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Résumé

La gestion des sites et sols pollués repose sur I’évaluation des expositions aux contaminants. Le retour
d’expérience montre que les voies d’exposition directe, et notamment I’ingestion de terre pour les
enfants, engendrent les niveaux de risque les plus élevés. Actuellement, en se basant sur la
concentration totale d’un polluant dans le sol, I’évaluation des risques tend a étre surprotectrice dans la
mesure ou seule une fraction de la substance peut pénétrer a I’intérieur de I’organisme. L’objectif de
I’¢tude est de mettre en évidence que le test in vitro UBM (Unified Barge Method) de bioaccessibilité
est pertinent pour estimer la fraction biodisponible des ETM dans les sols. Pour cela, il est nécessaire
de démontrer que la solubilisation des contaminants dans le tractus gastro-intestinal est une étape
limitante dans le processus de biodisponibilité et d’autre part que les mesures de bioaccessibilité sont
corrélées aux mesures de biodisponibilité. Pour 15 sols sélectionnés sur trois sites contaminés
différents, I’étude montre que la biodisponibilité est tres variable pour le plomb (8% a 82%), le
cadmium (12% a 91%) et P’arsenic (3% a 78%). Pour I’antimoine, les valeurs de biodisponibilité
relative et de bioaccessibilité sont tres faibles indépendamment des caractéristiques contrastées des
sols (valeurs < 20%). De ce fait, ces conditions ne permettent pas de valider le test in vitro pour
I’antimoine. Les résultats des corrélations, pour les trois autres contaminants, démontrent que la
bioaccessibilité est 1’étape limitante de la biodisponibilité et que le test UBM est pertinent pour
estimer la bioaccessibilité de ces éléments dans les sols. Notre étude met également en évidence
I’impact de la matrice sol sur les variations des valeurs de bioaccessibilité. Ainsi, il a ét€ montré que la
distribution des contaminants sur les différentes phases porteuses du sol est un parametre majeur et
robuste pour expliquer les variations de la bioaccessibilité pour I’ensemble des sols étudiés. Les
résultats de 1’étude mettent en lumiére que le test in vitro UBM peut fournir une alternative possible
aux investigations in vivo afin d’affiner les niveaux d’exposition des ETM suite a 1’ingestion de sol.

Mots clés : biodisponibilité relative, bioaccessibilité, éléments métalliques, ingestion, sol,
validation

Abstract

The management of contaminated soil is based on the assessment of exposure of pollutants. The
review shows that the direct routes of exposure, including soil ingestion for children, generate the
highest risk levels. Currently, based on the total pollutant concentration in soil, risk assessment tends
to be overestimate because only a fraction of the substance may penetrate into the body. The aim of
the study is to demonstrate that in vitro UBM test (Unified Method Barge) is relevant to estimate the
bioavailable fraction of metals in the soil by estimating the bioaccessible fraction. For this, it is
necessary to show that the solubilization of contaminants in the gastrointestinal tract is a limiting step
in oral bioavailability process and that bioaccessibility is correlated to bioavailability. For 15 soils
selected on three different sites, the study shows that bioavailability is highly variable for lead (8% to
82%), cadmium (12% to 91%) and arsenic (3 % to 78%). For antimony, the relative bioavailability
and bioaccessibility values are very low independently of the different soil characteristics (values
<20%). Thus, these conditions do not allow to validate in vitro test for antimony. The results of
correlations, for the three other contaminants, show that bioaccessibility is the limiting step in the
bioavailability process and that UBM test is relevant to estimate the bioaccessibility. Our study also
highlights the impact of the soil matrix on the variation of bioaccessibility values. Thus, it was shown
that the distribution of contaminants in the different bearing phases of soil is a major and robust
parameter to explain the variations of bioaccessibility for all soils studied. The results of the study
highlight that the in vitrro UBM test is a promising alternative to in vivo investigations to measure the
exposure levels of metals after soil ingestion.

Keywords : Relative bioavailability, bioaccessibility, metals, ingestion, soil, validation
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INTRODUCTION, CONTEXTE ET OBJECTIFS DE L’ETUDE

Un site pollué peut se définir comme un site qui, du fait d’anciens dépdts de déchets ou
d’infiltration de substances polluantes, présente une pollution susceptible de provoquer une
nuissance ou un risque pérenne pour l’environnement ou la sécurit¢ des personnes

(http://www.sites-pollues.ecologie.gouv.fr/). La nature des principaux polluants rencontrés sur

les sites pollués est tres diversifiée mais se répartit en deux grandes familles : les éléments
inorganiques et organiques. Les polluants inorganiques incluent notamment la famille des
éléments traces métalliques (ETM) qui regroupe a la fois les métaux (plomb et cadmium, par
exemple) et les métalloides (arsenic et antimoine, par exemple) (Baize, 1997). Ces éléments
sont présents dans les sols par leur usage courant dans plusieurs processus industriels
(extraction et I’exploitation de minerais, peinture, batterie...) ou encore par leur utilisation en
agriculture. Les ETM ont tendance a s’accumuler progressivement dans les sols et plus
précisément dans les horizons de surfaces riches en matiere organique (en particulier pour les
cations divalents) (Bourrelier et Berthelin, 1998 ; Baize et al., 2002). Or, contrairement a de
nombreux polluants organiques, les éléments métalliques ne peuvent étre dégradés par
décomposition (Baize, 1997). Ils présentent ainsi un caractere persistant qui peut engendrer, a
terme, un risque pour I’environnement et la santé humaine. Concernant ce dernier point, la
réhabilitation des sols pollués en zones fréquentés par des humains est particuliecrement
sensible. Ainsi, il est crucial pour nos sociétés d’étudier les différents impacts et risques des
sols pollués afin de préserver la santé humaine des populations qui sont susceptibles d’y étre
exposées.

Les questions de pollution des sols par les activités industrielles font I’objet d’une prise de
conscience que depuis peu de temps, une vingtaine d’années tout au plus, au regard de plus de
deux siecles d’activité industrielle. En France, il n’existe pas de texte de loi concernant la
prévention et la gestion des sols, mais on se référe a des réglementations spécifiques plus
générales qui s’appliquent notamment dans le cadre de la 1égislation des installations classées
(Loi n°76-663 du 19 Juillet 1976), ou dans une moindre mesure a la législation sur les déchets
(Loi n°2003-699 du 30 juillet 2003). La démarche d'évaluation quantitative des risques
sanitaires (EQRS), telle que pratiquée actuellement en France pour les sites et sols pollués,

consiste a effectuer une estimation de la survenue d'effets néfastes pour la santé en tenant
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compte d'un ensemble d'éléments concernant les substances rencontrées et leur toxicité d'une
part, et de 'exposition des populations a ces substances d'autre part.

L’exposition de I’Homme aux contaminants présents dans les sols peut survenir par
différentes voies telles que 1’inhalation de poussiéres, 1’absorption cutanée et 1’ingestion
(Lanphear et al., 1997 ; Paustenbach, 2000). L’évaluation quantitative des risques sanitaires
montre que, pour des ETM non volatils, la voie d’exposition majeure est I’ingestion de terre et
de poussieres (Paustenbach, 2000 ; Kwon et al., 2004 ; Carrizales et al., 2005 ; Yamamoto et
al., 2006). Pour des raisons comportementales et physiologiques, la population sensible a
I’ingestion de terre est constituée par les enfants de 0 a 6 ans (Lanphear et al., 1996 ; Schiitz et
al., 1997 ; Wang et al., 2003). En effet, I’ingestion de terre résulte principalement du
comportement de portage des mains ou d’objets a la bouche qui est trés fréquent chez les
enfants agés de 12 mois a 2 ans (Ellis et Schnoes, 2005 ; Ljung, 2006). 1l est usuellement
considéré que les enfants ingerent quotidiennement 100 a 150 mg.j'1 de terre,
indépendamment de comportements de type géophagie ou syndrome pica' (Stanek et al.,
1997 ; USEPA, 1997 ; Calabresse et al., 1999). De plus, d’un point de vue toxicologique, les
enfants sont plus sensibles a certains contaminants du sol comme les éléments métalliques. En
effet, les enfants ont un systeme nerveux qui est plus sensible aux contaminants, comme le
plomb par exemple, comparé aux adultes (paroi hémato-encéphalique plus perméable) (WHO,
1995 ; ATSDR, 2007b). Les enfants présentent également une plus forte absorption gastro-
intestinale que les adultes (paroi gastro-intestinale plus perméable). Pour le plomb
I’absorption gastro-intestinale est comprise entre 10 et 20% chez les adultes, et de 30 & 50%
pour les enfants (Laquatra, 2001).

Pour évaluer I’exposition aux ETM suite a I’ingestion de terre, il est actuellement considéré
que la concentration totale d’une substance présente dans un sol est a méme d’étre absorbée et
de produire un effet toxique sur 1’organisme humain (Peijnenburg et al., 1997 ; Oomen et al.,
2006). Cependant, dans le cadre de I’exposition via I’ingestion de sol contaminé, plusieurs
études démontrent que les contaminants présents dans le sol sont généralement moins
absorbés et les effets toxiques sont plus faibles comparés a la méme concentration de
contaminants administrés a partir de sels solubles dans I’eau (Freeman et al., 1992 ; Dieter et
al., 1993 ; Casteel et al., 1997; Pu et al., 2003 ; USEPA, 2004 ; Casteel et al., 2006).

Actuellement, la procédure d’évaluation des risques ne consideére ni les caractéristiques du

' Le syndrome pica est un trouble du comportement alimentaire caractérisé par l'ingestion durable (plus d'un
mois) de substances non nutritives (terre, craie, sable, papier, etc.). La géophagie désigne le fait de manger de la
terre
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métal en interaction avec le sol ni les limites d’absorption de 1’élément (Kelley ef al., 2002 ;
Oomen et al., 2006). Cependant, les contaminants présents dans les sols ne sont pas
exclusivement présents sous une forme solubilisable. En effet, le contaminant présent dans la
matrice sol peut se trouver sous une forme non dissociable et ainsi étre excrété par
I’organisme sans étre absorbé. L’absorption des contaminants du sol par le tractus gastro-
intestinal peut étre significativement influencée par les propriétés spécifiques de la matrice sol
(minéralogie, taille des particules ingérées, propriétés physico-chimiques) (Ruby et al., 1999 ;
Peijnenburg et Jager, 2003). Le constat actuel est que sur la seule base de la concentration
totale des contaminants dans le sol I’exposition peut étre surestimée pour la voie ingestion de
terre (Allen, 2002 ; Oomen et al., 2006).

Ces dernieres années, de nombreuses entités environnementales, nationales et internationales,
ont démontré I’importance de la prise en compte de la notion de biodisponibilité pour
développer une procédure d’évaluation des risques plus pertinente (Nathanail et McCaffey,
2003 ; Environment Agency (UK), 2005 ; Oomen et al., 2006). La biodisponibilité correspond
a la fraction de contaminant absorbée par la circulation systémique (Ruby et al., 1999 ; Kelley
et al., 2002). Ainsi, la compréhension et la mesure adéquate de la biodisponibilité pourraient
permettre d’affiner I’exposition aux éléments métalliques présents dans le sol (Palumbo et
Klinck, 2002 ; Menzie et al., 2003 ; Oomen et al., 2006). L’ajustement de la dose
d’exposition par la biodisponibilité, dans le but d’obtenir une évaluation plus réaliste, a donc
depuis une dizaine d’années gagné une attention internationale (Ethlers et Luty, 2003 ;
Roberts, 2004 ; Oomen et al., 2006). La détermination de la biodisponibilité est généralement
entreprise a 1’aide de tests in vivo utilisant des animaux comme modeles de ’homme (Casteel
et al., 1997 ; USEPA, 2004 ; Roberts et al., 2006 ; Juhasz et al., 2007). Cependant, ces études
sont longues, cofliteuses et engendrent des problemes éthiques. De ce fait, il est impossible de
mettre en ceuvre des mesures de biodisponibilité de maniére générique pour chaque site pollué
(Casteel et al., 1997 ; Wragg et Cave, 2002).

Pour ces raisons, depuis une décennie, il y a un engouement pour le développement de tests in
vitro simulant les conditions physico-chimiques du systeme digestif humain pour approcher la
biodisponibilité de facon simplifiée (Ruby et al., 1996 ; Oomen et al., 2002 ; Wragg et Cave,
2002 ; Oomen et al., 2003a; Schroder et al., 2004). Ces tests permettent d’estimer la
bioaccessibilité, c’est a dire la fraction de contaminant qui est dissoute dans les fluides
digestifs du tractus gastro-intestinal. Ils sont basés sur I’hypothése que la bioaccessibilité est
une étape limitante dans le processus de biodisponibilité. De nombreux tests sont actuellement
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disponibles dans la littérature (Ruby et al., 1996 ; Hamel et al., 1998 ; Oomen et al., 2002,
2003a ; Dominy et al., 2004). Cependant, les résultats obtenus par les différents tests in vitro
ne sont généralement pas comparables entre eux étant donné que les valeurs des parametres
simulés au sein de ces tests sont différentes (Oomen et al., 2002 ; Seikat et al., 2007). Par
conséquent, au vu des nombreux protocoles publiés, le groupe BARGE?, fédération d’instituts
et de laboratoires pluridisciplinaires, a proposé un protocole unique et harmonisé de mesure
de la bioaccessibilité. L’application en routine au sein de 1’évaluation des risques d’un tel
protocole nécessite toutefois la démonstration de la cohérence entre la mesure de la
bioaccessibilité, notion purement chimique et la mesure de la biodisponibilité, notion
physiologique.

L’objectif du travail présenté ici est de procéder a une telle démonstration. En particulier, il
sera nécessaire, d’une part, de confirmer que I’étape de solubilisation est une étape limitante
vis-a-vis de I’absorption et d’autre part que les mesures de bioaccessibilité sont corrélées aux
mesures de biodisponibilité. Dans le cadre de 1’étude, quatre éléments traces métalliques ont
été choisis : antimoine, arsenic, cadmium et plomb. Le choix de ces quatre éléments sera
détaillé a la fin du chapitre bibliographique.

Le plan de ce mémoire est le suivant. Dans une premicre partie, une synthese bibliographique
dresse un bilan des connaissances actuelles sur les notions de biodisponibilité et de
bioaccessibilité, ce qui a permis de définir les objectifs de notre travail et de proposer les
approches méthodologiques appropriées. Ensuite, la deuxieme partie de ce travail présente les
sites d’étude et la caractérisation physico-chimique (parametres du sol et spéciation des
phases porteuses) des 27 sols échantillonnés. Suite a cette caractérisation physico-chimique,
15 sols ont été sélectionnés afin de valider la méthode de mesure de la bioaccessibilit¢ UBM
développée par le groupe BARGE par des données de biodisponibilité. Les résultats de
biodisponibilité obtenus pour les 15 sols contaminés par le biais du modele porcelet font
I’objet d’une troisiéme partie alors que le quatriéme volet du mémoire présente le test de
bioaccessibilit¢ UBM mis en ceuvre et les résultats obtenus pour les 15 sols. Finalement, le
lien entre bioaccessibilité et biodisponibilité est étudié pour les quatre éléments choisis dans
une cinquieme partie. Les résultats sont discutés au sein de ce chapitre pour vérifier que les
variations de bioaccessibilité déterminée par le test UBM refletent correctement la variation

de biodisponibilité des ETM suite a I’ingestion de terre.

? BARGE : Bioavailability Research Group Europe
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Chapitre I

BIODISPONIBILITE ORALE ET BIOACCESSIBILITE DES
ELEMENTS TRACES METALLIQUES DANS LES SOLS

Ce premier chapitre détaillera, dans un premier temps, le concept de biodisponibilité orale
suite a 1’ingestion de sol afin de mettre en évidence I’'importance du phénomene de
bioaccessibilité au sein de ce processus. Ensuite, les différents facteurs qui sont susceptibles
d’influencer la biodisponibilité et la bioaccessibilité des ETM dans les sols seront présentés.
Puis, les méthodes de mesure de ces deux parametres seront décrites. Finalement, ce chapitre
s’attardera sur les problémes liés a la multiplication des protocoles in vitro et de ce fait
abordera I’importance de la validation de ces tests en vue d’une possible utilisation en

évaluation des risques.

I.) Qu’est ce que la biodisponibilité orale ?

1.1) Définition

Bien que tres employé, le concept de biodisponibilité est encore mal défini (Peijnenburg et al.
1997). En effet, il n’y a pas de consensus clair sur la définition du terme de biodisponibilité
(NRC, 2003 ; Semple et al., 2004). Plusieurs définitions, dépendantes du champ scientifique
dans lequel le terme est utilisé (biodégradation, absorption par les plantes, toxicologie
humaine, écotoxicologie), existent dans la littérature. Ainsi, pour définir la biodisponibilité, il
est important de préciser le domaine dans lequel ce terme est utilisé. Dans un cadre général, le
concept de biodisponibilité orale peut se définir comme étant un mélange complexe de
processus chimiques, biologiques et physiques qui agissent de telle facon que seulement une
fraction du composé présent dans une matrice environnementale pourra €tre disponible pour
un organisme (Batelle Exponent, 2000 ; Semple et al., 2004). Dans cette étude, nous
considérerons uniquement la biodisponibilité orale des polluants présents dans les sols. Ainsi,
dans le cadre de I’évaluation des risques liée a 1’ingestion de sol, la définition qui est
généralement retenue mentionne que la biodisponibilité est la fraction de contaminant (ingéré
dans le cadre de I’étude) qui est absorbée et qui atteint la circulation systémique (Ruby et al.,

1999 ; Kelley et al., 2002).
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Tableau 1 : Caractéristiques des compartiments impliqués dans le processus de digestion chez I’Homme

Effets sur la dissolution des

Compartiments Surface Longueur (m) Temps de résidence pH Activités cataboliques .
contaminants
Bouche 100 em> Quelques secpndes a 6.5 Polysaccharides L fecraserl?ent arpehore par la
quelques minutes suite la dissolution
(Esophage 200 cm? 0,25 Quelques secondes
Les acides dissolvent les oxydes
Estomac 2 jeun 3,5m’ 0,025 8 4 15 minutes 1-2 Protéases, lipides labiles, les sulfates et carbonates
pour libérer les métaux
Polysaccharides,
Duodénum 1,9 m? 0,35 0,5 a4 0,75 heure 4-5.5 oligosla.lccharides,lgeptidases, La matiére organique du sol est
'pases, nucleases dissoute et les contaminants liés
1 . oli harid d a celle-ci sont libérés. Les
nteflt m Jéjunum 184 m? 2,8 1,5 a 2 heures 5,5-7,0 180sace ?r 1des, peptidases, | métaux cationiques sont
grele 1pases solubilisés par complexation
avec les acides biliaires. Certains
p 2 R Oligosaccharides, peptidases, | Métaux sont précipités du fait du
Iléon 276 m 4,2 5 a 7 heures 7,0-7,5 nucléases, nucléotidases pH élevé ou de la teneur en
phosphate.  Absorption  des
contaminants libérés de la
Colon et rectum 1,3 m’ 1,5 12 60 heures 7,0-8,0 Large spectre d’enzymes | matrice sol

bactériennes
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1.2) Le processus de biodisponibilité orale pour ’homme

Le tractus gastro-intestinal se compose de la bouche, du pharynx, de 1’cesophage, de
I’estomac, de I’intestin gréle, du colon et du rectum (Minaire et Lambert, 1976). Il comprend
également des organes glandulaires (glandes salivaires, foie, vésicule biliaire et pancréas). Le
role du tractus gastro-intestinal évolue selon la fonction requise dans chaque secteur qui le
compose. Chacun des compartiments possede des propriétés anatomiques, biochimiques et
physiologiques spécifiques regroupées dans le tableau 1 (Minaire et Lambert, 1976 ; Sips et
al., 2001 ; Gron et al., 2003 ; Wragg, 2005). De cette maniere, les différents mécanismes de
digestion humaine, mettant en jeu des phénomenes physico-chimiques (gradient de pH, temps
de résidence dans les compartiments) et biologiques (activité enzymatique), détaillés dans le
tableau 1, vont agir sur la matrice contaminée et donc sur la biodisponibilité des éléments
présents sur la matrice. En se basant sur le rapport du NRC (National Research Council, 2003)
et sur les phénomenes physico-chimiques mis en jeu dans le tractus gastro-intestinal, plusieurs
étapes peuvent étre décrites pour définir le processus de biodisponibilité orale. La figure 1

détaille ces différentes étapes.

