2 - 29) 

McLachlan et al (1990) 
Slob et al (1995) 
Bertrand (1999) 
Fries et al (1999) 
Lorber et al (2000) 
Huwe et al (2005) 

PCB-DL 
34 (2 - 100) 
28 (9 - 50) 

32 (20 - 48) 

Thomas et al (1999) 
Kerst et al (2004) 
Huwe et al (2005) 

PCB-NDL 47 (4 - 83) Thomas et al (1999) 

Chèvre Lait 

PCDD 20 (2 - 36) Costera et al (2006) 
PCDF 11 (1 - 28) Costera et al (2006) 

PCDD/F 22 Fournier et al (2013) 

PCB-DL 
56 (10 - 93) 
44 (6 - 62) 

47 

Costera et al (2006) 
Ounnas et al (2010) 
Fournier et al (2013) 

PCB-NDL 
39 (7 - 53) 

36 
37 

Costera et al (2006) 
Ounnas et al (2010) 
Fournier et al (2013) 

BDE 47 et 99 30 Ounnas et al (2010) 

Poule 
 

Œuf 
  

PCB 45 
5 - 90 

De Vos et al (2005 
Jondreville et al (2011) 

!-HBCD 1,2 Fournier et al (2012b) 
DDT/DDE 50 

Jondreville et al (2011) 

Lindane 10 
Aldrine + Dieldrine 60 

Hexachlorobenzène 55 
PCB 5 - 90 

Heptachlore 35 
PCDD/F 5 - 48 

 
 

 



tissulaire, elle diffère en fonction du degré
de bromation. Par exemple, les Bromo-
DiphénylEthers (BDE) les plus légers
présentent les concentrations les plus
élevées dans le tissu gras tandis que le
BDE 209 est plus concentré dans le
muscle (Kierkegaard et al 2007). De
façon générale, les études concernent
davantage les PBDE et les mammifères,
tandis que le comportement des polluants
dits émergents, tel que l’HexaBromo-
CycloDodecane (HBCD) par exemple,
sont moins explorés.

Polluants organiques fluorés. Très peu
d’études expérimentales concernent la
biodisponibilité des PFC. Kowalczyk et
al (2012 et 2013) ont évalué le transfert
de perfluorés chez la brebis en lactation
et chez la vache laitière. L’analyse de la
distribution tissulaire indique que la
majeure partie des résidus sont retrouvés
dans le foie et dans une moindre mesure
dans le rein, puis dans le muscle et enfin
le lait pour le PFOS et le PFOA tandis
que la concentration maximale est obte-
nue dans le rein pour l’acide Perfluo-
Butanesulfonique (PBFs)) et l’acide
PerFluoHexaneSulfonique (PFHxS). Il
ressort de ces études que le PFOS est
plus accumulé et bien plus persistant
dans les tissus que les trois autres com-
posés cités (notamment le PFBS et le
PFOA). Ces comportements de distribu-
tion et de persistance ont également été
observés chez le poulet (Yeung et al
2009, Yoo et al 2009). Chez le porc, le

transfert de composés perfluorés a aussi
été mis en évidence dans un élevage
avoisinant une décharge (Inde du Sud)
par Watanabe et al (2010) qui ont cons-
taté des concentrations hépatiques éle-
vées (jusqu’à 200 ng PFOS/g de poids
frais).

Phtalates. L’étude du transfert des
phtalates à l’échelle de l’animal reste
anecdotique. Des échantillons de lait
issus de divers points de vente (fermes,
industries et magasins) ont cependant
été analysés en vue de la détermination
des teneurs résiduelles en 8 phtalates
(DMP, DEP, DiBP, DnBP, BzBP,
DEHP, DCPH et DnOP) (Fierens et al
2013). Une contamination en DiBP,
DnBP, BzBP et DEHP a été mise en
évidence aux différents niveaux de la
filière. 