1.2.1) La solubilisation des contaminants

Pour que le contaminant lié a la matrice sol puisse €tre potentiellement absorbé par les
membranes biologiques, il faut qu’il soit libéré (dissocié¢) de celle-ci (Kelley et al., 2002 ;
Dean, 2007). En effet, les contaminants sont li€s au sol par différents types de liaisons comme
par exemple des liaisons électrostatiques, covalentes ou encore hydrophobiques (Sposito,
1989 ; Alloway, 1995). Par conséquent, en fonction des liaisons mises en jeu et de la taille des
particules ingérées, les contaminants seront plus ou moins dissous dans le tractus gastro-
intestinal (Ruby er al., 1999 ; Kelley et al., 2002). D’autres paramétres vont également
influencer la dissolution des contaminants : le pH des différents compartiments et le potentiel
redox (Eh), la concentration critique en micelles de bile, les enzymes digestives, 1’état

physiologique de I’individu (2 jeun ou non) (Gron et al., 2003 ; NRC, 2003).
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Figure 1 : Modéle conceptuel du processus de biodisponibilité orale
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Cette étape de solubilisation (processus A, Figure 1) des contaminants dans le chyme
gastro-intestinal peut étre définie sous le terme de bioaccessibilité (Hamel ez al., 1998 ;
Ruby et al., 1999 ; Semple et al., 2004). Cette étape se déroule a I’intérieur du lumen
intestinal. Les compartiments du tractus gastro-intestinal auront comme premier effet de
modifier les liaisons entre le contaminant considéré et la matrice, ce qui permettra de rendre
les contaminants potentiellement disponibles pour 1’absorption via I’épithélium intestinal.

Les particules de sol ingérées vont se retrouver, dans un premier temps, au niveau de la cavité
buccale. En raison de son pH proche de la neutralité (6,5), de son faible temps de résidence
(quelques secondes a quelques minutes) et des caractéristiques du sol, le compartiment buccal
n’a quasiment pas d’influence sur la dissolution des contaminants de la matrice sol (De Zwart
et al., 2001 ; Oomen et al., 2002). Au contraire, dans 1’estomac ou 1’environnement est acide
(notamment dans les conditions a jeun, pH entre 1 a 2), la solubilisation des contaminants liés
a la matrice sol pourra étre réalisée en fonction de la solubilité des minéraux auxquels est lié
le contaminant (Oomen et al., 2006). Ruby et al. (1999) affirment que la dissolution des
contaminants est maximale au niveau de I’estomac et représente ainsi la quantité maximale de
contaminant pouvant €tre absorbée. Par la suite, les contaminants solubilisés au niveau de
I’estomac vont étre distribués dans le premier segment de I’intestin gréle (duodénum) ot le
pH augmente sous I’action de sécrétions pancréatique et biliaire pour arriver au final a un pH
proche de la neutralité, au niveau de 1’iléon (Minaire et Lambert, 1976 ; Charman et al.,
1997). Au sein de D’intestin gréle, les contaminants solubilisés pourront réagir avec les
composés du chyme3 et également avec les produits issus des sécrétions pancréatique et
biliaire (micelles de bile, phosphates) (Oomen et al., 2003b ; Marshner et al., 2006). Ainsi,
suite a I’augmentation du pH, des réactions de précipitation sont observées diminuant le taux
de contaminants solubilisés et disponibles pour ’absorption via 1’épithélium intestinal (Ruby
et al., 1992, 1996 ; Oomen, 2000 ; Oomen et al., 2003b). Les études montrent que les
contaminants cationiques sont plus sensibles a 1’¢lévation du pH au niveau de I’intestin gréle
que les éléments anioniques (Ruby et al., 1999 ; Schroder et al., 2003 ; Oomen et al., 2006).
Si les contaminants du sol ne sont pas dissociés de la matrice durant le transit gastro-

intestinal, et plus particuliecrement au niveau de I’estomac, ils sont considérés comme non

? Chyme : Mélange semi-liquide élaboré dans ’estomac constitué par les éléments de la matrice ingérée qui ont
été digérés.
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absorbables (Ruby et al., 1999 ; NRC, 2003). Ce modéle conceptuel équivaut au postulat
suivant : le passage en solution du contaminant est D’étape limitante de la
biodisponibilité. Il est donc considéré que la fraction bioaccessible, telle que mesurée par des
tests in vitro, représente la fraction maximale de contaminant qui peut étre absorbée au travers
de la membrane gastro-intestinale (Ruby et al., 1999 ; Oomen et al., 2002 ; Oomen et al.,

2000).
1.2.2) L’absorption des contaminants

Une fois le contaminant en solution, ce dernier pourra étre absorbé. Le passage des composés
du chyme au travers des membranes de 1’épithélium intestinal est représenté par le processus

B sur la figure 1.

1.2.2.1) L’intestin gréle

L’intestin gréle est une structure tubulaire spécialisée dont la longueur chez 1’adulte est
voisine de 5 metres (Charman et al., 1997 ; Hidalgo et al., 2001). Il se compose de 3 parties
présentant des caractéristiques structurales et fonctionnelles propres : le duodénum (il sécrete
des enzymes digestives et recoit les sécrétions hépatique et pancréatique), le jéjunum (il
sécrete des enzymes digestives et absorbe les nutriments) et 1’iléon (il absorbe les aliments
digérés) (Vanservoort et al., 2000 ; Hidalgo et al., 2001) (Tableau 1). C’est essentiellement
I’intestin gréle qui est le site d’absorption des éléments métalliques dont le plomb, le
cadmium, I’arsenic et I’antimoine (Mushak, 1991 ; ATSDR, 1992 ; Oomen et al., 2002 ;
ATSDR, 2007a, 2007b, 2008). Il y a plusieurs raisons a cela :

- la grande capacité d’absorption de 'intestin gréle est li€e a sa structure (Minaire et
Lambert, 1976 ; Doherty et Charman, 2002) (Figures 2 et 3). Celle-ci peut étre
représentée comme une superposition des valvules, villosités et microvillosités dont la
surface d’échange atteint environ 200 m? (De Sesso et Jacobson, 2001 ; De Zwart et

al., 2001) ;

- D’existence de villosités animées de mouvements créant des variations de pression

favorisant I’absorption (Vanservoort et al., 2000) ;
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- la présence des entérocytes, cellules constitutives de 1’épithélium des villosités, qui
sont en charge de ’absorption (Figures 2 et 3) (Oomen, 2000 ; Vanservoort et al.,
2000) ;

- le temps de résidence de quelques heures au sein de ce compartiment favorise
I’absorption des composés du chyme vers la circulation sanguine (Vanservoort et al.,

2000 ; De Zwart et al., 2001).

1.2.2.2) L’absorption des éléments métalliques

Pour pénétrer dans I’organisme et atteindre 1’organe cible, une substance doit franchir
plusieurs obstacles dont la membrane et les cellules de 1’épithélium intestinal. Les différentes
voies d’absorption des contaminants sont résumées sur la figure 4 (ATSDR, 2007b). Au

niveau du tractus gastro-intestinal, les mécanismes d’absorption sont :

- la diffusion paracellulaire a travers les jonctions intercellulaires. Le transport via
la voie paracellulaire est réservé aux petites molécules hydrophiles du fait de la

présence de ponts imperméables entre les cellules ;

- le transport transcellulaire par diffusion passive a travers la couche lipidique ou

les pores des membranes cellulaire (gradient de diffusion) ;

- le transport transcellulaire par diffusion facilitée. Le passage d’une substance
peut étre facilité par I’existence de transporteurs membranaires (échange) ;

- certaines substances sont activement transportées a travers les membranes
cellulaires, on parle alors de transport actif. Ce transport s’effectue par
I’intermédiaire de protéines. Ce mode d’absorption s’apparente a la diffusion
facilitée, mais il peut se produire contre un gradient de concentration. Il requiert un

apport d’énergie ;

- DPendocytose est un mécanisme de transport au cours duquel la membrane

cellulaire enveloppe le composé pour former une vésicule pénétrant dans la cellule.
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Les mécanismes de transport peuvent étre différents en fonction de la forme des contaminants
(libre, compléxé) et de leurs propriétés spécifiques (pKa, état de valence) (Diamond et al.,
1997). Par exemple, pour les éléments métalliques, le cadmium peut étre absorbé a la fois par
diffusion paracellulaire passive et par diffusion transcellulaire passive (EPA, 1999 ; ATSDR,
2008). Le cadmium est transporté dans le sang par fixation a 1’hémoglobine ou aux
métallothionéines (ATSDR, 2008). Le plomb, quant a lui, utilise principalement le systeme de
transport spécialisé du calcium par la voie transcellulaire (transport facilité selon un gradient
de concentration) au niveau du duodénum (ATSDR, 2007b). Ceci explique en partie les
phénomeénes de compétition pour 1’absorption entre le calcium et le plomb (Bronner et al.,
1986). Mais, le plomb peut également éEtre absorbé par la voie paracellulaire si la

concentration en contaminant est tres élevée (Gron et al., 2003 ; ATSDR, 2007b).

Pour résumer, en fonction de ses différents mécanismes et des caractéristiques de chaque
contaminant, les ETM auront des taux d’absorption différents. Les études de toxicité orale

ayant utilisé des sels solubles pour caractériser 1’absorption montrent que :

- pour le plomb, I’absorption gastro-intestinale chez 1’enfant a été estimée entre 40 a
50% (Ziegler et al., 1978 ; ATSDR, 2007b) ;

- pour le cadmium, 1’absorption est d’environ de 5 % a 10% (EPA, 1999) ;

- I’arsenic est un élément fortement absorbé chez I'homme, environ a 95% (Roberts et
al., 2002 ; ATSDR, 2007a) ;

- pour I’antimoine des taux d’absorption de 5 a 20% ont été mesurés chez les animaux

(Waitz et al., 1965 ; ATSRD, 1992 ; Poon et al., 1998).

Ces données montrent que méme pour des formes solubles (totalement disponibles pour
I’absorption), 1’absorption n’est pas totale et peut étre méme tres faible, en particulier pour le
cadmium et I’antimoine. De plus, les taux d’absorption pour chacun des contaminants,
peuvent étre différents en fonction des propriétés physico-chimiques de la forme sous laquelle
ils se trouvent (matrice ingérée, spéciation, pKa4), des phénomenes de compétition vis-a-vis
des transporteurs intestinaux, des propriétés des cellules intestinales et de 1’état physiologique

(age, présence de nourriture, carence en éléments tels que le fer pou le calcium...) de

* En chimie, le pKa est une constante d'équilibre qui caractérise 1'état d'équilibre d'une réaction. Elle représente
donc un état qui ne peut pas évoluer de maniere spontanée. La valeur de la constante d'équilibre dépend
uniquement de la réaction chimique considérée et de la température.
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I’individu exposé¢ (NRC, 2003 ; ATSDR, 2007b; USEPA, 2007). Ainsi, les processus
détaillés ci-dessus montrent que I’absorption des ETM présents dans les sols est soumise a
leur solubilisation dans le tractus digestif et qu’en fonction de nombreux facteurs une fraction
plus ou moins importante de contaminants solubilisés pourra &tre absorbée par les parois de
1”épithélium intestinal.

1.2.3) Fraction de composé atteignant la circulation systémique

Une derniere étape peut étre décrite dans le processus de biodisponibilité orale. En effet, le
phénomene C présenté sur la figure 1 correspond au devenir du composé suite a 1’absorption
par les membranes intestinales. Au niveau du foie, le composé peut subir I’effet de premier
passage5 (excrétion via la bile) (RIVM, 2001, NRC, 2003). Cet effet de premier de passage
pourra avoir un impact important sur le processus de biodisponibilité orale dans le cas des
contaminants organiques (Oomen et al., 2003). Cependant, pour les éléments métalliques
étudiés, le phénomene de premier passage dans le foie est faible (Oomen et al., 2006). De ce
fait, la fraction absorbée par 1’épithélium intestinal est quasiment similaire a la fraction de
composé qui atteint la circulation systémique (Oomen et al., 2006). Ainsi, comparé aux autres
processus que sont la solubilisation et I’absorption des contaminants, I’impact de I’effet de
premier passage sur la biodisponibilité des éléments métalliques ne représentera pas une étape
limitante (Kelley et al., 2002 ; Oomen et al., 2002 ; Oomen et al., 2006). Finalement, la
fraction de contaminant absorbée et non métabolisée pourra €tre distribuée puis accumulée
dans les organes cibles afin d’exercer sa toxicité ou alors étre excrétée, principalement via
’urine.

Pour résumer, dans le cadre de I’ingestion de sol, la biodisponibilité orale est définie
comme la quantité de contaminant absorbée par la circulation systémique. Trois
processus permettent de décrire la biodisponibilité orale: la bioaccessibilité,
I’absorption et ’effet de premier passage des contaminants dans le foie qui peut étre
considéré comme tres faible pour les éléments métalliques. L’étape de bioaccessibilité est
le seul processus qui se déroule dans le lumen gastro-intestinal. Cette étape est fortement
dépendante des caractéristiques physico-chimiques du sol qui peuvent controler les
processus tels que la mobilisation, la complexation et la désorption des contaminants et

ainsi affecter leur biodisponibilité dans les sols.

> On appelle effet de premier passage l'extraction par le foie d'une substance présente dans le sang portal.
Lorsque cette extraction est totale ou presque totale, cette substance n'apparait pas ou presque pas dans la
circulation générale quand elle est administrée par voie orale.
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I1.) Les facteurs influencant la bioaccessibilité et la biodisponibilité des ETM

De nombreux facteurs peuvent influencer la biodisponibilit¢ des ETM dans les sols.
Premierement, il peut y avoir un impact du sol sur la solubilisation des ETM au sein du
tractuc digestif en fonction des interactions entre les éléments métalliques et les constituants
du sol, de I'dge ou encore de la source de contamination. De plus, les facteurs édaphiques
comme le pH et les teneurs en matiere organique (MO) et en minéraux argileux (MA),
principaux déterminants de la capacité d'échange cationique d'un sol, sont les facteurs les plus
cités comme pouvant influer sur les valeurs de biodisponibilit¢é des ETM dans les sols
(Alloway, 1995 ; Baize, 1997). Deuxiemenent, selon 1’état physiologique de I’individu exposé
(age, état a jeun, état nutritionnel), les valeurs de biodisponibilit¢ des ETM dans les sols
peuvent varier. Il est ainsi apparu primordial d’introduire a ce stade, le comportement des
éléments métalliques au sein de la matrice sol et de mettre en évidence les interactions et les
phénomenes mis en place au sein de cette matrice qui sont susceptibles de limiter la
solubilisation et donc potentiellement la biodisponibilité orale des contaminants présents dans

le sol (Oomen et al., 2006).

I1.1) Facteurs influencant la bioaccessibilité

I1.1.1) Interactions des ETM avec les constituants de la matrice sol

Le sol constitue une interface entre la roche, 1’atmosphere et 1’hydrosphere. 1l s’est formé a
partir des roches et comprend des constituants secondaires minéraux ou organiques dotés de
propriétés spécifiques (Alloway, 1995). Le sol est un milieu tres complexe ou il est possible
de distinguer, pour la fraction solide, une partie minérale dite “inerte” constituée
essentiellement des minéraux primaires (quartz, felsphaths, micas), qui proviennent de la
roche mere, et une partie minérale dite “active” constitutée des argiles, d’oxydes et
hydroxydes métalliques. Le sol se compose également d’une fraction organique (organismes
vivants, débris végétaux et animaux, humus). Au sein de la fraction minérale, les principaux

composés susceptibles de retenir les éléments métalliques sont les argiles, les carbonates, les
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Figure 5: Schématisation des différents processus de sorption se présentant entre un élément trace
métallique et la matrice sol (d’aprés Manceau et al., 2002)
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oxydes et hydroxydes de fer, d’aluminium et de manganese (Baize, 1997 ; Cahier du club
CRIN, 1999). Ces différents constituants peuvent interagir avec les éléments métalliques
présents dans le sol, ce qui permet de les rendre moins mobiles et ainsi moins disponibles par
rapport aux autres matrices (eau, nourriture) (Ruby et al., 1999 ; Smith et al., 2008).

L’age de la contamination d’un sol peut influencer la biodisponibilit¢ des ETM dans les sols.
McLaughin et al. (2000) estiment que la mobilité et la biodisponibilité des ETM dans les sols
diminuent au cours du temps. En effey, plusieurs travaux ont permis de mettre en évidence
que les contaminants présents dans les sols tendent a y étre séquestrés avec le temps (Stewart
et al., 2003 ; Fendorf et al., 2004 ; Juhasz et al., 2007a). Apres leur dépdt, les contaminants
interagissent avec les particules du sol et subissent un processus de maturation qui consiste
principalement en des phénoménes d’adsorption mais également de piégeage dans les
micropores du sol ou dans la matiere organique (Yang ef al., 2002 ; Lu et al., 2005 ; Jushasz
et al., 2007a). Ces substances séquestrées deviennent alors potentiellement moins mobiles et
moins disponibles (Davids et al., 1993; Juhasz et al., 2008). Ainsi, plusieurs auteurs montrent
que, dans la majorité des cas, les contaminants présents dans les sols caractéristiques de zones
natuelles sont moins bioaccessibles que des contaminants présents dans des sols de zones
anthropiques (retombées atmosphériques) (Ruby et al., 1999 ; Rieuwerts et al., 2000 ; Smith
et al., 2008). Les auteurs justifient cette différence d’accessibilit¢ en s’appuyant sur des
processus de « maturation-séquestration » et indiquent que des formes généralement moins
extractibles sont présentes dans les sols caractéristiques de zones naturelles. Ainsi, les
différents constituants du sol pourront étre décrits comme des phases porteuses® des différents
éléments métalliques permettant plus ou moins de les immobiliser ; ceci en fonction des
phénoménes de liaisons développés (adsorption spécifique ou non, échange ionique,
précipitation, co-précipitation ou complexation) (Evans, 1989 ; McBride, 1989 ; Sposito,
1989). Ces phénomenes d’interactions entre les éléments métalliques et les constituants

minéraux et organiques du sol sont généralement regroupés sous le terme de spéciation.

6 La phase porteuse correspond au support minéral ou organique dans laquelle se trouve un élément chimique.
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Tableau 2 : Impact de I’historique de contamination et de certains parametres physico-chimiques du sol
sur la biodisponibilité des éléments métalliques dans les sols

Biodisponibilité des ETM

Faible Moyenne Forte

Forme géochimique
Sulfures X
Elémentaire (métal) X
Sulfates X
Carbonates X
Oxydes X

Taille des particules (phases
porteuses des métaux)
Petite X
Grande X

Age de contamination
Sulfures X————p
Elémentaire (métal) Xe———
Carbonates — X
Oxydes — X

Chimie des sols
pH acide X
pH basique X
Sols alcalins X
Forte teneur en matiere organique
Forte teneur en agents X
complexant (Fe, Mn, Si)




11.1.2) Influence de la spéciation et des propriétés physico-chimiques

du sol

Originellement, le terme de spéciation définit 1’état de valence d’un composé (Pb>*, Cd**,
As™™ As™ Sb™*) et vise 4 définir les modes d’associations entre anions et cations en solution
(Conil et clozel, 1999). Par extension, cette notion a été étendue, en science du sol, a 1’é¢tude
des modes d’associations et de localisation des cations ou anions sur, ou dans la matrice
(Conil et Clozel, 1999). Ici, la spéciation sera définie comme I’étude des différentes formes
chimiques et de leur mode de fixation sur les phases solides du milieu, appelées phases
porteuses (argiles, matieres organiques, carbonates, oxyhydroxydes de fer, de manganese,
d’aluminium...) (Cahier du club CRIN, 1999). Afin d’éviter toute confusion, dans la suite
du rapport, le terme de distribution du contaminant au sein des phases porteuses du sol
sera utilisé et non le terme de spéciation au sens strict.

Pour estimer la distribution des éléments traces métalliques sur les phases porteuses dans les
sols, différentes méthodes physiques (DRX, EXAFS, MEB-EDS) et chimiques (extractions
séquentielles) peuvent étre utilisées (Reeder et al., 2006). Les dynamiques de dissolution,
précipitation, fixation, désorption résultent de mécanismes abiotiques et biotiques, qui
concernent soit directement les €léments eux-mémes soit leurs phases porteuses. Ces
différentes interactions sont regroupées sur la figure 5. Les éléments métalliques dans les
sols vont se présenter sous un mélange complexe de phases solides et de morphologie
différentes. Ainsi, un élément métallique donné pourra se trouver associé a de nombreuses
phases porteuses dans les sols et toutes ses formes n’auront pas le méme taux d’absorption au
travers de 1’épithélium intestinal (Ryan et al., 2001 ; Oomen et al., 2006 ; USEPA, 2007b).
Par exemple le plomb et I’arsenic, qui sont les deux ¢léments métalliques les plus étudiés, ont
une forte capacité de réaction avec les constituants du sol et pourront ainsi étre retrouvés sous
de nombreuses formes dans les sols (Rieuwerts et al.,, 1998 ; BRGM, 2004(a), 2004(b) ;
Basso et al., 2007). Ruby et al. (1999) montrent que la biodisponibilit¢ du plomb et de
I’arsenic suite a 1’ingestion de terre dépend de la distribution sur les phases porteuses mais
également de la taille des particules ingérées et de «l’encapsulation» des phases
minéralogiques au sein de la matrice. Le tableau 2 synthetise, de maniere générale a
I’ensemble des ¢léments métalliques, I'impact de I’historique du site et des parametres

physico-chimiques du sol sur la biodisponibilité.
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Ainsi, ce tableau montre qu’en fonction de la phase minéralogique a laquelle les métaux sont
liés, la biodisponibilité peut étre différente (Davis et al., 1997 ; Ruby et al., 1999). Par
exemple, le carbonate de plomb est mieux absorbé que le plomb administré sous forme de
nitrate de plomb ou d’oxydes de plomb eux-mémes mieux absorbés que le plomb sous forme
de sulfures (Dieter et al., 1993 ; Sips et al., 2001 ; USEPA, 2004). Gasser et al. (1996)
montrent que les taux et les constantes de dissolution du plomb sous des conditions simulant
I’environnement gastrique sont dépendants de la spéciation de 1’é¢lément dans les sols. Ainsi,
les phénomenes de sorption des ETM sur des phases insolubles, qui peuvent étre irréversibles,
sont donc des processus importants dans la diminution de la bioaccessibilité et de la

biodisponibilité (Ruby et al., 1992, 1996 ; Davis et al., 1997).

De nombreuses études dans la littérature montrent que la variation de la distribution des
éléments métalliques sur les phases porteuses du sol dépendra de la variation de nombreux
parametres physico-chimiques comme : le pH des sols, le taux de matieres organiques, la
concentration en colloides inorganiques, en oxydes de fer, de manganése, d’aluminium
(Sauvé et al., 2000; Appel et al., 2002 ; Stewart et al., 2003). En effet, ces différents
parametres influent sur divers mécanismes physico-chimiques et biologiques pouvant
intervenir pour solubiliser, précipiter, concentrer les éléments métalliques présents dans le sol
(Sposito, 1989, Manceau et al., 2002). Par exemple, la plupart des ETM sont plus mobiles en
conditions acides qu'en conditions alcalines car la liaison des ETM a la phase solide du sol
(par différents mécanismes : adsorption, précipitation,...) augmente avec le pH (Alloway,
1995). De facon générale également, les sites chargés négativement portés par les
groupements phénol ou carboxyl de la matiere organique (MO) permettent une complexation
des ETM. La MO joue donc un role important dans la partition phase liquide — phase solide
des ETM. La diminution des teneurs en MO dans les sols conduit a une augmentation des
concentrations en ETM solubles pour le Cd (Crommentuijn et al., 1997). Le tableau 2 résume
le role de certains parametres physico-chimiques du sol sur la biodisponibilité. Par exemple,
en se basant sur ce tableau, un contaminant présent dans un sol acide sous forme de
carbonates et sorbé a des fines particules sera fortement biodisponible en raison de sa facilité
I’absorption par I’épithélium intestinal. De nombreux auteurs se sont intéréssés a la prédiction
de la bioaccessibilit¢ des ETM, plus particuli¢rement de ’arsenic, a partir des propriétés
physico-chimiques (Yang et al., 2002 ; Bradham et al., 2005 ; Datta et al., 2005 ; Sarkar et al.,
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2007b ; Smith et al., 2008). La teneur en matiere organique et le pH du sol sont citées comme
les principaux facteurs de variation de la bioaccessibilité des contaminants dans les sols (Ruby
et al., 1999 ; Oomen et al., 2006). Mais d’autres caractéristiques comme la taille des
particules, la teneur en argiles (en raison de la grande surface de contact), la présence d’agents
complexants (oxy-hydroxydes de fer, de manganése) ou encore la capacité d’échange
cationique sont cités comme pouvant influencer la bioaccessibilit¢é des ETM dans les sols
(Yang et al., 2002 ; Ljung, 2005 ; Sarkar et al., 2007a). Par exemple, Yang et al. (2002) ont
démontré que la bioaccessibilité de I’arsenic pouvait étre prédite par les valeurs de pH et de la
concentration totale en fer dans les différents sols. Ces différentes études seront plus
largement décrites dans le chapitre 4 du document. En effet, dans 1’optique de comprendre la
possible variation de la bioaccessibilité des ETM dans les sols, ces différents parametres

seront a prendre a compte.

En résumé, selon les propriétés physico-chimiques et de la nature du sol, différents
mécanismes de liaisons pourront étre mis en place. En fonction de la distribution des
métaux sur les phases porteuses du sol, la dissolution des éléments métalliques dans le
tractus digestif, c’est-a-dire la bioaccessibilité pourra étre plus ou moins faible comparée
a une espece métallique totalement soluble dans une matrice telle que I’eau. Par
conséquent, la distribution des éléments métalliques sur les phases porteuses du sol est
un facteur important dans la compréhension du processus de biodisponibilité orale suite

a ’ingestion de terre.

I1.2) Facteurs influencant I’absorption

Au-dela de la nature de la matrice ingérée (dans notre cas le sol), les conditions
physiologiques du tractus gastro-intestinal vont pouvoir influencer I’absorption des ETM et
ainsi la biodisponibilité orale des contaminants. En effet, les conditions physiologiques et
physico-chimiques du tractus digestif varient dans ’espace et le temps, et notamment selon
I’¢état physiologique de I’individu exposé (age, état a jeun, état nutritionnel en calcium et en

fer) (Fullmer, 1996 ; De Zwart et al., 2001 ; Oomen et al., 2006).
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11.2.1) Influence de I’age sur I’absorption des contaminants

Les influences de 1’age et de 1’état physiologique de I’individu sur I’absorption des ETM sont
documentées par de nombreuses études depuis plusieurs années. Ces études indiquent que les
enfants ont une vulnérabilité aux composés chimiques supérieure a celle des adultes (Mushak,
1991 ; Guzelian et al., 1992 ; NRC, 1993). Par exemple, 1’absorption gastro-intestinale de
plomb soluble dans 1’eau apparait comme étant plus forte chez les enfants que chez les
adultes. En effet, les études conduites chez les nourrissons et les enfants (deux semaines a huit
ans) montrent que le plomb ingéré est approximativement absorbé a 40-50% (Alexander et
al., 1974 ; Ziegler et al., 1978). Chez I’adulte, 1’estimation de I’absorption de composés de
plomb solubles dans I’eau (chlorure de plomb, nitrate de plomb, acétate de plomb) varie de 3
a 10% (Rabinowitz et al., 1980 ; Heard et Chamberlain 1982). Ces différences d’absorption
peuvent s’expliquer par des différences pharmacocinétiques et métaboliques entre I’enfant et
I’adulte. Par exemple, la différence d’absorption peut étre liée a un processus de maturation
selon lequel Iintestin perd sa capacité d’ingestion des particules par pinocytose’ (Venugopal
et al., 1974). De plus, plusieurs enzymes métabolisant les contaminants ont des actions
distinctes en fonction du stade de développement. Les taux d’enzymes chez les enfants
peuvent également €tre plus ou moins importants par rapport a ceux des adultes (Leeder et
Kearns, 1997). Finalement, cette différence peut étre liée €également a une absorption facilitée

du calcium chez les enfants (Mahaffey et al., 1980 ; Bronner et al., 1986 ; ATSDR, 2008b).

11.2.2) Influence de I’état nutritionnel sur les paramétres du tractus

gastro-intestinal

Les phénomenes d’absorption peuvent étre modifiés par 1’état nutritionnel de I’individu. Par
exemple, plusieurs composés présents dans la nourriture peuvent entrer en compétition avec
les éléments métalliques et ainsi limiter leur absorption au niveau de I’épithélium intestinal.
La compétition la plus connue est I’impact du calcium sur I’absorption du plomb (Ziegler et
al., 1978 ; Mahaffey et al., 1986). Mais d’autres composés tels que le fer ou le zinc peuvent
également limiter I’absorption intestinale du plomb ou encore du cadmium (Mahaffey ef al.,

1986 ; Marcus et Schwartz, 1987 ; Flora et al., 1989).

7 La pinocytose est une forme d'endocytose permettant le transport de liquide extracellulaire vers I'intérieur de la
cellule. La membrane plasmique de la cellule s'invagine et forme une vésicule (caveolae) contenant une
goutelette de liquide extracellulaire.
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Au-dela de I’apport de calcium, de fer et de zinc par la nourriture, les parametres
physiologiques des différents compartiments, présentés dans le tableau 1, peuvent varier en
fonction de la présence ou non de nourriture dans le tractus gastro-intestinal (Rabinowitz et
al., 1980 ; Sips et al., 2001). Une différence importante est que le pH gastrique est plus faible
pour un état a jeun. Il se situe, pour un enfant, entre 1 et 2 pour 1’état a jeun alors qu’il peut
étre supérieur a 5 apres un repas (De Zwart et al., 1999). De méme, le pH (5,5 a 7,5) et le
temps de transit intestinal (2 a 5 H) sont fortement affectés par la présence de nourriture (De
Zwart et al., 1999). Ces différences de valeurs dans les parametres physiologiques sont a
prendre en compte car elles vont influencer la dissolution et I’absorption des éléments
métalliques (Oomen et al., 2006). Par exemple, Rabinowitz et al. (1980) reportent que, chez
les hommes adultes, le plomb ingéré sans nourriture est absorbé a 35% alors que la méme
quantité de plomb ingéré avec de la nourriture est absorbée a 8,2%. De méme, I’'USEPA a
démontré que 1’absorption de ’acétate de plomb chez le porcelet est réduite de moitié lorsque
le plomb est administré avec de la nourriture ou deux heures apres un repas par rapport au

plomb administré dans des conditions a jeun (USEPA, 2007b).

Pour résumer, ces différentes données montrent que la détermination de la
biodisponibilité des ETM suite a I’ingestion de sol doit étre réalisée pour des modéles
animaux représentatifs de la physiologie infantile. De plus, il est important de
déterminer la biodisponibilité pour des conditions a jeun dans le but d’obtenir une
valeur maximale d’absorption et de simplifier les systémes d’études (in vivo et in vitro)
en évitant les interactions entre le bol alimentaire et les contaminants vis-a-vis de

I’absorption.
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II1.) Mesure de la biodisponibilité

L’estimation de la biodisponibilité orale, telle que définie dans le cadre de 1’étude, nécessite
des mesures sur des modéles animaux afin d’estimer la fraction de contaminant réellement
absorbée par la circulation systémique (Kelley et al., 2002 ; McGeer et al., 2004). Plusieurs
méthodes peuvent étre envisagées pour estimer la biodisponibilité et deux notions en

particulier peuvent étre distinguées :

II1.1) La biodisponibilité absolue

I11.1.1) Définition de la biodisponibilité absolue

La biodisponibilité absolue (BA) est la fraction de composés ingérés qui est absorbée et
atteint la circulation systémique (Kelley et al., 2002). Ainsi, la biodisponibilité absolue
correspond au rapport de la dose interne sur la dose externe du contaminant auquel un
organisme est exposé. En d’autre mot, elle correspond au rapport entre la dose absorbée sur la
dose administrée (Basta et Gradwhol, 2000 ; Ruby et al., 1996) (
Equation 1) :

dose absorbée

Biodisponibilité absolue (%) = *100
dose administrée

Equation 1 : Détermination de la biodisponibilité absolue

I11.1.2) Mesure de la biodisponibilité absolue

La mesure de la biodisponibilité absolue est déterminée par le rapport de la quantité absorbée
dans le sang suite a une exposition par voie orale puis administration par voie intra-veineuse
(égale a 100% de la dose, par définition). Cette mesure nécessite donc le suivi des cinétiques
sanguines. Cette méthode est couramment utilisée dans les études pharmacocinétiques dont
les composés testés (les médicaments) sont facilement absorbés (Kelley et al., 2002). Cette
approche a également déja été utilisée pour les éléments métalliques qui sont fortement
absorbés comme I’arsenic (Cf. paragraphe 1.2.2.2) (Kelley et al., 2002 ; Juhasz et al., 2007b ;
USEPA, 2007b). Cependant, cette technique de mesure est difficilement applicable a
I’ensemble des éléments métalliques et présente plusieurs inconvénients. En effet, en raison

des faibles taux d’absorption de certains ¢léments métalliques (cadmium et antimoine) et des
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interactions avec la matrice sol (qui peuvent limiter I’absorption), les concentrations de ces
éléments dans le sang peuvent étre trés faibles ce qui peut rendre difficile 1’estimation de la
biodisponibilité absolue. D’autre part, au-dela de la faible absorption de certains contaminants
présents dans le sol, I’estimation de la biodisponibilité¢ absolue est difficile a mettre en place
d’un point de vue technique. En effet, la démarche nécessite un suivi de la cinétique sanguine
et donc des prises de sang a différents temps apres I’ingestion. Par conséquent, cette approche
est uniquement possible pour les composés ayant une demi-vie dans le sang de quelques
heures a quelques jours (McGeer et al., 2004 ; USEPA, 2007b). De plus, les mesures
impliquent la possibilité d’acquérir un volume suffisant d’échantillon de sang en vue d’y
mesurer les concentrations des éléments ciblés, au regard des exigences analytiques (seuil de
quantification notamment). Finalement, en raison des prises de sang quotidiennes, le suivi des
cinétiques sanguines requiere un savoir-faire expérimental de pointe. Cette technique est donc
relativement difficile a mettre en place, notamment sur des modeles comme le porcelet et le
singe, pour estimer la biodisponibilité absolue de plusieurs ETM et pour un large nombre de
sol. Par conséquent, dans la majorité des études in vivo publiées, la biodisponibilité des
¢éléments métalliques suite a I’ingestion de terre contaminée est généralement déterminée de

maniére relative.

II1.2) La biodisponibilité relative

I11.2.1) Définition de la biodisponibilité relative

La notion de biodisponibilité relative (BR) vise a comparer I’absorption d’un composé sous
deux formes chimiques (par exemple le carbonate de plomb vs 1’acétate de plomb), ou d’un
composé, sous une forme identique, administré par différentes matrices (tels que la nourriture,

le sol ou I’eau) (Kelley et al., 2002 ; USEPA, 2004).

dose absorbée via un sol
Biodisponibilité relative (%) = *100
dose absorbée via une forme de référence totalement soluble

Equation 2 : Détermination de la biodisponibilité relative

De ce fait, la biodisponibilité relative est tres importante dans le cadre de notre étude étant
donné que celle-ci permettra de mettre en évidence 1’impact de la matrice sol sur I’absorption
des contaminants par rapport a une forme de référence choisie pour étre totalement disponible

(soluble) pour I’absorption (
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Equation 2) (Semple et al., 2004 ; USEPA, 2004 ; Van de Wiele, 2005).
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Tableau 3 : Principales études in vivo publiées déterminant la biodisponibilité relative des éléments traces métalliques dans les sols

Compartiment(s) Forme de Contaminant/ | Valeurs de Biodisponibilité
Modgéle in vivo Référence
cible(s) référence Nombre de sols Relative (BR)
. Urine Arséniate de sodium Arsenic/1 48% Freeman et al., 1993
Lapin Sang Acétate de plomb Plomb/1 9% Ruby et al., 1993
Sang Acétate de plomb Plomb/4 9,3% a45% Ruby et al., 1996
Rat Sang, foie, reins et os Acétate de plomb Plomb/4 18,6% a 47,7% Hettiarachchi et al., 2003
Sang, reins, foie Chlorure de cadmium Cadmium/1 43% Schilderman et al., 1997
Urine Arséniate de sodium Arsenic/2 20%-28% Freeman et al., 1995
Singe Urine Arséniate de sodium Arsenic/5 10,7% a 24,7% Roberts et al., 2002
Urine Arséniate de sodium Arsenic/14 5% a31% Roberts et al., 2006
Sang, foie, reins et os Arséniate de sodium Arsenic/15 4% a 43% Rodriguez et al., 1999
Urine Arséniate de sodium Arsenic/21 8% a 61% USEPA, 2005
Sang Arséniate de sodium Arsenic/12 7% a 715% Juhasz et al., 2007b
Sang, foie, reins et os Arséniate de sodium Arsenic/9 2% a 35% Basta et al., 2007
Porcelet Reins Chlorure de cadmium Cadmium/10 10,4% a 116% Schroder et al., 2003
Sang, foie, reins et os Acétate de plomb Plomb/2 56% a 86% Casteel et al., 1997
Sang, foie, reins et os Acétate de plomb Plomb/5 17% a 63% Marshner et al., 2006
Sang, foie, reins et os Acétate de plomb Plomb/19 1% a 105% Casteel et al., 2006 :USEPA,

2004, 2007b ; Drexler et al., 2007
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111.2.2) Mesure de la biodisponibilité relative

Le principe de la technique est d’exposer les animaux a des doses similaires d’un contaminant
provenant a la fois d’un sol et d’une forme de référence. En générale, les formes de référence
utilisées dans la littérature sont des sels totalement solubles afin de comparer I’impact de la
matrice sol par rapport a une forme totalement disponible et présentant ainsi le taux
d’absorption le plus important. En théorie, la biodisponibilité relative correspond au rapport
des biodisponibilités absolues pour un contaminant donné au sein de la matrice sol et pour
une forme de référence (Kelley et al., 2002 ; Casteel et al., 2006 ; USEPA, 2007b).
Cependant, comme précisé ci-dessus, dans les études in vivo, la biodisponibilité absolue des
ETM dans les sols est rarement déterminée. De ce fait, pour estimer la biodisponibilité
relative, [’objectif est de comparer les concentrations en ETM au sein d’un ou plusieurs
compartiments cibles suite a I’exposition, par voie orale, au contaminant présent dans le sol et
au sein d’une forme de référence. Dans ce cas, la mesure ne permet pas de mesurer
directement la fraction biodisponible mais repose sur le principe que la concentration mesurée
dans un compartiment cible donné est proportionnelle a la fraction biodisponible pour une
dose d’exposition identique d’un contaminant ingéré via une forme de référence et un sol
(Casteel et al., 2006 ; USEPA, 2007b). La biodisponibilité relative est donc calculée comme
le rapport des doses qui produisent une augmentation égale de la concentration d’un
contaminant donné entre le sol et la forme de référence dans le compartiment cible utilisé.
L’avantage de cette technique de mesure est qu’elle peut s’adapter au comportement
toxicocinétique de chacun des ETM. Ainsi, la biodisponibilité relative peut étre déterminée a
partir de la mesure des concentrations dans les tissus de 1’organisme ou les mesures des
excrétions a différents moments de I’exposition. De ce fait, pour mesurer la biodisponibilité
relative des ETM, il est important de connaitre la distribution tissulaire et 1’excrétion pour
chacun des contaminants qui seront étudiés au cours de I’étude. En se basant sur les données

présentées au sein du tableau 3, deux méthodes sont généralement utilisées :

- La mesure de la fraction de contaminant qui est excrétée dans ’urine :

De nombreux composés sont excrétés majoritairement via 1’urine suite a leur absorption, et
donc les analyses de ’urine peuvent fournir une indication de la dose absorbée. Basé sur les

concentrations de contaminant dans les échantillons d’urine et leurs volumes, la quantité
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excrétée sur une période définie peut étre calculée. Cette fraction fournit une estimation de la
dose absorbée pour les métaux qui sont rapidement et principalement excrétés dans les urines.
La biodisponibilité relative sera par conséquent le rapport entre la quantité de contaminant
excrété via 'urine pour le sol et la forme de référence. Cette méthode est généralement
utilisée dans le cadre des études menées sur la biodisponibilité de I’arsenic (Freeman et al.,
1995 ; USEPA, 2005 ; Roberts et al., 2006 ; Juhasz et al., 2007). En effet, comme indiqué
dans les études toxicocinétiques de I’arsenic, environ 70% de 1’arsenic absorbé est excrété via

I’urine 24 heures apres I’exposition (ATSDR, 2007a).

- La mesure des concentrations tissulaires dans les organes accumulateurs :

Au travers cette méthode, I’intérét est de mesurer et de comparer la concentration d’un
contaminant donné dans un ou des organe(s) cible(s) suite a I’ingestion par la matrice sol et
d’une forme de référence. La biodisponibilité relative sera le rapport des concentrations dans
I’organe cible sélectionné du contaminant présent dans la matrice sol et au sein de la forme de
référence. L’¢tude de la toxicocinétique des ETM montre que selon la nature des
contaminants, la distribution tissulaire peut étre différente. De plus, la distribution tissulaire
est régie par un grand nombre de facteurs comme 1’dge des individus, la spéciation des
métaux ou encore les interactions entre ETM (ATSDR, 2007b, 2008). Toutefois, le foie, les
reins et secondairement les os semblent étre les principales cibles pour I’accumulation des
ETM, tout élément confondu (Lee et al., 1996). Par exemple, 'USEPA mesure les
concentrations dans le foie, le rein et ’os a la fois pour la forme de référence (acétate de
plomb) et 19 sols contaminés pour estimer la biodisponibilité relative du plomb (Drexler et
al., 2007 ; USEPA, 2007b). Pour le cadmium, le rein est généralement utilis€ comme organe

cible (Schroder et al., 2003).