Hydrocarbures aromatiques polycy-
cliques. Les HAP constituent une famille
de molécules fortement métabolisées,
ils sont généralement hydroxylés puis
conjugués avant d’être éliminés par les
voies urinaire, biliaire et minoritaire-
ment via le lait ou l’œuf (AFSSA 2008).
Ainsi, le transfert de HAP vers le lait est
généralement inférieur à 1% (métabolites
compris) (Lapole et al 2007). Le trans-
fert d’HAP vers les œufs a été observé
chez des animaux fortement exposés de
manière expérimentale, dans le cas de la
poule pondeuse (Fournier et al 2010) ou
lors de pollution environnementale,

notamment dans le cas d’oiseaux sauva-
ges inféodés au milieu aquatique (Berny
et al 2002, Lebedev et al 1998).

En résumé, les composés les mieux
renseignés sont les organochlorés. Cer-
tains d’entre eux peuvent présenter des
transferts élevés vers les produits ani-
maux (par exemple les PCB), notam-
ment vers le lait et les œufs qui sont
riches en lipides, ces produits animaux
apparaissent donc comme cibles poten-
tielles majeures de polluants lipophiles.
L’information reste lacunaire pour le
transfert de composés bromés, perfluo-
rés et des phtalates. Le peu d’études
disponibles suggère cependant un trans-
fert significatif de ces polluants vers les
produits animaux. En revanche, les HAP,
molécules fortement métabolisées, ne
semblent pas s’accumuler dans les pro-
duits animaux. La compilation de ces
données met en évidence une grande
variabilité de transfert entre congénères
d’une même famille, ou entre études
pour une même molécule certainement
liée aux conditions hétérogènes d’expé-
rimentation et d’analyse. Il est donc
nécessaire de s’intéresser aux principaux
facteurs susceptibles d’influencer les
étapes du transfert afin de proposer des
protocoles d’étude permettant de cons-
truire des bases de données disponibles
en accès libre.

c) Facteurs influençant le transfert des
polluants organiques vers les animaux

Norstrom et Letcher (1996) ont repré-
senté sur un diagramme (figure 1) l’im-
portance des caractères hydrophobe et
apolaire de la molécule et des processus
de métabolisation liés à l’emplacement
des atomes de chlore pour les PCB
(Borlakoglu et Walker 1989, Braune et
Norstrom 1989, Rozemeijer et al 1995,
Thomas et al 1999, Drouillard et Nor-
strom 2001, Borga et al 2005) sur le
phénomène de bioaccumulation. A cela
il convient d’ajouter les particularités de
distribution liées à l’affinité des molé-
cules avec certains transporteurs sanguins
(Gallenberg et Vodicnik 1987). 

Ainsi, plus une molécule est hydro-
phobe, apolaire et peu métabolisée (PCB
180, TCDD, DDT…), plus elle a ten-
dance à être bioaccumulée dans l’orga-
nisme et donc potentiellement présente
dans les produits animaux.

Les propriétés de la molécule ne suffi-
sent pas généralement à expliquer les
différences de transfert observées. En
effet, en raison de la complexité et de la
variabilité structurale des MAFOR, leur
caractérisation est souvent partielle et
réalisée selon des techniques différentes
d’une étude à l’autre. De plus, les carac-
téristiques physiologiques de l’animal
ont un impact significatif sur les étapes
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Figure 1. Cinétique de contamination dans le tissu d’un animal exposé à un Polluant
Organique Persistant (POP) (d’après Norstrom et Letcher 1996).
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ADME. Ainsi, la répartition tissulaire
dépend à la fois des teneurs en lipides,
de la nature des lipides et du niveau de
vascularisation du tissu. Ces derniers
éléments auxquels s’ajoutent l’équilibre
énergétique et physiologique (croissance,
niveau de ponte ou lactation) de l’animal
et son état d’engraissement ainsi que sa
capacité métabolique vis-à-vis du pol-
luant, influencent également le niveau
de stockage et de mobilisation des pol-
luants. La figure 2 récapitule les diffé-
rents facteurs intervenants au cours des
processus ADME.

d) Niveaux de transfert des polluants
inorganiques potentiellement présents
dans les MAFOR vers les produits animaux