Pour résumer, la mesure de la biodisponibilité relative peut étre en accord avec le
comportement toxicocinétique de I’élément métallique. Par conséquent, il n’y aura pas
qu’un seul compartiment cible pour mesurer la biodisponibilité relative de différents
contaminants métalliques dans les sols. Pour déterminer la biodisponibilité relative du
plomb, du cadmium, de D’arsenic et de I’antimoine une étude basée a la fois sur
I’accumulation dans les organes cibles (foie, reins, os) et sur D’excrétion des
contaminants via ’urine semble étre appropriée.
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II1.3) Les espéces animales utilisées pour estimer la biodisponibilité pour
I’homme

Les modeles in vivo utilisés ont pour premier objectif de représenter les caractéristiques
physiologiques et anatomiques du tractus gastro-intestinal d’un enfant de 0 a 6 ans. Le tableau
3 regroupe les principaux modeles utilisés pour estimer la biodisponibilité des contaminants
métalliques présents dans les sols. Ainsi, pour déterminer la biodisponibilité du plomb ou du
cadmium le modele rat, lapin et porcelet ont été utilisés (Casteel et al., 1997 ; Schilderman et
al., 1997 ; Schroder et al., 2003 ; USEPA, 2007b). Les études décrites dans la littérature
montrent que la biodisponibilité de I’arsenic a été¢ déterminée principalement via le modele
primate ou le modele porcelet (Roberts et al., 2006 ; Juhasz et al., 2007). En effet, pour
I’arsenic, les modéles rongeurs sont déconseillés du fait qu’une large quantité du contaminant
absorbé reste liée aux cellules sanguines et qu’une faible quantité atteint les organes au
contraire d’une exposition a 1’arsenic chez 1’homme (NEPI, 2000 ; Smith et al., 2002 ;
ATSDR, 2007a).

Plusieurs études indiquent que la biodisponibilité relative des ETM dans le sol va dépendre du
modele choisi (Kelley et al., 2002 ; Gron, 2003 ; Juhasz et al., 2003). Effectivement, chaque
modele donnera une estimation plus ou moins différente de la biodisponibilité en fonction
notamment des caractéristiques du tractus gastro-intestinal (pH de l’estomac, absorption
intestinale) propres a chaque modele. En se basant sur la physiologie du tractus gastro-
intestinal des rongeurs, plusieurs études confirment que ceux-ci sont nettement différents
(notamment en ce qui concerne le pH de I’estomac, le temps de transit et les phénomenes
d’absorption) du tractus gastro-intestinal du porcelet, du singe et de I’homme (Dressman et
al., 1996 ; De Zwart et al., 1999). Basées sur ces difficultés a mimer le tractus gastro-
intestinal humain, plusieurs études confirment que les modeles rongeurs auront tendance a
sous-estimer 1’absorption gastro-intestinale des contaminants (De Zwart et al., 1999 ; Kelley
et al., 2002 ; McGeer et al., 2004).

Le tableau 3 montre que ces dernieres années, deux modeles sont souvent utilisés : le modele
primate (singe), notamment pour 1’arsenic, et le modele porcelet. Ceci peut s’expliquer par le
fait que plusieurs €tudes s’accordent a dire que seuls ces deux modeles ont une réalité
physiologique et anatomique pour simuler le tractus gastro-intestinal de ’enfant (ISAE,

2007 ; USEPA, 2007b).
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D’apres la littérature, le modéle primate semble étre le meilleur choix pour estimer la
biodisponibilité, étant donné qu’il posséde de nombreuses caractéristiques similaires a
I’homme (ISAE, 2007). Toutefois, le colit des animaux, associé, a des contraintes spécifiques
liées a leur manipulation rend leur utilisation limitée (Intawongse et Dean, 2006). En ce qui
concerne le modele porcelet, Davis e al. (2001) confirment que celui-ci est le seul modele
non primate dont les caractéristiques du transit gastro-intestinal (temps de transit, anatomie et
physiologie) sont quasiment similaires a celles de I’homme. En effet, chaque section du
tractus gastro-intestinal est comparable avec celles de ’Homme contrairement aux modeles
rongeurs (De Zwart et al., 1999 ; USEPA, 2007b). De plus, la flore bactérienne du colon et les
caractéristiques de digestion de 1’intestin gréle sont similaires a celles de I’homme (Dressman
et Yamada, 1991 ; Rowan et al., 1994). Pour ces différentes raisons, ’'USEPA a développé
ces dernieres années une méthodologie utilisant le modele porcelet pour déterminer la
biodisponibilité du plomb dans les sols (Casteel et al., 1997 ; USEPA, 2005 ; Casteel et al.,
2006 ; USEPA, 2007b). Depuis, le modele porcelet a été également utilisé dans d’autres
¢tudes pour estimer la biodisponibilit¢ de I’arsenic et du cadmium (Tableau 3). Les
caractéristiques qui permettent de considérer le modele porcelet comme un modele
remarquablement similaire & 1’enfant et qui permettent de 1’utiliser pour estimer la

biodisponibilité orale incluent (Weis ef al., 1991 ; Davis et al., 2001 ; Kelley et al., 2002) :

- la taille du corps et le rapport poids/os similaires a ceux d’un jeune enfant ;

- I’anatomie et la physiologie du tractus gastro-intestinal similaire a ’enfant ;

- le métabolisme et I’excrétion des métaux similaires & ceux de I’homme (porc
monogastrique omnivore) ;

- le taux de croissance ou de maturation qui est plus faible que pour les rats et les
lapins ;

- DI’absence de développement postnatal rapide chez le porcelet contrairement au rat.
Celui-ci peut provoquer des changements dans le mécanisme de transport actif
pouvant ainsi influencer 1’absorption des métaux comme par exemple le plomb
(Kelley et al., 2002 ; ATSDR, 2007b) ;

- le porcelet est un animal trés peu coprophage ;

- la possibilité¢ d’adapter les périodes d’alimentation ce qui permet de déterminer la
biodisponibilité dans un état partiellement a jeun ;

- une limite éthique et financiere bien moindre que pour les primates.
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Par conséquent, au travers des différentes études in vivo et des différents points cités ci-
dessus, mis a part le modele primate, le modele porcelet semble étre le modele
physiologiquement le plus représentatif de ’homme pour déterminer la biodisponibilité

relative de plusieurs contaminants métalliques dans les sols.

I11.4) Les principales études de biodisponibilité relative

En dépit de I'importance de la prise en compte de la biodisponibilité¢ orale pour améliorer
I’évaluation des risques peu d’études ont été réalisées (Roberts, 2004). Les principales raisons
a cela sont que les études in vivo sont longues, colteuses et posent des problemes éthiques
(Casteel et al., 1997 ; McGeer et al., 2004). Les principales études in vivo sont regroupées
dans le tableau 3. Les études utilisées durant ces dernieres années ont été en grande partie
développées aux Etats-Unis (14 études sur 16), et notamment sous I’influence de I’'USEPA
(modele porcelet) (Casteel et al., 1997 ; USEPA, 2004). Ces études ont ét€ menées pour
déterminer la biodisponibilit¢é de deux éléments métalliques, le plomb et 1’arsenic,
principalement sur des sites miniers et de fonderies. Le tableau 3 permet de voir que la
biodisponibilité du cadmium est relativement peu étudiée et a notre connaissance aucune
¢tude n’a encore été entreprise pour déterminer la biodisponibilité orale de I’antimoine dans
les sols contaminés.

En se basant sur les études présentées au sein du tableau 3, il est possible d’identifier
différents impacts de la matrice sol sur la biodisponibilité des ETM. Premierement, les valeurs
de biodisponibilité relative du plomb, de ’arsenic ou du cadmium sont tres variables (de 1 a
100% pour le Pb, de 10 a 100% pour le cadmium et de 2 a 75% pour I’arsenic). Ces résultats
mettent ainsi en évidence I’impact de la matrice sol sur la diminution de la biodisponibilité
des ¢léments métalliques par rapport a une forme totalement soluble dans 1’eau. En d’autres
termes, ces études montrent qu’un contaminant métallique présent dans un sol donné pourra
étre potentiellement moins absorbé que le méme contaminant présent dans une matrice
totalement soluble. Ensuite, ces études indiquent que la biodisponibilité relative des ETM
dans les sols est tres variable entre différents sites et sources de contamination mais également
pour les différents sols d’un méme site. Par exemple, la biodisponibilité du plomb dans 19
sols varie de 1 a 105% (USEPA, 2007b). Ces 19 sols ont été prélevés sur 8 sites contaminés

différents présentant des sources de contamination différentes. Ces résultats mettent en
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¢vidence I’impact de la source de contamination et des phases minéralogiques du plomb sur la
variation de la biodisponibilité relative entre les différents sols. De méme, Juhasz et al.
(2007b) montrent que la biodisponibilité relative de 1’arsenic varie de 11 a 75% pour 6 sols
d’un méme site. Par conséquent, ces observations soulévent I’importance d’étudier la
biodisponibilité des ETM spécifiquement a chaque site contaminé et indiquent qu’il n’est pas
envisageable de développer une valeur d’ajustement de biodisponibilité générique pour le

plomb, le cadmium ou encore 1’arsenic pour I’ensemble de sites contaminés.

Pour résumer, ces différentes études montrent que la prise en compte de la
biodisponibilité relative pourra permettre d’affiner les calculs de dose d’exposition aux
ETM suite a I’ingestion de sol (valeurs inférieures a 100%). Cependant, une limite
importante pour I’utilisation en routine de la biodisponibilité en évaluation de risques
est qu’elle nécessite une mesure sur I’homme ou sur un modéle animal dont la
physiologie digestive est proche de celle de ’homme. En effet, méme si ’avantage des
modeles in vivo est qu’ils integrent I’ensemble des processus pouvant affecter la
biodisponibilité orale (solubilisation, absorption et métabolisation), ces études sont
difficiles & mettre en ceuvre, longues, cotiteuses et peuvent poser des probléemes éthiques.
De plus, elles nécessitent un savoir-faire expérimental de pointe. De ce fait, basé sur
I’hypothése que la bioaccessbilité est 1’étape majeure dans le processus de
biodisponibilité orale, plusieurs groupes de recherche ont développé des tests de
digestion in vitro permettant d’estimer la biodisponibilité orale des contaminants du sol
de maniere simplifiée via la mesure de la bioaccessibilité. Ces tests ont pour objectifs

d’étre une alternative simple, peu cotiteuse et rapide comparés aux mesures in vivo.
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IV) Mesure de la fraction bioaccessible

IV.1) La bioaccessibilité : une étape limitante® de la biodisponibilité

Les résultats des études de biodisponibilité et notamment ceux obtenus par I’'USEPA (2007b)
montrent que la biodisponibilité est tres sensible a la nature de la matrice ingérée (sol,
aliments ou solution) et de la distribution du contaminant sur les phases porteuses du sol. De
nombreux auteurs affirment que seule la dissolution (bioaccessibilité) est extrémement
sensible aux changements de matrice et de distribution de 1’¢lément dans le sol (NRC, 2003 ;
Gron, 2005 ; Van de Wiele, 2005 ; Oomen et al., 2006). En effet, la matrice ingérée dans
laquelle un contaminant est présent, c'est-a-dire, eau, nourriture ou sol, est un facteur
déterminant dans la fraction de contaminant qui devient bioaccessible. La matrice pourra aussi
affecter 1’absorption des contaminants. Par exemple, par compétition pour les transporteurs de
I’absorption ou les voies d’absorptions entre le contaminant et les composés de la nourriture.
L’absorption du plomb est influencée par la présence de calcium (Mushak, 1991 ; Clarkson,
1993 ; Diamond et al., 1997 ; Fullmer, 1997). Pour la majorité des composés inorganiques, la
matrice n’influencera pas le métabolisme (I’effet de premier passage dans le foie) du
contaminant. Par conséquent, lors de P’application du concept de biodisponibilité, le
facteur le plus important a évaluer devrait donc étre le facteur de bioaccessibilité suivi
du facteur d’absorption (Gron, 2003 ; Van de Wiele, 2005). Les variations de
bioaccessibilité¢ permettront d’estimer la biodisponibilité si le processus de dissolution est
limitant (c'est-a-dire si la dissolution est plus lente que 1’absorption). Si le processus
d’absorption est limitant (c'est-a-dire si 1’absorption des contaminants dissous est trop lente
pour étre achevé avant le transit), c’est I’absorption qui déterminera la biodisponibilité et dans
ce cas la bioaccessibilité ne permettra pas d’approcher de fagon pertinente la biodisponibilité.

Actuellement la majorité des tests in vitro sont basés sur I’hypothése selon laquelle
I’absorption d’un composé dissous a partir d’un sol n’est pas différente de I’absorption
du composé lorsqu’il est administré sous une forme relativement soluble (Oomen et al.,
2006 ; USEPA, 2007b). Les modeles in vitro partent du postulat selon lequel le taux de
solubilisation des contaminants dans les fluides digestifs est un facteur limitant et

représentatif de la biodisponibilité suite a I’ingestion de ces contaminants présents dans

¥ Dans I’étude « étape limitante » signifie que les variations de bioaccessibilité expliquent majoritairement
I’effet du sol sur la réduction de la biodisponibilité.
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la matrice sol. Si cette hypothese est avérée, cela signifie que, pour un sol donné,

biodisponibilité et bioaccessibilité seront linéairement corrélées.

IV.2) Les principaux tests in vitro de bioaccessibilité

Les tests de bioaccessibilité sont basés sur des méthodes qui, a I’origine, ont été développées
dans le cadre d’études pharmaceutiques, nutritionnelles (absorption du fer), ou encore, lors
d’études liées a la libération de contaminants provenant des jouets (Oomen et al., 2003,
Wragg et Cave, 2002 ; Wragg, 2005). Depuis la derniere décennie, de nombreux tests ont été
développés dont les principaux sont regroupés dans le tableau 4. La diversité des tests in vitro
s’explique par le fait que la majorité des équipes de recherche travaillant sur la thématique a
développé indépendamment son propre test de digestion en fonction des contaminants étudiés,
de I’objectif vis€, ou encore de la représentativité ou non de la physiologie du tractus gastro-
intestinal. Ainsi, les tests in vitro peuvent se différencier en plusieurs catégories détaillées ci-
apres.

1V.2.1) Les tests in vitro dynamiques

La solubilisation des composés du sol dans le tractus gastro-intestinal étant un processus
dynamique avec des changements continuels des conditions physico-chimiques, certains
laboratoires ont souhaité développer un test dynamique. Le modele dynamique le plus cité
dans la littérature est le test TIM développé par le TNO (Minekus et al., 1995 ; Oomen et al.,
2002). A la base, ce test a été développé dans un cadre d’études pharmaceutiques et
nutritionnelles afin d’estimer la biodisponibilité du fer. Proche de la réalité physiologique du
tractus gastro-intestinal, il mime graduellement le transit des composés ingérés au travers du
tractus digestif (Minekus et al., 1995). Cependant, il est également plus complexe que les tests
in vitro statiques et ne permet de tester qu’un seul échantillon de sol a la fois. Par conséquent,
ce test a comme inconvénients d’étre moins rapide et plus coliteux que des tests in vitro
statiques. De plus, une comparaison de cinq tests de digestion in vitro, dont le modele
dynamique TIM, montre que des résultats similaires de bioaccessibilité sont obtenus avec
certains tests in vitro statiques beaucoup plus simples d’utilisation (Oomen et al., 2002). Par
conséquent, ce test est rarement utilisé en routine pour la détermination de la bioaccessibilité

des contaminants dans les sols.

54



Tableau 4 : Résumé des principaux tests in vitro de digestion permettant d’estimer la bioaccessibilité des contaminants du sol

. L. , .| Comparaison in Facilité
METHODE TYPE Compartiment pH T°C | Nourriture Ratio L/S | Temps résidence | Métaux testé Vivo Jutilisation
Estomac 2,5 37 Non 100/1 1H . .
porc, singe Original 3
PBET Statique . . As, Pb, Ni >
Intestin gréle 7 37 Non 100/1 4H (As, Pb) Modifie 7
SBRC Statique Estomac 1,5 37 Non 100/1 1H As, Cd, Pb porc (Pb, As) 9
Estomac 1,8 37 Oui 150/1 1H porc (As, Pb,
IVG Statique As, Pb, Cd Cd) 5
Intestin gréle 5,5 37 Oui 150/1 1H
. Pb, Cr, As,
USP Statique Estomac 1 37 Non 1000/1 2H Cd. Ni 9
Cavité orale 6,4 37 Non 160/1 5s
MB & SR Statique Estomac 2 37 Non 2160/1 2H Pb, Cr, As, Cd humain (Pb) 3
Intestin gréle 7,5 37 Non 4770/1 4H
Cavité orale 6,4 37 Oui 15/1 0,5H
DIN Statique Estomac 2 37 Oui 50/1 2H AS(’:erP’I Pb, pore (Pb) 5
Intestin gréle 7,5 37 Oui 100/1 6H 18
. Estomac 5,2 37 Oui 2.,5/1 3 H
SHIME Statique Intestin gréle 65 | 37 Oui 4/1 SH As, Cd, Pb >
Cavité orale 6,5 37 Non 15/1 5 min
RIVM Statique Estomac 1,5 37 Non 37,5/1 2H As, Cd, Pb porc (Pb, As) 6
Intestin gréle 5,5 37 Non 97,5/1 2H
Cavité orale 5 37 Non 5/1 5 min
TIM Dynamique Estomac 2 37 Non 30/1 1,5H As, Cd, Pb, Fe 2
Intestin gréle 7 37 Non 51/1 6 H

PBET : Physiologically Based Extraction Test

SBRC : Solubility Bioavailability Research Consortium

IVG : In Vitro Gastrointestinal

US P : US Pharmacopoeia method

MB & SR : Mass Balance Soil Recapture

DIN : (German) Deutsches Institut fur Normung

SHIME : Simulator of the Human Intestinal Microbial Ecosystem
RIVM : Rijksinstituut voor Volksgezondheld en Milieu

TIM : TNO In vitro Model
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1V.2.2) Les tests statiques simplifiés ou basés sur la physiologie du

tractus gastro-intestinal

La plupart des modeles présentés dans le tableau 4 sont des modeles gastro-intestinaux
statiques qui simulent le transit au travers, d’une partie ou de la totalité, du tractus digestif
humain par exposition successive du sol aux conditions des compartiments digestifs simulés.
Précédemment, deux compartiments du tractus gastro-intestinal ont été identifiés pour avoir
une grande importance dans le processus de biodisponibilité orale : 1’estomac pour la
solubilisation des contaminants et I’intestin gréle pour [’absorption des contaminants
solubilisés. Par conséquent, les tests de bioaccessibilité sont en grande partie basés sur les
caractéristiques physico-chimiques de ces deux compartiments. Pour certains auteurs, étant
donné que 1’absorption des composés métalliques prend principalement place dans I’intestin
gréle (Mushak, 1991 ; ATSDR, 1992), la détermination de la bioaccessibilit¢ dans le
compartiment intestinal est supposée donner une valeur plus réaliste pour I’estimation de la
biodisponibilité. Dans ce cas, il est donc important d’utiliser un test in vifro mimant la
physiologie du tractus gastro-intestinal (Oomen et al., 2006). Cependant, d’autres auteurs
affirment qu’il est préférable d’utiliser un modele de digestion in vitro comportant
simplement une phase gastrique afin d’estimer rapidement la quantit¢é maximale de
contaminant bioaccessible et d’obtenir ainsi une valeur conservatoire (pénalisante) pour
I’évaluation des expositions (Ruby et al., 1996 ; Casteel et al., 1997 ; Mercier et al., 2002 ;
Drexler et al., 2007 ; USEPA, 2007b). Par conséquent, pour les modeles statiques, nous

pouvons distinguer deux catégories de protocole :

- les tests simplifiés ;

- les tests basés sur la physiologie du tractus gastro-intestinal.