Les transferts des métaux vers le lait
et les tissus sont relativement faibles.
Les ordres de grandeur des coefficients
de transfert obtenus pour les métaux
sont très inférieurs à ceux obtenus pour
les polluants organiques. Ainsi, en regard
des BTF, le biotransfert d’une dioxine
(TCDD) est égal à 2,6 × 10-2 j.L-1, et, par

conséquent est de 1000 à 10000 fois
plus élevé que pour l’As, le Cr, Cd, Hg
et Pb (Stevens 1991). Il est possible de
dégager un profil de répartition tissu-
laire commun aux mammifères et aux
volailles. Globalement les éléments As,
Se, Cd, Pb et Hg se concentrent princi-
palement au niveau de la zone des reins
et en moindre mesure du foie. En revan-
che, les éléments Zn et Cu tendent à
montrer une répartition inverse, toutes
espèces confondues. Pour le Zn, des
concentrations généralement équivalen-
tes entre le muscle et le foie ont pu être
observées (Bertrand et al 1981, Lisk et al
1982, Bruce et al 2003, Cai et al 2009).
Sur le long terme, le Pb est connu pour
être séquestré dans les os et peut être
remobilisé (par exemple lorsque une
femelle est en gestation ou allaite son
petit) pour être redistribué contrairement
au Cd qui reste majoritairement séques-
tré au niveau des reins (Pattee 1984,
Vreman et al 1986, Scheuhammer 1996,
Wilkinson et al 2003b, Khalafalla et al
2011, Abduljaleel et Shuhaimi-Othman
2013).

Bien que les distributions montrent
des profils généralement similaires, les
teneurs relatives entre ETM dans les tis-
sus se révèlent extrêmement variables à
l’échelle d’une espèce, voire de l’indivi-
du. Ainsi, le rein peut contenir respecti-
vement de 1,6 à 4 fois plus de Pb et de
Cd que le foie chez des bovins (Kreuzer
et al 1986). La concentration en Cd
dans les reins du porc serait également
2 à 3 fois supérieure que dans le foie
(Sharma et al 1979). À doses équivalen-
tes en Pb et Cd, les teneurs en Cd dans
le foie et le rein sont respectivement 16
et 15 fois supérieures à celles observées
pour le Pb chez des canards « Colvert »
(Di Giulio et Scanlon 1984). Cependant
ces résultats doivent être interprétés
avec précaution car il semblerait que les
concentrations puissent être soumises à
un effet dilution entre le foie et le rein et
dépendre de la taille des organes (Vreman
et al 1986).

Laurent et al (2005) ont synthétisé les
données de différents travaux et calculé
les FBC pour différents éléments. Il en

Figure 2. Schéma récapitulatif des principaux facteurs liés au sol, à la molécule (M) et à l’animal (A), intervenant dans les différen-
tes étapes du transfert des micropolluants au sein de l’animal.



ressort que ces derniers sont générale-
ment inférieurs à 1. Cependant, une fois
dans l’organisme, ces derniers peuvent
être séquestrés en des proportions très
variables en fonction de l’élément et de
l’organisme considéré. 

e) Facteurs influençant le transfert des
polluants inorganiques au sein de l’animal

Les principaux facteurs limitant le
transfert des ETM sont la bioaccessi-
bilité et l’absorption (Caboche 2009).
Or, ces deux mécanismes sont fortement
liés aux caractéristiques de la molécule.
Les formes organiques ou inorganiques
des ETM, leur complexation avec des
macromolécules, leur solubilité, leur
taille, leur état d’oxydation influencent
fortement la capacité des ETM à franchir
les membranes biologiques (Fairbrother
et al 2007). Par exemple, le caractère
lipophile du Methyl-Mercure « Me-Hg »
explique que ce dernier soit environ 10
fois plus transféré vers le lait que le Hg
inorganique (Stevens 1991). Le sélénium
sous forme de complexe amino-Se est
plus disponible que le Se inorganique
(Latshaw et Osman 1975). Les mécanis-
mes de régulation maintenant les ETM
essentiels à des concentrations physio-
logiques optimales contribuent à moduler
les taux d’absorption, d’élimination, la
rétention ou les répartitions tissulaires.
Ces étapes du transfert des ETM peuvent
également être influencées par l’exis-
tence d’interactions entre ETM au
niveau des processus physiologiques
(compétitions pour transporteurs mem-
branaires ou protéines de transports, affi-
nité préférentielle de certains éléments
traces pour des groupes fonctionnels,
inactivations d’enzyme…) (Latshaw et
Osman 1975, Neathery et Miller 1975,
Ammerman et al 1977, Di Giulio et
Scanlon 1984, Stanley et al 1994, Ng et
al 2015).