Dans le premier cas, les tests comportent simplement une phase gastrique et ne simulent qu’en
partie les conditions physiologiques (particulierement la température d’extraction et les temps
de digestion). Ces tests consistent en 1’extraction des contaminants du sol simplement par une

solution qui simule I’environnement acide de I’estomac. Ce sont les premiers tests qui ont été

55



Tableau 5 : Principales études in vitro estimant la bioaccessibilité des ETM dans les sols

Métal | Test Type et nombre de sols Valeurs de Bioaccessibilité (%) Référence
In vitro
Pb VG Jardins, sédiments, sols Gastro-intestinale : 2-21 Marshner et al.,
miniers, sols agricoles (15) 2006
Déchets sols calcinés (5) Gastrique : 0,45-3,7
Gastro-intestinale : 0,53-3,3
As IVG Basta et al., 2007
Déchets ferreux (5) Gastrique : 17,6-29,6
Gastro-intestinale : 9,5-23,5
Sols agricoles et Gastrique : 2-76
As VG sols miniers (15) Gastro-intestinale : 3-90 Sarkar et al., 2007a
Sols collectés a proxnmte Gastrique : 20,7-63,6 Pouschat ef al.,
As | IVG | des structures en bois Gastro-intestinale : 25-66,3 2006
traitées (CCA) (10) ) ’
. . Gastrique : 21,3-95.9 Schroder et al.,
cd | IVG Sols miniers (5) Gastro-intestinale: 15-55 2003
Sols miniers (5) Gastrique : 48-75
Pb PBET Gastro-intestinale : 5-27 Bosso et al., 2007
Déchets miniers (5) Gastrique : 15-80
Sols miniers (87) Gastro-intestinale : 0,5-42,0
As PBET Sols minéralisés (20) Gastro-intestinale : 6,8-16,7 Palumbo-Roe et
modifié Fond géochimique (5) Gastro-intestinale : 5,6-12,5 Klinck, 2007
Sols fonderie (22) Gastro-intestinale : 0,6-61,1
Déchets sols calcinés (5) Gastrique : 0,1-1,4
Gastro-intestinale : 0,1- 1,4 Rodriguez et Basta,
As PBET 1999
Déchets ferreux (5) Gastrique : 12,5-40
Gastro-intestinale : 12-20
Sols chemins de fer (18) Gastrique: 6-89
Site fonderie (13) Gastrique: 9-89
As SBRC Sols miniers (8) Gastrique: 5-36 Juhasz et al., 2007a
Sols fond géochimique (11) Gastrique : 1-22
Sols miniers (5) Gastrique : 55-80
Pb SBRC Déchets miniers (5) Gastrique : 20-90 Bosso et al., 2007
.. . ] USEPA, 2004
Pb SBRC Sols miniers (19) Gastrique : 4,5-80,4 Casteel et al., 2006
Déchets sols céramique . . . Oomen et al.,
Pb RIVM (13) Gastro-intestinale : 0,3-73 20032
. Gastrique : 3,9-70,4
Pb RIVM Sols miniers (10) Gastro-intestinale : 1,9-49.8 Oomen et al., 2006
Pb RIVM Sols miniers fortement Gastrique : 15-56 Denys et al., 2007

carbonés (4)

Gastro-intestinale : 5-25
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développés avec notamment le test SBRC pour I’estimation de la bioaccessibilit¢ du plomb

dans les sols (Ruby et al., 1996, Casteel et al., 1997, USEPA, 2007b).

La deuxiéme catégorie de tests essaye de s’approcher au mieux des mécanismes
physiologiques de la digestion. C’est le cas des tests RIVM, PBET et IVG qui sont présentés
dans le tableau 4. La majorité de ces tests consiste en une extraction acide qui vise a simuler
les conditions de 1’estomac puis une seconde extraction, proche de la neutralité, visant a
simuler les conditions intestinales. En plus de ces deux phases, certains tests comportent une
phase initiale qui vise a simuler le passage du sol dans la salive. Pour ces modeles in vitro, les
processus de digestion dans le tractus gastro-intestinal sont simulés par application
notamment des conditions physiologiques c¢’est-a-dire en essayant de respecter notamment la
composition des fluides digestifs, le pH, la température et le temps de résidence
caractéristique de chaque compartiment (Tableau 4). 1l est cependant important de noter que
la majorité de ces méthodes considére seulement 1’environnement physico-chimique et ne
tienne pas compte des effets des mécanismes de transport actif et du role des micro-

organismes dans le tractus gastro-intestinal (Gron et al., 2003, Wragg, 2005).

Ces dernieres années de nombreuses études ont utilisé les différents tests in vitro pour évaluer
la bioaccessibilité des contaminants (Pb, As et Cd en particulier) dans les sols (Tableau 5).
Pour les modeles in vitro statiques, quatre méthodes sont couramment utilisées : PBET,
SBRC, IVG et RIVM. Les études présentées au sein du tableau 5 mettent en évidence que la
bioaccessibilité des contaminants du sol est généralement inférieure a leur concentration totale
au sein de cette matrice (inférieure a 100%). De plus, ces résultats montrent que les
contaminants du sol vont réagir différemment en fonction de la phase digestive simulée. En
effet, la bioaccessibilité intestinale du plomb et du cadmium sera plus faible que la
bioaccessibilité gastrique en raison des phénomenes de précipitation (Oomen et al., 2003 ;
Schroder et al., 2003 ; Marshner et al., 2006). Au contraire, pour 1’arsenic, les valeurs de
bioaccessibilité seront quasiment identiques entre les deux phases digestives (Ruby et al.,
1999 ; Oomen et al., 2006 ; Basta et al., 2007). Finalement, ces différentes études montrent
que les valeurs de bioaccessibilité sont tres variables intra-site et inter-sites, en fonction de la
nature des sols, de la distribution des éléments métalliques sur les phases porteuses et des
parametres physico-chimiques des sols (Bosso et al., 2007 ; Palumbo-Roe et Klinck, 2007 ;
Sarkar et al., 2007a).

57



Les différentes études présentées dans le tableau 5 montrent que les tests in vitro gastro-
intestinaux présentent 1’avantage de pouvoir tester un grand nombre de sols par rapport aux
méthodes in vivo. De ce fait, ces tests pourraient étre utilisés afin de réaliser un screening du
site contaminé et ainsi évaluer facilement I’impact de différents parametres sur la
bioaccessibilité (Ruby et al., 1999). Cependant, la difficulté est qu’en raison de la diversité
des protocoles disponibles et de la variabilité dans les valeurs des parametres caractéristiques
de chacun de ces protocoles, il est évident que des différences seront observées si, pour un
méme échantillon de terre, la mesure de bioaccessibilité est évaluée selon des tests différents.

Ceci est succinctement explicité ci-apres.

IV.3) Les problémes liés a 1a mesure de la bioaccessibilité

I1V.3.1) Manque d’uniformité dans les paramétres des tests in vitro

A défaut de respecter plus ou moins rigoureusement la physiologie du tractus gastro-
intestinal, la majorité des tests in vitro a été développée pour un contaminant donné et pour
des conditions spécifiques engendrant ainsi une grande variation dans les valeurs des
parametres entre les tests. Ainsi, le tableau 4 montre que la température (37°C) est
majoritairement le seul parametre commun aux différents tests in vitro présentés. Les valeurs
de pH, de ratio liquide/solide et la composition des solutions digestives different fortement
d’un test a I’autre. Ainsi, dans le développement des méthodes de bioaccessibilité publices et
citées dans le tableau 4, plusieurs facteurs importants ont été identifiés comme ayant une
influence dans le comportement des tests de bioaccessibilité (Oomen et al., 2002 ; Morrison et
al., 2007 ; USEPA, 2007). Ces facteurs sont : le type d’agitation, le temps de digestion, la
présence de nourriture, le pH de digestion, la taille des particules, le ratio liquide/solide, la
présence d’acides organiques dans les fluides d’extraction et la quantité de bile ajoutée (Ruby
et al., 1996 ; Rodriguez et Basta, 1999 ; Sips et al., 2001 ; Oomen et al., 2002 ; USEPA,
2007b).

1V.3.2) Variation des valeurs de bioaccessibilité en fonction du test in

vitro utilisé

Une étude du groupe BARGE (BioAvailability Research Group Europe) (Oomen et al., 2002 ;

Van de Wiele et al., 2007) menée sur la comparaison des résultats de bioaccessibilité obtenus
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avec cinq tests de digestion in vitro montre qu’en fonction du test utilisé, les résultats peuvent
étre significativement différents (Tableau 6). Par exemple, la bioaccessibilité dans le sol
Flanders varie de 6% a 95% pour 1’arsenic, de 4% a 91% pour le plomb et de 7% a 92% pour
le cadmium en fonction du test utilisé. Les m&mes observations peuvent étre faites pour les
autres sols. De plus, les résultats montrent que les valeurs de bioaccessibilité les plus faibles
sont toujours obtenues avec le test in vitro SHIME. Au contraire, les valeurs de
bioaccessibilité les plus importantes ont été obtenues pour I’arsenic avec le test in vitro RIVM
alors que pour le plomb et le cadmium elles ont été obtenues avec le test in vitro SBRC.

Ainsi, les données présentées montrent qu’en fonction du test de digestion in vitro utilisé, il y
a une grande variabilité¢ des données de bioaccessibilité. D’autres études mettant en ceuvre des
essais inter-laboratoires confirment ces résultats (Saikat et al., 2007). Les principales raisons
mises en avant pour expliquer ces fortes divergences entre les résultats sont principalement

(Oomen et al., 2002 ; Van de Wiele et al., 2007) :

- les différents pH mis en jeu (notamment celui de la phase gastrique) ;
- le temps de digestion ;
- la méthode de séparation entre la fraction bioaccessible et non-bioaccessible

(centrifugation, filtration, ultra-centrifugation).

De nombreux parametres peuvent influencer la bioaccessibilité mais le pH de la phase
gastrique semble étre le parametre majeur de variation (Oomen et al., 2002). C’est la raison
pour laquelle certains groupes de recherche ont développé des tests in vitro simplifiés ne
comportant que la phase gastrique (Casteel et al., 2006 ; USEPA, 2007b). Ainsi, en fonction
du test in vitro utilisé, des valeurs différentes de bioaccessibilité sont obtenues et donc les
données acquises par différents tests in vitro ne sont pas comparables entre-elles (Gron,

2005).
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Tableau 6 : Valeurs de bioaccessibilité (%) (+ I’écart type n = 3, sauf indication) de I’arsenic, du plomb et
du cadmium apres digestion in vitro a I’aide de six tests différents et dans trois types de sol (Oomen et al.,

2002).
Sols Tests in vitro | Bioaccessibilité As (%) | Bioaccessibilité Cd (%) | Bioaccessiblité Pb (%)
SBRC 50+0,2 9216 91+4
Flanders ] DIN 30+1 38%5 31+3
o o, RIVM 95+ 10 7849 66+ 9
[Pb] : 675 mg kg SHIME 6+05 71 4+1
TIM 52+ 1 (n=2) 57 +3 (n=2) 13 +3 (n=2)
SBRC 11+2 92+7 56+ 4
Oker 11 DIN 11+1 62+ 16 16+2
o e nr?gglfggll RIVM 191 SI+4 29+2
[Pb] : 5935 mg kg SHIME 140,02 5502 1+0,1
TIM 15+3 (n=2) 50+ 11 (n=2) 441 (n=2)
SBRC 59+2 99 + 4 90 + 2
Montana 2711 DIN 4142 45+3 46+2
[As] : 105 mg.kg"
[Cd] : 41,7 mgkg RIVM 59+1 79+2 68+2
[Pb]: 1162 mg ke ——gpive 10+ 0,4 6%03 3£03
TIM 50+ 1 (n=2) 58 1 (n=2) 17 +3 (n=2)

*En gras les valeurs extrémes de bioaccessibilité pour chaque contaminant au sein de chaque sol
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Par conséquent, avant d’utiliser un test de mesure de la bioaccessibilité¢ en vue d’affiner le
calcul d’une dose d’exposition, il est nécessaire de s’assurer de la pertinence du test mis en
ceuvre (Kelley et al., 2002 ; Oomen et al., 2006 ; USEPA, 2007b). Ces dernieres années,
plusieurs études ont comparé les résultats de bioaccessibilité obtenus par différents tests in
vitro a des données de biodisponibilité relative (Rodriguez et Basta, 1999 ; Basta et al., 2007 ;
Drexler et al., 2007 ; Jushaz et al., 2007b). Cependant, selon McGeer et al. 2004, seule une
méthode in vitro, le modele SBRC, présente suffisamment de données et de criteres de qualité
(essai inter-laboratoires, matériaux de référence, incertitude sur la mesure) pour estimer la
biodisponibilité relative et permettre ainsi une analyse quantitative des risques suite a
I’ingestion de terre. Pour le moment, cette méthode est validée uniquement pour le plomb
(Drexler et al., USEPA, 2004 ; USPEA, 2007b). En effet, I’étude de ’'USEPA (2005) montre

que le test SBRC n’est pas validé pour 1’arsenic.

Ainsi, cette revue bibliographique sur la bioaccessibilité in vitro montre qu’en dépit de
I’intérét croissant a utiliser les données in vitro en évaluation des risques pour affiner les
doses d’exposition, il n’y a actuellement pas un test unique et corrélé a des données in
vivo pour estimer la bioaccessibilité de plusieurs contaminants métalliques présents dans
les sols. Il serait donc important de disposer d’un test in vifro commun et pertinent pour
évaluer la bioaccessibilité de plusieurs ETM dans les sols. Ainsi, au vu des nombreux
protocoles publiés et en raison des divergences des résultats, le groupe BARGE,
fédération d’instituts et de laboratoires pluridisciplinaires, a souhaité développer un test
de digestion in vitro unifié. Le but ultime est de développer un protocole unique, simple,
représentatif de la réalité physiologique de D’enfant et validé afin d’estimer la
biodisponibilité des ETM dans les sols par le biais de la bioaccessibilité. En effet, les
différents parametres physico-chimiques du test UBM (Unified Barge Method) sont
choisis pour simuler les conditions physiologiques de digestion d’un enfant a I’état a
jeun et obtenir une valeur conservatoire de bioaccessibilité. Cependant, il est nécessaire
de valider ce protocole UBM par des données de biodisponibilité pour que celui-ci puisse

étre utilisé en évaluation de risques.
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V.) Conclusion

Actuellement ne pas considérer la biodisponibilité au sein de 1’évaluation de risques conduit,
dans la majorité des cas, a surestimer les niveaux de risque associés a 1’ingestion de terre. Il
semble donc primordial de considérer ce paramétre en vue d’affiner au mieux les calculs de
risque et de proposer les mesures de réhabilitation les plus optimales possibles. Pour estimer
la biodisponibilité, des études in vivo doivent étre réalisées spécifiquement a chaque site
contaminé faisant 1’objet d’une évaluation. Cependant, les différentes contraintes liées aux
études in vivo représentent actuellement des limites trop importantes en vue de 1’utilisation de
la notion de biodisponibilité orale pour améliorer les niveaux de risques. Ainsi, ces dernieres
années pour approcher la notion de biodisponibilité de facon simplifiée plusieurs groupes de
recherche ont essayé de développer des tests de digestion in vitro permettant d’estimer la
quantité de contaminant solubilisée par des fluides digestifs synthétisés. Les résultats obtenus
par le biais de ces nombreux tests sont tres différents et ne sont pas comparables entre eux
pour un sol donné.

Le constat qui s’impose, au vu de ces données, est qu’en dépit de la diversité des tests de
mesure de la bioaccessibilité il y a un manque de validation des tests in vitro par des mesures
in vivo. Actuellement, il n’y a pas un test unique et corrélé a des données in vivo pour étudier
la bioaccessibilité de plusieurs contaminants présents dans la matrice sol. Ce constat conduit a
deux interrogations majeures : est-ce-que la bioaccessibilité¢ est 1’étape majeure dans le
processus de biodisponibilité orale et est-ce-qu’un test in vitro peut étre validé par des

mesures in vivo pour plusieurs contaminants ?

Ainsi, pour répondre a ces interrogations, I’objectif de la these était de mettre en évidence la
possible utilisation du test UBM pour estimer la biodisponibilité relative de plusieurs

éléments métalliques. Pour cela, I’étude a consisté a :

- disposer de sols aux caractéristiques variables (composition, historique de
contamination, concentrations et distribution sur les phases porteuses) dans
I’optique d’obtenir des larges gammes de valeurs de biodisponibilité et de

bioaccessibilité, et ce pour les quatre éléments traces métalliques (Chapitre 2) ;
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mesurer la biodisponibilité relative des ETM a partir d’un modéle porcelet

(Chapitre 3) ;

mesurer la bioaccessibilité relative des ETM a partir du test UBM (Chapitre 4) ;

étudier les corrélations entre bioaccessibilité relative et biodisponibilité relative et

définir des critéres d’acceptabilité afin de valider le test UBM (Chapitre 5).

Dans le cadre de 1’étude, la biodisponibilité et la bioaccessibilité ont été étudiées pour le

plomb, le cadmium, I’arsenic et I’antimoine. Le choix de ces quatre contaminants est basé sur

plusieurs criteres :

Premiérement, d’aprés BASOL, la base de données des sites pollués du Ministere
de I’Ecologie, de I’Energie, du Développement Durable et de I’Aménagement du
Territoire, environ 18 % des sites pollués en France contiennent du Pb, 6 % du Cd
et 13 % de I’As. L’antimoine n’est pas répertorié¢, cependant il est généralement
retrouvé en co-contaminant du plomb et de 1’arsenic. Ces éléments représentent
donc des polluants « d’intérét » pour ce qui est de la contamination des sols a

I’échelle du territoire.

Deuxiemement, I’intérét de 1’étude était d’avoir 2 métaux et 2 métalloides étant
donné que I’étude bibliographique a mis en évidence le comportement différents
de ces éléments vis-a-vis de la bioaccessibilité et de la biodisponibilité. De plus, le
choix du cadmium et de D’antimoine est bas¢ sur la méconnaissance de la
biodisponibilit¢ de ces éléments suite a l’ingestion de terre. En effet, 1’étude
bibliographique a montré qu’il y a une absence totale de données sur la
biodisponibilité et la bioaccessibilité pour I’antimoine et trés peu de données pour

le cadmium.
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Chapitre 2

Présentation des sites étudiés et caractérisation physico-chimique
des sols échantillonnés

L’objectif de ce chapitre est de présenter les sites sur lesquels les échantillons de sols et de
déchets miniers (scories) ont été prélevés puis de détailler les principales propriétés (physico-

chimiques, distribution des ETM sur les phases porteuses) de 1’ensemble des échantillons.

L.) Historique des sites d’étude et échantillonnage des sols

Dans le cadre de 1’étude, trois sites contaminés ont été retenus. Les sites utilisés ont été
sélectionnés dans 1’optique d’avoir des historiques de contamination différents et des sols aux
propriétés contrastées au moins en ce qui concerne la répartition des éléments métalliques au
sein des phases porteuses du sol. Pour deux des sites contaminés des anomalies
géochimiques’ se superposaient a des impacts issus d’activité d’extraction et de
traitement de minerai et pour le dernier site, les sols ont été contaminés, par une
fonderie de premiere et seconde fusion. D’autres types de contamination auraient pu étre
considérés (sols contaminés par des dépots de peintures ou par 'utilisation de pesticides).
Cependant, les deux sources de contamination choisies reflétent les principaux types de

contamination en France pour lesquels la démarche d’évaluation des risques est généralement

mise en oeuvre.

1.1) Situations géographiques et historiques de contamination

I.1.1) Historique du site écossais de Glendinning

Le premier site (site 1) utilisé pour I’étude correspond a un site minier d’extraction
d’antimoine situé 4 Glendinning dans le sud de 1’Ecosse. L’exploitation remonte au 18°™ et
19°™ siecle. Vers 1788, on a essayé en Ecosse, de traiter le sulfure d’antimoine pour en

obtenir le métal en y ajoutant une quantité¢ de fer capable d’absorber le soufre. L’extraction

? Anomalies géochimiques : concentration naturelle en un élément chimique (ou plusieurs) dans les roches, les
sols ou les sédiments, qui est tres significativement supérieure aux concentrations naturelles communes pour un
environnement lithologique et pédologique proche.
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d’antimoine a réellement débuté en 1793 et s’est interrompue vers 1810. Ce site est également
une zone fortement chargée en minerais de plomb et présentant des niveaux élevés de cuivre

et d’arsenic.

I1.1.2) Historique des sites du sud de la France : mines de

Villemagne et du Bleymard

Le deuxieme site d’étude (site 2) utilisé se compose de deux zones qui correspondent aux
anciennes mines de Villemagne et du Bleymard situées respectivement dans les départements
du Gard et de la Lozere. Pour les mines de Villemagne, la premiere concession fut attribuée
en 1777 a, Monsieur de Saint-Sauveur pour 1’exploitation de minerais de plomb et de cuivre.
La mine fut ensuite exploitée pour le plomb, I’argent et le zinc. La concession appartient
depuis 1944 a la société Penarroya, filiale de Metaleurop, qui ne I’a toutefois jamais exploitée.
En ce qui concerne les anciennes mines du Bleymard, la premiere concession fut attribuée en
1903 a la S.A. des mines du Bleymard, pour I’extraction du plomb et du zinc. Ces deux
métaux, notamment le zinc, furent extraits jusqu’en 1953, date a laquelle a eu lieu larrét
définitif de ’exploitation. Les minerais étaient traités dans plusieurs batiments dont certains

sont aujourd’hui utilisés comme habitations sur le hameau du Mazel.

1.1.3) Historique du site du Nord-Pas-De-Calais : Communes

avoisinantes de Noyelles-Godault

Le troisiéme site d’étude (site 3) se situe dans le Nord-Pas-de-Calais. Les sols de ce site ont
été soumis a I’accumulation de poussieres provenant d’activités industrielles implantées dans
le secteur depuis plus d’une centaine d’années dont principalement I’usine MetalEurop Nord.
MetalEurop, installé depuis 1894, a produit du plomb et du zinc par procédé thermique de
premiere fusion. Les procédés thermiques utilisés pour la production de plomb et de zinc
engendraient des émissions importantes de poussieres et de métaux (plomb, cadmium, zinc)
dans I’atmosphére qui se déposaient ensuite sur les sols environnants. Sous I’action de
I’inspection des installations classées, les rejets atmospheriques ont été réduits de maniere
drastique (de 350 tonnes de Pb canalisées en 1970 a une quinzaine de tonnes en 2002
auxquels il faut ajouter les rejets diffus et les envols de poussieres). La société a cessé son
activité au début de 1’année 2003.
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1.2) Echantillonnage, conservation et prétraitement des sols

Les échantillons de terre pour chaque site ont été prélevés a des profondeurs usuellement
considérées pour la caractérisation de 1’exposition par ingestion (0-5 cm) (BRGM, 2004c ;
INERIS, 2004). Les zones échantillonnées correspondaient a des lieux fréquentés par des
individus et notamment des enfants. Trois types de sols ont ainsi été échantillonnés pour
I’ensemble des sites contaminés : les jardins potagers des habitations voisines des anciennes
sources d’exposition, les espaces potentiels de jeu (jardins et zones récréatives) et les dépots
de déchets miniers, encore appelés stériles, qui peuvent €tre utilisés en superficie de sentiers
de promenade. Les prélévements de sol de surface ont été effectués a 1’aide d’une truelle et
pour les stériles a 1’aide d’une pelle. Pour chaque zone étudiée, trois a quatre échantillons de
sol de volume semblable ont été¢ prélevés en différents points de la zone d’étude. Ils ont
ensuite été homogénéisés par quartage sur place, de facon a obtenir un échantillon moyen
(échantillon composite) représentatif de la zone etudiée. Pour chaque site, un nombre différent

de sol a été échantillonné :

- Site 1 : 2 échantillons representant des déchets miniers ont été échantillonnés par

le BGS' ;

- Site 2 : 15 échantillons ont été prélevés autours et sur les anciens sites miniers
dans le département du Gard et de la Lozere. Ces échantillons regroupent des sols
de jardins potagers et d’aires de jeux accueillant des enfants. De plus, des
matériaux tres concentrés correspondant a des déchets de traitement et déposés en

superficie de sentiers de promenade ont également été échantillonnés.

- Site 3 : 10 échantillons prélevés dans les jardins potagers et aires de jeux autour

de MetalEurop Nord. Une partie de ces sols a été prélevée par 'ISA'! de Lille.

Dans la suite de 1’étude, les sols des sites miniers 1 et 2 seront annotés de 1 a 17 puis les
sols de fonderie du site 3 seront annotés de A a J. La table 1 située en annexe 1 précise

I’usage (aires de jeux, stériles ou jardin potager) de chaque sol échantillonné.

' British Geological Survey
"' Institut Supérieur d’Agriculture
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Apres réception des échantillons au laboratoire, chaque sol a ét¢ mis a sécher en couche
mince pendant 72h a température ambiante, puis homogénéisé par brassage manuel. Chaque
sol a ensuite été tamisé sur un tamis de maille inférieure a 2 mm puis broy¢ a 1’aide d’un
broyeur a billes en agate pendant 20 minutes. Enfin, 1’échantillon broy¢ est tamisé a 250 um
qui est considéré comme étant la fraction de sol adhérant aux mains des enfants (Paustenbach,

2000 ; Yamamoto et al., 2006).

II.)  Caractérisation physico-chimiques des sols et des associations entre les éléments

d’intéréts et les phases porteuses

I1.1) Détermination des concentrations en éléments métalliques dans les sols

II.1.1) Les méthodes d’extraction

En vue de déterminer les concentrations en éléments métalliques, les échantillons de terre ont

€té minéralisés selon les protocoles suivants :

- Minéralisation a I’eau régale (NF EN 13346) au four a micro-ondes en milieu
fermé pour déterminer les concentrations en éléments métalliques qui seront utilisées

pour la détermination de la bioaccessibilité ;

- Minéralisation par triacide (acide fluorhydrique, nitrique et chlorhydrique) au four
a micro-ondes en milieu fermé selon la norme NF EN 13656 afin de déterminer les
concentrations en éléments métalliques qui seront utilisées pour calculer le
pourcentage des €léments extraits au sein de chaque phase du processus d’extraction

séquentielle.
11.1.2) Controile qualité de la minéralisation
Les acides utilisés pour I’étude sont tous de qualité ultrapure et les dilutions ont été réalisées
avec de I’eau milli-Q. Chaque échantillon de terre a été minéralisé en triplicat puis analysé par

spectroscopie d’émission optique couplée a un plasma induit (ICP-OES) (Jobyn-Yvon,

Ultima 2).
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Tableau 7 : Pourcentage de recouvrement des ETM dans les matériaux de référence (SMR 2710 et 2711)

apreés minéralisation a I’eau régale et analyse a ’ICP-OES

[Pb] [Cd] [As] [Sb]
SMR 2710
thggr?;ﬁztfg‘i‘;l 5532 21.8 626 38.4
% recouvrement
2710 (n=5) 98.7 97.4 95.2 933
SMR 2711
thgfr?éﬁgtfﬁgﬁ-l 1162 41,7 105 19.4
% recouvrement 99,2 99.6 97.5 94,1

2711 (n=5)

Tableau 8 : Concentrations en éléments traces métalliques déterminées par minéralisation a ’eau régale
pour ’ensemble des sols échantillonnés sur chaque site contaminé

[Pbl mgkg' [Cdlmgke' [As]mgkg' [Sb]mgkg’

Site 1 (n=2) Sol 1 40214 24 1500 54000
Sol 2 32598 150 25000 60000

Site 2 (n=15) Moyenne 15180 74 214 189
ET* 13271 45 129 239
Min 1955 20 43 17
Max 45664 178 461 735

Site 3 (n=10) Moyenne 5090 40 64 76
ET* 8910 50 73 61
Min 1070 15 18 14
Max 30155 183 208 182

ET : Ecart-Type des concentrations en ETM pour I’ensemble des sols d’un méme site
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Les résultats présentés seront les moyennes des trois mesures. Chaque série de mise en
solution comporte systématiquement deux essais a blanc pour détecter une contamination
éventuelle des réactifs ou de la verrerie, et au moins un échantillon de référence certifié (SMR
2710 et SMR 2711) permettant de contrdler la qualité de la minéralisation et des analyses.
Ainsi, le tableau 7 montre que les pourcentages de recouvrement obtenus pour les sols de
référence (SMR 2710 et SMR 2711) sont supérieurs a 93% pour 1’ensemble des contaminants

et confirment ainsi le bon déroulement de la minéralisation et de 1’analyse.

I1.1.3) Les concentrations en éléments métalliques des sols

Les concentrations en éléments métalliques présentées pour caractériser chaque sol sont les
concentrations déterminées par attaque a 1’eau régale étant donné que se sont ces valeurs qui
sont couramment utilisées au niveau européen et que la détermination de la bioaccessibilité
sera basée sur ces données. La table 1 de ’annexe 1 détaille les concentrations en éléments
métalliques pour chacun des sols.

Le tableau 8 résume les résultats en précisant les valeurs moyennes, minimales, maximales et
les écarts-types pour chacun des sites contaminés et pour chaque contaminant. En résumé, les
concentrations en éléments métalliques dans les sols sont tres variables pour un site donné
mais également d’un site a 1’autre, mis a part pour le cadmium. De maniere globale, les
échantillons de sol présentent des concentrations en plomb nettement plus importantes que
pour les trois autres contaminants. A noter tout de méme que le site minier 1 est tres
spécifique, par ses concentrations en antimoine et en arsenic tres élevées par rapport aux

autres sites, ce qui est cohérent avec son historique de contamination.

I1.2) Détermination des parametres physico-chimiques des sols

Les parametres physico-chimiques détaillés dans le chapitre I et connus pour avoir une
possible influence sur la biodisponibilité et la bioaccessibilité des €léments métalliques dans
les sols ont été¢ déterminés pour I’ensemble des sols. Ainsi, en se référant aux normes, la
capacité d’échange cationique (AFNOR NF X 31-130), la teneur en matieres organiques (NF
ISO 10694), la texture du sol permettant de définir le pourcentage d’argile, de limon et de
sable (NF X 31-107), le pourcentage de calcaire total (NF ISO 10693) et le pH (NF ISO
10390
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Tableau 9 : Parametres physico-chimiques pour I’ensemble des sols échantillonnés sur chaque site contaminé

Argiless Limons’  Sables’ CEC? pH MO®  Calcaire total’
(%) (%) (%) cmol” kg™! gkg! g kg
Site 1 (n=2) Sol 1 15,0 38,0 47,0 0,9 6,8 41,0 19,0
- Sol 2 18,0 43,0 39,0 1.6 7.2 56,0 31,0
Moyenne 10,4 37,2 52,4 8.7 7.3 69,0 220.,0
ET* 5,9 6,8 5,5 8.5 0,7 64,0 110,0
Site 2 (n=15) Min 2.8 18,7 37.8 0,6 5,7 32 9,6
Max 23,0 46,5 62,7 25,0 8.1 213.0 775.0
Moyenne 27,5 51,1 21,4 16,2 7.1 105,0 18,0
i ET? 3,5 4,2 3,9 7.5 0,6 27.0 17,0
Site 3 (n=10) Min 230 2.4 15.6 1.2 50 589 1.2
Max 34,5 61,2 25.4 22.7 7.9 145,0 59,2

£ET : Ecart-Type des valeurs obtenues pour un paramétre donné sur I’ensemble des sols d’un méme site
§ montre une différence significative entre les moyennes obtenues pour chaque paramétre entre les deux historiques de contamination (minier et fonderie)



(AFNOR, 1994b)) ont été déterminés. De plus, les concentrations de certains éléments
majeurs du sol (Ca, P, Fe, S, Si, Mn) ont été mesurées par ICP-OES. Les résultats de la
caractérisation physico-chimique des sols sont détaillés dans les tables 2 et 3 de I’annexe 1.
Le tableau 9 résume les données obtenues pour 1’ensemble des sols prélevés sur les trois sites
contaminés en indiquant la valeur moyenne, ’écart-type et les valeurs minimales et
maximales pour chaque parametre. De maniere globale, les résultats obtenus pour le site
contaminé par les dépots atmosphériques de la fonderie sont beaucoup plus homogenes que
pour les sols miniers. De plus, les résultats permettent de mettre en évidence qu’une
différence significative est obtenue entre les moyennes déterminées pour chaque parametre,
mis a part le pH, en fonction de I’historique de contamination (test U, a =5%, p<0,01). Ainsi,
les sols prélevés sur le site contaminé par les dépdts atmosphériques de la fonderie présentent
des teneurs en argiles, en matieres organiques et une capacité d’échange cationique
significativement plus importantes que pour les sols miniers (sites 1 et 2). Ces résultats sont
concordants étant donné que dans le sol, les particules les plus fines comme les matieres
organiques et les argiles ont la particularité de développer une grande surface spécifique et, de
ce fait, posséder une CEC plus importante. Ainsi, les valeurs en matieres organiques, argiles
et la capacité d’échange cationique montrent une corrélation positive significative (p<0,01).
Finalement, en dépit des teneurs en calcaire total significativement plus importantes pour les
sols miniers, il n’y a pas de différence de pH des sols entre les deux historiques de

contamination.

11.3) Estimation de la distribution des ETM par le biais d’une procédure

d’extraction séquentielle

L’étude de la spéciation nécessite des outils performants et de grande sensibilité afin
d’estimer les différentes formes d’un ¢€lément présentes dans un sol. L’estimation de la
spéciation des ETM dans les sols est difficile a effectuer et nécessite une approche
multidisciplinaire (Welter et al., 1999 ; Reeder et al., 2006). Ainsi, dans le cadre de cette
étude, la spéciation a été abordée par le biais de méthodes physiques (Diffraction des Rayons
X, u-LIBS, microscopie électronique) et indirectement par une procédure d’extraction

séquentielle.
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Les méthodes physiques utilisées présentent I’inconvénient d’avoir des limites de
quantification tres €levées. C’est le cas notamment de la Diffraction des Rayons X qui ne
permet d’identifier que les contaminants présents sur les minéraux cristallisés et pour des
concentrations supérieures a 5% massique. Ainsi, par I'utilisation des techniques physiques,
des résultats de spéciation ont été essentiellement obtenus pour le plomb étant donné que c’est
I’¢lément le plus concentré dans les sols étudiés. Pour quelques sols, des informations sur la
spéciation de 1’arsenic et de I’antimoine ont été¢ obtenues par microscopie ¢électronique mais
de fagcon trop parcellaire pour étre interprétables et extrapolables a 1’ensemble des sols
utilisés. De plus, les résultats obtenus par le biais de ces méthodes sont majoritairement
qualitatifs (identification de phases minéralogiques auxquelles les éléments sont associés).
Ainsi, pour ces différentes raisons, les résultats de spéciation obtenus par les méthodes
physiques ne seront pas présentés. L’¢tude présentera ainsi seulement les résultats de

distribution des ETM obtenus par les extractions séquentielles.

11.3.1) Principe de la technique

En raison des inconvénients liés aux méthodes physiques, la majorité des études concernant la
spéciation des métaux dans les sols privilégie des techniques telles que les extractions
chimiques sélectives ou séquentielles pour accéder a la répartition des éléments sur les phases
porteuses (Tessier et al., 1979 ; Smith et al., 2008).

Le principe est basé sur le fait que I’affinité des métaux pour les constituants du sol dépend de
leur configuration électronique et des conditions physico-chimiques du milieu. Ainsi, la
répartition des métaux dans les sols peut étre évaluée a 1’aide de techniques d’extractions
séquentielles, qui permettent d’extraire, de maniere plus ou moins sélective, les différentes
fractions solides du sol participant a la rétention des ETM, et ce, par l’utilisation d’une
séquence de réactifs d’agressivité chimique croissante (Cornu et Clozel, 2000). Les éléments
métalliques reliés aux fractions solides sont libérés lorsque ces dernieres sont détruites. Ceci
permet la détection et 1’analyse de la quantité des ETM retenus par chacune des fractions
solides extraites (Galvez-Cloutier et Dubé, 1998). Cependant, les techniques d’extractions
séquentielles sont I’objet de nombreuses critiques dans la littérature et plusieurs inconvénients

de la technique sont généralement cités :
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Tableau 10 : Conditions expérimentales du protocole d’extraction séquentielle

Etape | Fraction extraite Réactif(s) utilisé(s) Préparation du réactif Conditions expérimentales
1 g d’échantillon + 20 ml d’eau distillée.
I Soluble Eau ultrapure Agitation pendant30 min
II Echangeable Nitrate de magnésium | 25,641 g Mg(NOs), dans 100 ml d’eau Remdu.I +.5 ml de la solution a 1M.
M ultrapure Agitation pendant 2 heures.
B . 8,203 g d’acétate de sodium dans une ‘s .
III Acido-soluble Acetz}te de §9d1um/ fiole de 100 ml + ajout de 10 ml Re51.d u I I+ 10 ml de solution.
Acide acétique . i Agitation pendant 5 heures.
d’acide acétique
IV a Oxydes de manganese Chlorure 0,6949 g NH,OH HCI dans 100 ml Résidu III + 10 ml de solution.
(Ox-Mn) d’hydroxylammonium d’eau ultrapure Agitation pendant 30 min.

Oxydes de fer ’Solutlon'd oxalate 5,6844 g (NH,),C,04 HO/ Résidu IVa + 10 ml de solution.

IVb amorphes d’ammonium 0,2 M/ 5,0428 g de H,C,0, H,O dans 200 ml Asitation dans I obscurité pendant 4 heures
(Ox-Fe amorph) acide oxalique 0,2 M d’eau ultrapure g p '

Oxvdes de fer Solution d’oxalate 5,6844 g (NH,4),C,04 HO/

IV ¢ c}r/is callins d’ammonium 0,2 M/ 5,0428 g de H,C,0, H,O/ Résidu IVb + 10 ml de solution.
. acide oxalique 0,2 M/ |3,5226 g de CsHgOg dans 200 ml d’eau 30 min a 85°C.
(Ox-Fe crist) . .
acide ascorbique 0,1 M ultrapure
Matiéres organiques L Résidu [Vc + 8 ml d’eau oxygénée a chaud 40-50°C
Va (MO) Eau oxygenée 35% pendant 30 min.
Vb Sulfures Acide nitrique 7 N Solution HNO; 14N + eau ultrapure a Résidu Va + 10 ml pend(;ant 7 heures a chaud (70-
volumes égaux 80°C).

VI Résiduclle HE + HNO, Résidu Vb + 10 ml de solution. Minéralisation sur

plaques chauffantes jusqu’a évaporation.
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- le manque de sélectivité des extractants : les réactifs peuvent dissoudre plusieurs
phases en méme temps. Inversement, la solubilisation d’une certaine espéce
chimique peut étre incompléte, traduisant un manque d’efficacité de 1’extractant ou

une concentration trop importante du polluant ;

- la ré-adsorption des especes solubilisées sur d’autres phases solides de la matrice

qui entraine une sous-estimation de la fraction recherchée ;

- la diversité¢ des protocoles rend difficile I’intercomparaison entre les études

existantes (Cornu et Clozel, 2000).

En dépit de ces critiques, les extractions chimiques sont tres utilisées car elles permettent
d’avoir rapidement une idée globale qualitative et quantitative sur I’association des ETM avec
les différentes phases de la matrice. De plus, cette méthode permet, contrairement aux
méthodes physiques, d’atteindre des limites de détection tres faibles pour certains éléments et
par conséquent d’obtenir une information sur la spéciation pour les sols faiblement
contaminés (de 1’ordre de 1 pg/l en solution). La spéciation des métaux par des extractions
séquentielles n’est cependant pas suffisante et doit étre utilisée avec beaucoup de précaution

dans certains cas.

11.3.2) Protocole d’extraction

De nombreux protocoles d’extractions séquentielles ont été proposés depuis une vingtaine
d’années et généralement le plus utilisé par la communauté scientifique est celui développé
par Tessier et al. (1979). Cependant, dans de cadre de I’étude, un protocole développé par
Leleyter et Probst (1999) a été utilisé étant donné que ce dernier permet de détailler la phase
oxydante en «distinguant » les oxydes de manganese, les oxydes de fer amorphes et les
oxydes de fer cristallins. Ainsi, il se déroule en neuf étapes et les conditions expérimentales
sont regroupées dans le tableau 10. Entre chaque phase, la solution est centrifugée afin de
séparer le surnageant du résidu. Le résidu de sol est lavé deux fois avec 10 ml d’eau milli-Q

puis mis a sécher a 37°C pour 24 heures minimum avant de subir I’étape suivante.
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Figure 6 : Pourcentage de plomb extrait dans chaque phase d’extraction séquentielle dans les sols issus de deux historiques de contamination différents



11.3.3) Contréle qualité de la procédure d’extraction séquentielle

Toutes les extractions sont réalisées en triplicat et incluent un blanc de réactifs et des
matériaux de référence (SMR 2710 et SMR 2711). Les matériaux de référence permettront de
définir le taux de recouvrement pour chacun des contaminants. Les résultats présentés sont la
moyenne des trois réplicats. Les solutions sont analysées soit en ICP-OES (analyse par
spectrométrie d’émission optique couplée a un plasma induit) ou en ICP-MS (analyse par
spectrométrie de masse couplée a un plasma induit) en fonction de la concentration des
éléments dans chacune des phases. Le pourcentage de recouvrement des ETM pour chaque
matériau de référence utilisé est supérieur a 97%. Ces résultats permettent d’affirmer que la

procédure d’extraction séquentielle et que les analyses se sont correctement déroulées.

11.3.4) Distribution des ETM sur les phases porteuses

Pour la suite de 1’étude, les sols des sites 1 et 2, qui ont une source de contamination similaire,
seront regroupés afin de mettre en évidence une différence de distribution des ETM dans les
sols entre les deux sources de contamination : miniere et fonderie.

Les extractions séquentielles ont permis de mettre en évidence la distribution de chaque
¢lément trace au sein des 27 sols étudiés. Les tables 1 a 4 de ’annexe 2 présentent 1I’ensemble
des résultats obtenus par les extractions séquentielles. Les résultats présentés ci-dessous,
montreront sous forme de « boites a moustache » la distribution moyenne de chaque élément
trace au sein des 17 sols miniers puis des 10 sols contaminés par les dépdts atmosphériques de

la fonderie.

- Leplomb

La figure 6 présente la distribution moyenne du plomb dans les échantillons de sol issus de
deux sources de contamination différentes. Premierement, le pourcentage de recouvrement du
plomb déterminé dans les neuf phases de 1’extraction pour 1’ensemble des sols varie de 88% a
104%. Pour les deux sources de contamination, le plomb est principalement extrait de la

phase acido-soluble. En moyenne, le plomb est présent dans cette phase a 32% pour les sites
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Figure 7 : Pourcentage de cadmium extrait dans chaque phase d’extraction séquentielle dans les sols issus de deux historiques de contamination différents




miniers et 44% pour le site contaminé par la fonderie. Ces résultats sont en cohérence avec
ceux obtenus par Denys et al. (2007). En effet, pour le méme schéma d’extraction et pour des
sols échantillonnés sur un autre site minier, le plomb était majoritairement présent dans la
phase acido-soluble. Ensuite, il y a une distribution plus ou moins importante dans les autres
phases en fonction de I’historique de contamination. Des différences significatives dans la
distribution du plomb dans les fractions soluble, acido-soluble, sulfure et résiduelle sont
obtenues (test U, o =5%, p<0,05). Les résultats montrent que les pourcentages de plomb
extrait dans la fraction soluble (7,5%) et dans la fraction acido-soluble (44%) étaient
significativement plus importants pour le site contaminé par les dépots atmosphériques de la
fonderie par rapport aux sols des sites miniers (3% et 32%, respectivement) (p<0,05). Au
contraire, le plomb est significativement plus concentré dans les phases associées aux sulfures
(12,5%) et dans la fraction résiduelle (19,6%) pour les sols contaminés par les anciennes
activités minieres par rapport aux sols prélevés a proximité de la fonderie (4,8% et 7,9%,

respectivement) (p<0,051).