Le pH gastrique, la composition du
chyme, les enzymes digestives, le poten-
tiel redox, la motilité intestinale ou enco-
re les temps de rétention dans le tractus
digestif sont des facteurs contribuant à
modifier les caractéristiques de la molé-
cule et sa capacité à être absorbée. Or,
ces facteurs varient considérablement
d’une espèce à l’autre (ruminants / mono-
gastriques), voire d’un individu à l’autre
(sexe, âge et statut nutritionnel). Par
exemple, les carences protéiques, cal-

ciques ou en fer peuvent fortement influer
sur l’absorption et les niveaux d’accu-
mulation observables. Un régime carencé
en protéines peut augmenter l’accumu-
lation du Cd vers les reins (Mayack et al
1981, Hoffman et al 1991). Les carences
calciques peuvent augmenter significa-
tivement l’accumulation du Cd et du Pb
chez des oiseaux sauvages (Scheuhammer
1996). Le stade de lactation ou la ponte
expliquent également la remobilisation
du Pb parfois observée chez les femelles
du fait de ses interactions avec le méta-
bolisme calcique. Le turn-over plus rapide
du Ca2+ lors de la ponte explique égale-
ment des niveaux plus élevés de stockage
observés chez les femelles comparées
aux mâles (Pattee 1984, Scheuhammer
1996). Des niveaux toxiques en Zn, Cu,
Ni peuvent être associés à des carences
en Fe (Fairbrother et al 2007). De
même, des carences en Fe, Ca et Mg
peuvent modifier l’assimilation du Pb
ou du Cd (Fritsch 2010, Al-Waeli et al
2012). Les transferts des ETM vers les
animaux font appel à un ensemble de
processus dynamiques et multifactoriels
difficiles à généraliser. 

Conclusion

Les études réalisées en conditions de
terrain et qui renseignent l’ensemble des
données nécessaires à l’évaluation du
transfert des contaminants suite à l’épan-
dage de MAFOR sont peu nombreuses
et peu conclusives. Elles reposent prin-
cipalement sur l’évaluation de l’impact
des boues de STEP chez les ruminants
et ne permettent pas de comparer l’im-
pact des autres formes de MAFOR. Un
ensemble de limites méthodologiques a
été mis en évidence, entre autres, la dif-
ficulté à différencier les nombreuses
sources potentielles de polluants ou
encore de prédire les transferts des
mélanges de polluants des MAFOR. De
manière générale, il n’est pas possible
d’anticiper précisément les niveaux de
transferts. 

Les matrices alimentaires (plantes et
fourrages) et environnementales (eau, sol
et pédofaune) issues de terres agricoles
traitées en MAFOR peuvent contribuer
à l’exposition, principalement par voie
orale, des animaux d’élevage aux pol-
luants organiques et/ou inorganiques.
La caractérisation de la bioaccessibilité

des polluants adsorbés à ces matrices est
indispensable afin d’estimer les quantités
disponibles au niveau intestinal pour
leur absorption potentielle. Lorsque les
polluants sont extraits de leur matrice
dans la lumière intestinale, ils subissent
les processus ADME. Dans le cadre de
ces processus, les polluants organiques
sont plus fortement absorbés que les
ETM. Une fois absorbés, seuls les com-
posés peu biotransformés (certains PCB
ou dioxines et l’ensemble des ETM)
s’accumulent significativement dans les
produits animaux. In fine, les polluants
organiques peu métabolisés seront prin-
cipalement concentrés dans les tissus et
produits gras alors que les ETM se re-
trouveront préférentiellement dans le
foie, les reins et pour le Pb les os.