- Le cadmium

La figure 7 présente le pourcentage de cadmium extrait dans chaque phase d’extraction
séquentielle dans les sols. Le pourcentage de recouvrement du cadmium pour I’ensemble des
sols varie de 85% a 102%. De nombreuses études confirment que le plomb et le cadmium ont
un comportement similaire en terme de mobilité dans les sols (Alloway, 1995 ; Mcbride,
1997). En effet, comme pour le plomb, le cadmium est principalement extrait de la fraction
acido-soluble pour les deux sources de contamination. En moyenne, le cadmium est présent
dans cette phase a 36% pour les sols miniers et 49% pour les sols contaminés par la fonderie.
Cependant, la distribution dans cette phase pour les sols miniers est beaucoup plus variable.
Ensuite, des différences significatives dans la distribution du cadmium dans les fractions
soluble, échangeable, acido-soluble, sulfure et résiduelle sont obtenues (test U, a =5%,
p<0,05).

Les résultats montrent que les pourcentages de cadmium extrait dans la fraction soluble
(6,5%), échangeable (13,5%) et dans la phase acido-soluble (49%) étaient significativement
plus importants pour le site contaminé par les dépdts atmosphériques de la fonderie
comparativement aux sols des sites miniers (2,8%, 6% et 36%, respectivement) (p<0,05). Au
contraire, le cadmium est plus concentré dans les phases associées aux sulfures (13,5%) et

dans la fraction résiduelle (20,5%) pour les sols contaminés par les anciennes activités
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Figure 8 : Pourcentage d’arsenic extrait dans chaque phase d’extraction séquentielle dans les sols issus de deux historiques de contamination différents
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minieres par rapport aux sols prélevés a proximité de la fonderie (4,6% et 10,8%,

respectivement) (p<0,05).

- L’arsenic

La distribution moyenne de I’arsenic dans chaque phase d’extraction séquentielle dans les sols
issus des deux sources de contamination différentes est présentée sur la figure 8.
Premiérement, le pourcentage de recouvrement d’arsenic déterminé dans les neuf phases de
I’extraction séquentielle varie de 87% a 105%. Les résultats montrent qu’il y a une
distribution trés différente de I’arsenic en fonction de I’historique de contamination. En effet,
pour les sols contaminés par les activités minicres, 1’arsenic est principalement présent dans
les phases oxydes de fer (amorphes et cristallisés), sulfures et résiduelle. Ces résultats
confirment ceux obtenus par Gal et al. (2006) qui montrent par le biais d’extraction
séquentielle et d’extraction CISED (Chemometric Identification of Substrates and Element
Distribution) (Cave et al., 2004) que 1’arsenic est fortement 1i¢ aux oxy-hydroxydes de fer et
aux composés de la fraction résiduelle pour des sols échantillonnés sur le site minier de
Glendinning.

Pour les sols contaminés par les dépots atmosphériques de la fonderie 1’arsenic est toujours
principalement lié au fer mais également présent dans les phases soluble, échangeable et
acido-soluble. Le test U de Mann-Whitney a permis de mettre en €vidence des différences
significatives dans la distribution de 1’arsenic entre les deux historiques de contamination au
sein des fractions soluble, échangeable, acido-soluble, sulfure et résiduelle. En effet, les
résultats montrent que les pourcentages d’arsenic extrait dans la phase soluble (7,9%),
échangeable (13,7%) et dans la phase acido-soluble (20,7%) étaient significativement plus
importants pour le site contaminé par les dépoOts atmosphériques de la fonderie

comparativement aux sols des sites miniers (0,08%, 0,4% et 2,5%, respectivement).

- L’antimoine

La distribution moyenne de I’antimoine au sein de chaque phase de I’extraction séquentielle
est montrée sur la figure 9. Le pourcentage de recouvrement de I’antimoine, déterminé dans
les neuf phases de 1’extraction séquentielle, varie de 91% a 101%. Contrairement aux trois

autres ETM, il y a une distribution relativement similaire et plus homogene de 1’antimoine
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Figure 9 : Pourcentage d’antimoine extrait dans chaque phase d’extraction séquentielle dans les sols issus de deux historiques de contamination différents
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en fonction de I’historique de contamination. En effet, pour I’ensemble des sols contaminés,
I’antimoine est principalement li¢ aux oxydes de fer. Ces résultats confirment ceux de Gal et
al. (2006) qui montrent que I’antimoine est fortement 1i¢ aux oxy-hydroxydes de fer et a la
phase résiduelle pour des sols échantillonnés sur le site minier de Glendinning. De plus,
I’ensemble des études portant sur la distribution et la mobilité de I’antimoine dans les sols
montre que le fer est le principal composé adsorbant pour 1’antimoine. Par exemple, Jonhson
et al. (2005), a I’aide d’extractions séquentielles du sol, montrent que plus de 90% de
I’antimoine extrait était li¢ aux oxydes de fer cristallins et amorphes. Les résultats du test de
Mann-Whitney montrent qu’il y a une différence significative entre les deux historiques de
contamination seulement pour la phase résiduelle. En effet, les sols des sites miniers
présentent des concentrations en antimoine dans la phase résiduelle plus importantes (29,6%)

que pour les sols du site 3 (17,9%).

III.) Conclusion

La caractérisation des 27 sols présentant deux sources de contamination différentes (minicre
et fonderie) a permis de comparer leurs principales caractéristiques physico-chimiques et de
mettre en évidence leurs niveaux de contamination par le plomb, le cadmium, I’arsenic et
I’antimoine. Les fortes teneurs en polluants observées et surtout leurs concentrations
différentes en fonction de 1’échantillon, peuvent étre expliquées par la configuration des sites
de prélevement sélectionnés. De plus, les résultats montrent qu’il y a des différences
significatives des caractéristiques physico-chimiques des sols, qui se répercuteront sur la
distribution des ETM dans les sols. En effet, les résultats des extractions séquentielles,
montrent que le plomb, le cadmium et I’arsenic se distribuent différemment sur les différentes
phases porteuses en fonction de 1’historique de contamination. Ainsi, les sols contaminés par
les dépdts atmosphériques de la fonderie présentent des formes de plomb, de cadmium et
d’arsenic plus mobiles et extractibles que les sols échantillonnés sur les sites miniers. Pour
I’antimoine, les résultats montrent que ce contaminant est présent pour I’ensemble des sols
dans des phases trés peu extractibles (oxy-hydroxydes de fer, sulfures, fraction résiduelle)
indépendamment de 1’historique de contamination. Pour conclure, les sols étudiés répondent a
notre attente qui était d’obtenir des sols présentant des caractéristiques physico-chimiques et
des distributions des ETM sur les phases porteuses contrastées, pouvant influer sur la

biodisponibilité et sur la bioaccessibilité.
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Chapitre 3
Développement d’une méthode in vivo pour déterminer la
biodisponibilité relative du plomb, du cadmium, de I’arsenic et de

I’antimoine dans les sols

L’objectif était de développer et d’appliquer une méthode d’estimation de la biodisponibilité
relative pertinente pour les quatre €léments traces métalliques retenus. Ces valeurs in vivo
seront ensuite comparées a des valeurs de bioaccessibilité in vitro afin de valider ces
dernieres. Dans un premier temps, le modele in vivo (porcelet) et la procédure mise en place
pour estimer la biodisponibilité relative des contaminants métalliques dans les sols seront
décrits. Puis, les résultats de biodisponibilité relative obtenus pour chacun des contaminants

au sein des sols retenus seront présentés et discutés.

L) Matériels et méthodes

1.1) Sélection des sols étudiés

Dans 1’objectif d’obtenir potentiellement une corrélation robuste entre les données de
bioaccessibilité in vitro et les valeurs de biodisponibilité relative in vivo, il est important
d’avoir pour chaque contaminant, une variation de la gamme de biodisponibilité relative la
plus large possible ainsi que des valeurs réparties régulierement tout le long de cette gamme.
Dans le but d’obtenir ces conditions, suite a la caractérisation physico-chimique des
échantillons, 15 sols ont été retenus pour estimer la biodisponibilité relative du plomb, du
cadmium, de I’arsenic et de I’antimoine. La sélection de ces sols est fondée sur plusieurs

criteéres :
- les deux historiques de contamination (minier et fonderie) doivent étre représentés

étant donné que la biodisponibilité des contaminants métalliques peut étre influencée

par I’historique de contamination ;
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Tableau 11 : Caractéristiques physico-chimiques des 15 sols sélectionnés pour I’étude de la biodisponibilité relative

[Pb]

[Cd]

[As]

[Sb]

Argiles

Matiere

Calcaire Total

CEC

Site Sol (ll\least:(flz mg.kg-' mg.kg-' mg.kg-' mg.kg-' (%) Organique g.kg” gkg! cmol* kg™ pH
Site 1 1 Stériles 40214 24 1500 54000 18,0 56,0 19,0 0,89 6,8
(minier) 2 Stériles 32598 150 25000 60000 15,0 41,0 31,0 1,56 7,2
4 Stériles 11665 106 105 19 14,7 13,0 159,0 25,0 7,9
5 Stériles 11264 35 390 708 33 4,01 98,9 1,05 74
7 1;'(‘;‘; d‘:r 4482 69 43 21 5.1 3,15 7750 0.6 7.9

Site 2 5
(minier) 10 Jardin 6791 144 247 99 11,4 76,5 203,0 10,8 7,75
14 Jardin 19291 90 214 98 74 57,5 156,0 7,96 6,9
15 A}:ﬁfe 37532 178 297 144 9,2 80,3 35,0 4,35 6,7
16 A}:ﬁfe 32833 81 283 119 2.8 4,22 138,0 0,66 8,1

A Sentier

Péddoctoc 30155 22 21 84 24,6 112,5 51 4,2 6,6
C Jardin 5590 30 61 175 30,1 120,7 332 18,6 7,9
Site 3 D Aire de 3710 24 24 91 232 136,0 32,7 22,0 72

jeux
(fonderie) ¥ 1. din 1460 30 18 30 25,1 82,0 2,8 22,0 6,9
G Jardin 1830 20 20 18 31,2 58,9 21,9 21,7 7.6
H I;'(‘;‘t"adg‘:r 1630 184 190 72 288 72,5 7,7 225 7.0
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- les sols sélectionnés doivent présenter des caractéristiques physico-chimiques et une

distribution sur les phases porteuses contrastées ;

- les sols sélectionnés doivent disposer de concentrations en ETM suffisamment
importantes afin de pouvoir quantifier la présence des contaminants dans les organes

cibles apres exposition aux sols par voie orale.

En essayant de respecter, pour chacun des contaminants, I’ensemble de ces critéres les 15 sols
sélectionnés sont les suivants: 1, 2, 4, 5, 7, 10, 14, 15, 16, A, C, D, F, G et H. Les principales
caractéristiques physico-chimiques de ces 15 sols sont présentées au sein du tableau 11. Le
choix des sols est basé¢ également sur les résultats des extractions séquentielles présentés
précédemment et détaillés au sein de ’annexe 2 (Tables 1 a 4). En plus de ces 15 sols, le sol
de référence SMR 2710 a été sélectionné car aucune donnée de biodisponibilité n’est
disponible dans la littérature alors qu’il est couramment utilis€ comme sol de référence dans

les tests de bioaccessibilité.

1.2) Le modéle porcelet

Suite a 1’étude bibliographique, le modéle porcelet a été retenu. Les porcelets utilisés dans
cette étude sont des males castrés issus d’un croissement terminal Piétrain x (Large White x
Landrace) dont le poids au sevrage (28 jours), lors de leur arrivée, était compris entre 7 et 9

kg.

1.3) Calcul de la biodisponibilité relative

L’objectif de la biodisponibilité relative est de comparer 1’accumulation ou I’excrétion d’un
contaminant ingéré via la matrice sol et via une forme de référence. La détermination de la
biodisponibilité relative sera estimée a partir de 1’hypothése que des doses d’exposition
identiques d’un contaminant ingéré, via une matrice de référence et un sol contaminé,
devraient produire une augmentation similaire de la concentration du contaminant dans un
compartiment cible donné (Casteel er al., 2006 ; USEPA, 2007b). Par conséquent, la
biodisponibilité relative est calculée comme le ratio des doses qui produisent une
augmentation égale pour les concentrations d’un contaminant donné entre le sol et la forme de

référence. Cette approche est basée sur I’hypothése que la concentration d’un composé dans
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un tissu est directement proportionnelle a la fraction biodisponible. Pour cela, la
détermination de la biodisponibilité relative doit se faire dans le domaine linéaire de la courbe
dose-réponse obtenue (Littel et al., 1997). Si, des réponses linéaires sont obtenues, la
biodisponibilité relative est le ratio entre les pentes des courbes dose-réponse pour le sol

contaminé et la forme de référence (Equation 3)

Pente de la courbe dose-réponse obtenue pour la matrice sol
Biodisponibilité relative (%) = *100
Pente de la courbe dose-réponse obtenue pour la forme de référence

Equation 3 : Détermination de la biodisponibilité relative

Pour appliquer cette méthode de calcul, il est important de respecter plusieurs conditions :

- le modele dose-réponse utilisé pour ajuster les données doit étre identique pour la
forme de référence et pour la matrice sol et la détermination de la biodisponibilité
relative se fait dans la partie linéaire du modele ;

- toutes les courbes dose-réponse obtenues pour le méme contaminant et pour le
méme compartiment cible doivent avoir des valeurs d’ordonnée a I’origine non
significativement différentes de la valeur obtenue pour un porcelet témoin non exposé.
Cette étape permet de vérifier que pour une dose d’exposition nulle, les concentrations
en ETM, pour un compartiment cible donné, sont comparables entre un porcelet

exposé aux contaminants du sol et un porcelet non exposé.

1.4) Les formes de référence et les compartiments cibles utilisés

1.4.1) Les formes de référence

Les formes de référence doivent étre les plus solubles (bioaccessible) possibles. Ainsi, en se
référant aux études de biodisponibilité in vivo publiées et regroupées dans le tableau 3 du
premier chapitre, les formes de référence utilisées pour estimer la biodisponibilité relative du
plomb, du cadmium et de I’arsenic seront : 1’acétate de plomb, le chlorure de cadmium,
I’arséniate de sodium. Comme indiqué dans le tableau 3, aucune étude in vivo n’a eu pour
objectif de déterminer la biodisponibilité relative de 1’antimoine dans les sols. La particularité
de ce contaminant est qu’il a été principalement observé sous la forme pentavalente dans les

sols (Takaoka et al., 2005 ; Scheinost et al., 2006 ; Denys et al., 2008) alors que la majorité
88



des ¢tudes publi¢es dans la littérature portent sur la toxicité et la distribution de I’antimoine
trivalent dans les tissus étant donné que c’est la forme la plus toxique pour les organismes
vivants (ATSRD, 1992). Or, il est reconnu que la distribution et les voies d’excrétion seront
différentes en fonction de la spéciation de 1’antimoine (Dieter et al., 1991 ; ATSDR, 1992).
De ce fait, le peu de données sur 1’absorption de I’antimoine V apparait comme une limite
pour choisir une forme de référence et les organes cibles afin d’évaluer la biodisponibilité
relative de ’antimoine dans les sols. L’étude du comportement toxicocinétique (absorption,
distribution et excrétion) d’une forme soluble d’antimoine V par voie orale nous est apparue
nécessaire pour une bonne évaluation de la biodisponibilité relative de 1’antimoine dans les
sols. Une étude préliminaire a donc été entreprise afin de mesurer ’accumulation ou
I’excrétion de I’antimoine dans différents organes et fluides (foie, reins, os, rate, sang, plasma,
urine, bile et poils) chez le porcelet exposé par voie orale a un sel soluble d’antimoine V. La
forme d’antimoine V utilisée était 1’antimoniate de potassium (KSb(OH)e) en raison de sa
grande solubilité dans I’eau et de sa faible toxicit¢ (May et al., 2006). Sur la base de ces
résultats, 1’antimoniate de potassium est la forme de référence retenue pour déterminer la

biodisponibilité relative de I’antimoine dans les sols (Caboche et al., 2009).

1.4.2) Les compartiments cibles

Pour I’antimoine, au travers de 1’étude réalisée sur I’antimoniate de potassium, nous avons
confirmé premicerement qu’en fonction de 1’état de valence de ’antimoine la distribution de
celui-ci sera différente, avec notamment une excrétion urinaire plus importante pour
I’antimoine V. Ensuite, les résultats montrent qu’en fonction de la concentration et de la
bioaccessibilité de 1’antimoine dans les sols, plusieurs compartiments pourront étre utilisés
pour estimer la biodisponibilité relative. Dans la gamme utilisée dans cette étude (200 a 1600
ngSb/kgPV/jour), les reins, le foie, la rate et I’urine sont des indicateurs satisfaisants pour
déterminer la biodisponibilité. Cependant, pour les sols faiblement contaminés en antimoine,
ce qui est le cas pour la majeure partie des sols qui sont utilisés pour I’estimation de la
biodisponibilité relative, 1’urine sera probablement le compartiment le plus approprié du fait
de sa sensibilité plus importante par rapport aux organes cibles.

Pour les autres contaminants (Pb, Cd et As), en se basant sur les données toxicocinétiques
issues de la littérature (ATSDR, 2007a, 2007b, 2008) et sur les données regroupées dans le
tableau 3 du chapitre 1 : le foie, les reins, ’os et 'urine pourront étre utilisés comme

compartiments cibles en fonction d’un contaminant donné. Pour I’os, le métacarpe IV a été
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Tableau 12: Quantités de contaminants (ug) ingérés par jour pour les 15 sols contaminés suite a I’ingestion de 0,5¢g ; 1g et 2g de sol

Ingestion 0,5 g de sol Ingestion 1 g de sol Ingestion 2 g de sol Ingestion 0,5 g de sol Ingestion 1 g de sol Ingestion 2 g de sol
Sol pg Pb ingéré/jour ug Pb ingéré/jour ug Pb ingéré/jour Sol pg As ingéré/jour pg As ingéré/jour ug As ingéré/jour
1 20107 40214 80248 1 750 1500 3000
2 16299 32598 65196 2 12500 25000 50000
4 5833 11665 23330 4 52,5 105 210
5 5632 11264 22528 5 195 390 780
7 2241 4482 8964 7 21,5 43 86
10 3396 6791 13582 10 123,5 247 494
14 9646 19291 38582 14 107 214 428
15 18766 37532 75064 15 148,5 297 594
16 16416 32833 65666 16 141,5 283 566
A 15077 30155 60309 A 10,5 21 42
C 2795 5590 11780 C 30,5 61 122
D 1855 3710 7420 D 12 24 48
F 731 1460 2925 F 9 18 36
G 915 1830 3660 G 10 20 40
H 815 1630 3260 H 95 190 380
SMR 2710 2766 5532 11064 SMR 2710 313 626 1252
Ingestion 0,5 g de sol Ingestion 1 g de sol Ingestion 2 g de sol Ingestion 0,5 g de sol Ingestion 1 g de sol Ingestion 2 g de sol
Sol pg Cd ingéré/jour pg Cd ingéré/jour pg Cd ingéré/jour Sol pg Sb ingéré/jour pg Sb ingéré/jour pg Sb ingéré/jour
1 12 2 48 1 27000 54000 108000
2 75 150 300 2 30000 60000 120000
4 53 106 212 4 9.5 19 38
5 17,5 35 70 5 354 708 1416
7 34,5 69 138 7 10,5 21 42
10 7 144 288 10 49,5 99 198
14 45 90 180 14 49 98 196
15 89 178 356 15 72 144 288
16 40,5 81 162 16 59,5 119 238
A 11 22 44 A 42 84 168
C 15 30 60 C 87,5 175 350
D 12 24 48 D 45,5 91 182
F 15 30 60 F 15 30 60
G 10 20 40 G 9 18 36
H 92 184 368 H 36 72 144
SMR 2710 11 22 44 SMR 2710 19,5 39 78
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choisi, en raison des facilités de prélévement, pour étudier I’accumulation des contaminants et
non le fémur généralement utilis¢ dans les études de biodisponibilit¢é menées par I’'USEPA

(Casteel et al., 1997, 2006 ; USEPA, 2007b).