Les coefficients de transferts ont pu
être établis pour de nombreux composés
organiques, et principalement pour les
composés organochlorés. Certains d’entre
eux présentent des transferts importants
vers les produits animaux (par exemple
de l’ordre de 50% en moyenne pour les
PCB). Plus une molécule est hydrophobe,
apolaire et peu métabolisée (par exemple
PCB 180, TCDD, DDT), plus elle est
bioaccumulée dans l’organisme et pré-
sente dans les produits animaux, princi-
palement dans les tissus et produits gras.
L’information sur le transfert de com-
posés bromés, perfluorés et des phtala-
tes reste quant à elle lacunaire. Les HAP,
fortement métabolisés ne semblent pas
s’accumuler dans les produits animaux.
De manière générale, les coefficients de
transfert sont moins bien renseignés pour
les polluants inorganiques. Cependant,
leurs niveaux de transfert, préférentiel-
lement vers les abats rouges, semblent
faibles. Ainsi, les polluants organiques
sont globalement plus fortement absor-
bés que les ETM. Par ailleurs, les trans-
ferts vers les animaux de certains ETM
(Vanadium, Thallium…) ou de polluants
organiques émergents (bromés, perfluo-
rés, phtalates, paraffines…) et qui sont
potentiellement présents dans certaines
MAFOR devront être davantage rensei-
gnés.

En définitive, l’ensemble des données
scientifiques disponibles indique que les
transferts de polluants organiques et
inorganiques vers les produits animaux
suite à l’épandage de MAFOR sur les
prairies ne peuvent être exclus. 
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Résumé

Abstract

L’objectif de cet article est d’identifier les points de vigilance relatifs aux transferts de polluants inorganiques ou organiques vers les
animaux d’élevage via l’ingestion de sol, de plantes, d’eau ou encore de pédofaune, consécutivement à l’épandage de MAtières
Fertilisantes d’Origine Résiduaire (MAFOR) sur les prairies. Cette identification consiste à prendre en compte simultanément les
quantités de polluants ingérées (quantité de matrice ingérée × concentration du polluant dans cette matrice), la fraction biodisponible
et le devenir des polluants au sein de l’organisme. Les études réalisées en conditions de terrain et qui renseignent l’ensemble des
données nécessaires pour estimer l’impact des MAFOR épandues sur prairies sont rares et peu conclusives. Elles reposent principalement
sur l’application des boues de stations d’épuration sur des prairies et ne permettent pas de comparer l’impact des autres formes de
MAFOR. Cependant, en prenant en compte l’ensemble des connaissances sur les transferts de polluants vers les produits animaux,
il apparaît que les polluants organiques sont plus fortement absorbés que les Eléments Traces Métalliques (ETM). Seuls les composés
peu biotransformés s’accumulent significativement dans les produits animaux. In fine, les polluants organiques se concentrent
généralement dans les tissus et produits gras alors que les ETM se retrouvent préférentiellement dans les abats. Cependant, un
manque manifeste de connaissances sur le devenir de contaminants organiques émergents (bromés, perfluorés, phtalates et paraffines)
ou de certains ETM (vanadium et thallium) doit être signalé. De manière globale, les transferts de polluants organiques et inorganiques
vers les produits animaux, suite à l’épandage de MAFOR sur les prairies, ne peuvent être exclus. 

Transfer of organic and inorganic pollutants in the food chain after spreading of residual-origin fertilizing materials on grasslands

The objective of this paper was to evaluate the transfer of inorganic and organic pollutants to livestock through ingestion of soil, plants,
water or contaminated soil fauna, following spreading of residual-origin fertilizing materials (MAFOR) on grasslands. In the course
of such an assessment the amounts of pollutants ingested, the fraction of pollutants to be extracted from the matrix and their fate in
the body need to be considered. Field studies aiming at evaluating the pollutant transfer from MAFOR to livestock remain scarce.
They are mainly based on sewage sludge application in grasslands and they do not allow estimating the impact of other forms of
MAFOR. Taking into account the available knowledge on pollutants transfer to animal products, it appears that organic pollutants
are more strongly absorbed and transferred than Trace Metals (TM). Mainly non metabolized pollutants significantly accumulate in
animal products: organic pollutants generally concentrate in fatty tissues and products while TM are preferentially found in offal.
However, a serious lack of knowledge about the behavior of emerging organic contaminants (brominated perfluorocarbons,
phthalates, paraffin) or certain TM (vanadium, thallium) has to be noted. Overall, a significant transfer of organic and inorganic
pollutants to animal products, following the application of residual-origin fertilizing materials on grasslands, cannot be excluded.
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