1.5) Les doses d’exposition

L’objectif de cette ¢étude était de déterminer la biodisponibilité relative des quatre
contaminants dans les 15 sols durant la méme expérience in vivo. La difficulté, comme le
montre le tableau 11, était que les concentrations des contaminants dans les sols sont tres
variables pour le méme élément trace métallique mais également entre contaminants. De
maniere globale, les sols présentent des concentrations en plomb nettement plus importantes
que celles des trois autres contaminants. De ce fait, la difficulté était de définir une gamme de
doses d’exposition permettant d’observer des réponses biologiques pour chaque sol et chaque

contaminant. Pour définir les doses d’exposition, deux démarches peuvent étre utilisées :

- Soit pour I’ensemble des contaminants et des sols, les doses d’exposition sont
définies. Puis, en fonction des concentrations totales en contaminant de chaque sol, la
quantité de sol ingéré est calculée. Cette démarche est notamment utilisée dans les
¢tudes de ’'USEPA dans le cadre de la détermination de la biodisponibilité relative du
plomb ou de D’arsenic (USEPA, 2005, 2007b). Cependant, cette démarche est
facilement utilisable lorsque I’étude porte sur un seul contaminant ou lorsque les
contaminants présentent des concentrations totales trés proches dans les sols.
L’inconvénient est que cette méthode engendre des quantités de sol ingéré variables en
fonction des concentrations en contaminant dans les sols ce qui peut influencer la

biodisponibilité des ETM.

- Soit pour ’ensemble des contaminants et des sols, des quantités de sol a ingérer sont
définies. Puis, en fonction des concentrations totales en contaminant, les doses
d’exposition sont calculées. Cette démarche entraine par conséquent des doses
d’exposition variables pour chaque sol et chaque contaminant. La difficulté, dans ce

cas, est de définir convenablement les quantités de sol a ingérer afin d’obtenir des
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doses d’exposition suffisantes pour quantifier la biodisponibilité relative de chaque

contaminant dans le plus grand nombre de sol.

Dans I’objectif de déterminer la biodisponibilité des quatre ETM dans les sols et en raison des
fortes différences de concentration entre les contaminants, il n’a pas été possible de travailler
directement en dose d’exposition fixe. En effet, cela aurait engendré, entre autre, des
variations de quantités de sol ingéré beaucoup trop importantes. Dans le cadre de 1’étude,
I’objectif a ét¢ de définir trois quantités de sol. La difficulté pour le choix de ces quantités

était de trouver un compromis entre :

- définir des quantités de sol a ingérer assez importantes afin de s’affranchir des
limites et contraintes analytiques. Dans ce cas, le choix des quantités de sol a été€ basé

sur les contaminants les moins concentrés, ¢’est-a-dire le cadmium et I’antimoine ;

- respecter des valeurs représentatives des valeurs d’ingestion de terre pouvant se
présenter chez un enfant et ainsi éviter d’avoir des quantités de sol a ingérer extrémes
pouvant impacter la biodisponibilité et rendant difficile la prise de la dose d’exposition

par le porcelet ;

- définir des doses d’exposition permettant de rester dans le domaine linéaire des

courbes dose-réponse.

Dans le cadre de 1’étude, trois quantités de sol ingéré ont été déterminées : 0,5g, 1g et 2g.
En se basant sur les concentrations totales, la quantité de contaminant ingéré par jour pour
chaque sol et chaque dose a été calculée. Ces valeurs sont présentées dans le tableau 12. Par la
suite, en fonction du poids du porcelet, les trois doses d’exposition moyenne sur les 14 jours
d’exposition en pgcontaminant/kgPV/jour pour chaque sol ont été calculées et utilisées pour
tracer les courbes dose-réponse. A partir des valeurs présentées dans le tableau 12 et en
prenant en considération les valeurs de bioaccessibilité des contaminants dans les sols, les
doses d’exposition pour chaque forme de référence ont été déterminées. Pour les courbes de
référence, S doses d’exposition ont été administrées et les valeurs, pour chaque forme de

référence, sont présentées dans le tableau 13.
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Tableau 13: Doses d’exposition utilisées pour chaque forme de référence

Acétate de plomb (ugPb/kgPV/jour)

Arséniate de sodium (ugAs/kgPV/jour)

Dose 1 50 Dose 1 10
Dose 2 500 Dose 2 25
Dose 3 1000 Dose 3 50
Dose 4 2000 Dose 4 100
Dose 5 4000 Dose 5 200

Chlorure de cadmium (ugCd/kgPV/jour)

Antimoniate de potassium (ugSb/kgPV/jour)

Dose 1 10 Dose 1 10
Dose 2 25 Dose 2 25
Dose 3 50 Dose 3 50
Dose 4 75 Dose 4 100
Dose 5 150 Dose 5 300
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1.6) La procédure expérimentale

Les expériences ont été réalisées en respectant les reégles pour la recherche animale établies
par le ministére frangais de 1’agriculture. Lors de leur arrivée pour le début de I’expérience les
porcelets sont agés de 28 jours. Avant le premier jour d’exposition, les porcelets pesaient en
moyenne 9,5 = 1,2 kg (n= 168 porcelets). Pour 1’expérience, 12 cages métaboliques
individuelles permettant la séparation des féces et des urines ont été utilisées.

Pour chaque forme de référence (5 doses d’exposition) et pour chaque sol (3 doses
d’exposition) trois porcelets par dose ont été utilisés. Il est important de noter que les
porcelets ont ét€ exposés aux quatre formes de référence en méme temps afin de limiter le
nombre de modalités et prenant en compte ainsi les potentielles interactions entre les
contaminants. De ce fait, en disposant de 12 cages métaboliques, I’ensemble des modalités a
été aléatoirement réparti dans 14 lots de 12 porcelets. Chaque lot comprenait un porcelet
témoin non exposé.

Pour chaque lot, la méme démarche expérimentale a été développée et celle-ci est
succinctement présentée sur la figure 10. Apres le sevrage, les porcelets ont été placés en
période d’adaptation, pendant 6 jours, durant laquelle, ils n’ont pas été exposés aux
contaminants mais conditionnés a ingérer deux fois par jour une « boulette » de nourriture non
contaminée distribuée directement a la main. Pendant la période d’exposition de 14 jours,
une dose unique de sol ou d’une forme de référence a été administrée quotidiennement a 9h,
apres une nuit a jeun, soit 12 heures apres le dernier repas. Pour exposer les porcelets aux
contaminants du sol ou aux formes de référence, la dose d’exposition est placée au centre
d’une « boulette » de nourriture humidifiée (moins de 4 g) puis administrée a chaque porcelet
directement a la main. Une étude de I"USEPA portant sur la biodisponibilit¢ de 1’arsenic
montre qu’il n’y a pas de différence dans I’absorption lorsque les porcelets sont exposés aux
sols par gavage ou alors par la prise d’une boulette contaminée (USEPA, 2005). Donc, la
quantité de nourriture utilisée pour exposer les porcelets n’affecte pas 1’absorption. De plus,
les conditions a jeun ont été utilisées afin d’obtenir la plus grande solubilisation possible des
contaminants dans le tractus gastro-intestinal et éviter également les interactions avec les

composés de la nourriture (Rabinowitz et al., 1980 ; Oomen et al., 2006).
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Traitement des
échantillons et
analyses par
ICP-MS

6 jours 14 jours
d’adaptation d’exposition

., Les porcelets sont exposés aux formes de
référence ou aux sols contaminés via la
prise quotidienne d’une « boulette » par
voie orale a 9h apres une nuit a jeun.

. . . Collecte des urines de Prélevement foie,
— La quantité de nourriture correspond a J11 2 J13 de reins et les deux

4% du poids vif moyen des 12 porcelets. I’exposition pattes antérieures
Les porcelets sont nourris a 10h et 17h.

—> Les doses d’exposition et la quantité de
nourriture sont ajustées a la croissance
des porcelets. Pour cela, les porcelets
sont individuellement pesés tous les
trois jours.

—> L’eau est disponible ad libitum
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Durant, la totalité de I’expérience, les animaux ont regu une alimentation dédiée aux porcelets
en post-sevrage. Cette alimentation a été analysée et elle contenait moins de 1,00 £ 0,01 pg/kg
d’éléments métalliques (Pb, Cd, As et Sb), ce qui correspond a une ingestion quotidienne
inférieure a 0,005 pg/kgPV d’éléments métalliques soit pour le plomb 7#10™ % de la dose
d’exposition la plus faible et pour les trois autres contaminants 5*102 % de la dose
d’exposition la plus faible.

La nourriture était disponible a volonté durant la période d’adaptation, alors que durant les 14
jours d’exposition, la portion de nourriture quotidienne était ajustée a 4% du poids vif
moyen des douze porcelets composant chaque lot. De plus, la portion de nourriture était
distribuée en deux fractions égales de 2% du poids vif et distribuée a 10h, soit 1 heure
aprés D’exposition, et a 17h. La quantit¢ de nourriture et les doses individuelles
d’exposition étaient ajustées tous les trois jours. Cet ajustement est basé sur une pesée
individuelle de chaque porcelet aprés une nuit a jeun. L’cau du robinet, était disponible a
volonté durant la totalité de 1’expérience. Au début de chaque nouveau lot de porcelet, un
¢chantillon d’eau du robinet a été prélevé. Les analyses ont montré que les concentrations

d’éléments métalliques dans 1’eau étaient inférieures a la limite de quantification (1 pg/l).

1.7) Prélevement et traitement des compartiments cibles

La figure 11 détaille les différentes étapes de prélevement et de préparation des différents
¢chantillons. Les échantillons d’urine ont été collectés durant 48 heures a partir du jour
d’exposition 11. Chaque échantillon d’urine a été pesé puis homogénéisé et un aliquote de
250 ml par échantillon a été prélevé, acidifié (2% HNOs) et congelé a -20°C. Ensuite, au jour
d’exposition 14, les porcelets ont été anesthésiés au minimum 5 heures aprés la derniere dose
d’exposition, par injection de phénobarbital (Iml/’kg PV) suivi par une exsanguination, apres
une nuit a jeun. Suite a 1’exsanguination, le foie, les reins et les deux pattes antérieures ont été
collectées. Les échantillons de foie et les reins ont été pesés puis découpés et finalement
congelés a -20°C. Les deux pattes antérieures de chaque porcelet ont été congelées a -20°C.

Par la suite, les échantillons de foie et de reins ont été€ séchés a 40°C puis la totalité de chaque
organe a ¢t¢ broyée a 1’aide d’un broyeur a billes afin de passer au travers d’un tamis de 250

um et les échantillons ont été pesés.
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Figure 11 : Résumé des différentes étapes de prélevement et de préparation des échantillons pour
P’analyse

97



En parallele, 5 grammes de chaque échantillon broyé et séché de foie et de rein ont été placés
a 103°C pendant 48h puis pesés afin de déterminer la matiere seche de chaque organe. Les
pattes antérieures de chaque porcelet ont été mises a 1’autoclave a 120°C pendant 20 minutes
afin de faciliter la séparation des tissus et I’extraction de chaque métacarpe IV. Finalement,

les métacarpes IV de chaque porcelet ont été congelés a -20°C avant d’étre analysés.

1.8) Analyses des échantillons

Les concentrations en ¢léments traces métalliques ont été déterminées en triplicat dans 1’urine,
I’os, le foie et les reins pour chaque dose d’exposition. 1 ml d’urine a ét¢ dilué dans I’acide
nitrique (2% v/v) et dans du butanol (2% v/v) puis le volume a été ajusté a 10 ml avec de
I’eau Milli-Q. Le mélange a été agité manuellement et analysé directement par ICP-MS
(ELAN 6100 DRC, Perkin-Elmer, Courtaboeuf, France). 1 gramme d’échantillon séché de
foie et de rein a été minéralisé par digestion au four a micro-ondes en milieu fermé (CEM,
Marx Xpress, Saclay, France) dans un tube en téflon avec I’ajout de 6 ml d’acide nitrique (15
N). Les deux métacarpes IV de chaque porcelet ont été longitudinalement sectionnés, séchés a
103°C pendant toute une nuit puis pesés. La totalité de chaque métacarpe a été calcinée a
550°C durant 12 heures dans un four a moufles puis les cendres obtenues ont été finement
broyées et homogénéisées. Finalement, 0,5 g de cendre a été solubilis¢ avec 6 ml d’acide
nitrique (15 N) et minéralisé par digestion au four a micro-ondes en milieu fermé. Apres la
minéralisation, le volume des échantillons (foie, rein et os) a été ajusté a 30 ml avec de I’eau
Milli-Q. L’ensemble des échantillons a été ensuite analysé par ICP-MS. Les limites de
quantification des contaminants, dans chaque compartiment cible, ont été déterminées par le
biais de dix réplicats en se référant a la norme NFT 90-210. Chaque contaminant a la méme
valeur de limite de quantification dans chaque compartiment cible. Les valeurs sont les
suivantes : 10 ug/kg MS pour le foie ; 10 ug/kg MS pour les reins ; 0,02 ug/g de cendres

pour I’os et 0,5 ug/l pour I’urine.

1.9) Controle qualité de I’expérience in vivo

Afin de s’assurer de la qualité de la préparation et du dosage des échantillons, de nombreuses

étapes ont été entreprises :
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- Blanc et matériaux de référence :

Des échantillons de référence certifiés ont été incorporés dans chaque cycle de minéralisation
au four a micro-ondes en milieu fermé et durant les analyses par ICP-MS dans le but de
vérifier le bon déroulement de la minéralisation, 1’absence de contamination et I’exactitude

des résultats d’analyses.

- Analyses :

Tous les échantillons ont €té minéralisés et analysés en triplicat dans le but de vérifier
I’homogénéité des échantillons, la précision et la répétabilité des analyses. Les résultats
présentés seront la moyenne des trois réplicats obtenus pour chacun des échantillons. De plus,
pour chaque série d’analyse, un étalon de controle (50% du point haut de la gamme
d’étalonnage) et un blanc de réactifs ont été placés tous les 8 échantillons afin de vérifier le
bon déroulement de 1’analyse, la non contamination entre les échantillons et la possible dérive

de la réponse de I’appareil dans le temps.

1.10) Analyses statistiques des données

Pour chaque compartiment cible, la biodisponibilité relative est calculée par I’ajustement des
données a un modele dose-réponse appropri€. Le modele d’ajustement peut étre lin€aire ou
non linéaire en fonction des compartiments cibles utilisés et de la gamme des doses
d’exposition. Cependant, comme détaillé précédemment, plusieurs critéres doivent étre
respectés pour estimer la biodisponibilité relative.

Ainsi, une procédure statistique a été mise en place afin de vérifier ces différents criteres dans
le but d’estimer rigoureusement la biodisponibilité relative de chaque contaminant pour les 16
sols et de déterminer I’incertitude de chacune de ces valeurs. Pour cela, les analyses
statistiques ont été réalisées a I’aide du logiciel SAS 9.1 (SAS Institute, Cary, NC, USA). Le
porcelet a été utilisé comme unité expérimentale. Dans un premier temps, une analyse de la
covariance a été utilisée afin de vérifier si la réponse pour un contaminant donné dans chacun
des compartiments cibles est linéaire ou quadratique. Lorsque les concentrations en

contaminant n’ont pas pu €tre quantifiées, les données ont été retirées de 1’analyse statistique.
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L’analyse statistique se déroule en plusieurs étapes successives :

- Chacune des courbes dose-réponse est ajustée a un modele linéaire et quadratique.

Puis, le modele le plus significatif (p < 0,05) est utilisé.

- Pour toutes les courbes dose-réponse obtenues pour un compartiment cible et un
contaminant donné, les valeurs des ordonnées a 1’origine ont été comparées a la valeur
moyenne de I’ordonnée a 1’origine obtenue pour les porcelets témoin afin de vérifier

qu’il n’y a pas de différence significative (p > 0,05).

- Ensuite, pour chaque compartiment et chaque contaminant, la valeur de la pente de
chaque courbe dose-réponse est estimée avec son incertitude associée puis comparée a
la valeur de la pente de la courbe dose-réponse de la forme de référence (différence

significative si p < 0,05).

- Si les pentes ne sont pas significativement différentes (p > 0,05), la biodisponibilité
relative ne sera pas calculée mais sera considérée par défaut comme étant égale a
100%. Cependant, ces valeurs ne seront pas utilisées pour 1’étude des corrélations in

vivo/in vitro.

- Si les pentes sont significativement différentes, la biodisponibilité relative est

déterminée par le rapport des valeurs de pentes (sol par rapport a forme de référence)

- Comme décrit par Finney (1978) puis repris par Littel ez al. (1997) et au sein de
I’étude de I’'USEPA (2007b), I’intervalle de confiance de la biodisponibilité relative a
été déterminé comme étant le ratio des incertitudes de chaque pente (Théoréme de

Fieller).

- Finalement, le coefficient de détermination (r*) de chaque modele généré a été
calculé comme le carré du coefficient de corrélation entre les valeurs prédites et
observées. De méme pour chaque modéle, I’écart type résiduel (ETR) a été calculé
comme la racine carrée des différences entre les valeurs prédites et les valeurs
observées divisé par le nombre d’observations. Finalement, le coefficient de variation
(CV) du modele est calculé. Ces différentes valeurs serviront a définir le compartiment
cible le plus approprié pour ajuster les données (valeur de r* élevée, valeurs de ETR et
CV faibles).
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Figure 12 : Exemple de courbes dose-réponse obtenues pour différents sols et pour I’acétate de plomb dans I’os (Moyenne + écart-type, n=3)
101



II.)  Résultats et discussion

I1.1) Impact des doses d’exposition sur les porcelets

La répartition aléatoire des différentes doses d’exposition pour I’ensemble des sols et formes
de référence utilisés dans le dispositif expérimental a permis de prendre directement en
compte dans les résultats I’impact des différents lots de porcelets. Pour I’ensemble des 14
séries composant 1’expérience in vivo, les animaux restaient en bonne santé consommant leur
nourriture normalement et ayant une croissance (prise de poids) normale. Au cours de
I’expérimentation, aucun déceés n’est survenu. Les résultats montrent qu’il n’y a pas de
corrélation entre les différentes doses d’exposition pour chaque contaminant et le poids final
de chaque porcelet (r = -0,36 ; p > 0,05 ; n=168). De méme, il n’y a pas d’impact des doses
d’exposition sur le poids final de chaque organe cible (foie, reins, et os) (p > 0,05). II faut
noter que pour I’ensemble des porcelets témoin, les concentrations en contaminant dans
chacun des compartiments cibles sont inférieures aux limites de quantification et donc ces
valeurs ne seront pas utilisées pour tracer les courbes dose-réponse pour chacun des

contaminants.

11.2) Les courbes dose-réponse des ETM au sein de chaque compartiment cible

Les courbes dose-réponse ont été tracées pour chaque sol et forme de référence et pour chaque
compartiment cible afin de pouvoir estimer la biodisponibilité relative des ETM. Toutes les
courbes dose-réponse pour chaque contaminant sont présentées en annexe 3. Dans un souci de
synthese des données du document, seuls quelques exemples de courbes dose-réponse sont
présentés. Par contre, tous les résultats de 1’analyse statistique de chacune des courbes dose-
réponse sont présentés et commentes.

Pour déterminer la biodisponibilité relative, plusieurs conditions détaillées précédemment
doivent étre respectées. Ainsi, pour ’ensemble des contaminants, 1’analyse de covariance en
randomisation totale a permis de mettre en évidence que les ordonnées a I’origine des courbes
dose-réponse pour les sols ne sont pas significativement différentes de 1’ordonnée a 1’origine
des courbes dose-réponse obtenue pour chaque forme de référence (p > 0,05). Les
caractéristiques des modeles (linéarité, pente) pour chaque contaminant sont présentées ci-

dessous.
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I11.2.1) Les courbes dose-réponse pour le plomb

Pour les 16 sols contaminés, les courbes dose-réponse du plomb dans chacun des
compartiments ont pu étre établies. Cependant, les résultats obtenus dans le foie pour la forme
de référence et certains sols different des autres compartiments cibles. De ce fait, les résultats

pour le foie sont présentés séparément.

- Courbes dose-réponse pour le rein, [’os et [ 'urine

Les résultats statistiques montrent que le modele linéaire appliqué pour les reins, 1’os et
I’urine est hautement significatif pour la forme de référence sur la totalit¢ de la gamme
d’exposition (0 a 4000 pugPb/kgPV/jour) et pour ’ensemble des sols contaminés (p > 0,05
pour le modele quadratique et p < 0,01 pour le modele linéaire). Les études de référence
menées par I’USEPA, qui utilisent des doses d’exposition plus faibles (0 a 225
ugPb/kgPV/jour pour I’acétate de plomb et de 0 a 675 ugPb/kgPV/jour pour 19 sols)
montrent également que les réponses sont significativement ajustées a un modele linéaire
pour les reins et 1’os (I’urine n’est pas utilisée dans ces études) (USEPA, 2004 ; Casteel et al.,
2006 ; USEPA, 2007b). Ainsi, en complément des résultats de ’'USEPA, ceux de I’étude
montrent qu’il est possible d’obtenir des réponses linéaires sur une plus large gamme.
La figure 12 regroupe des courbes dose-réponse obtenues pour différents sols et la forme de
référence dans 1’os. Les résultats présentés sur cette figure montrent bien que les pentes des
courbes différent d’un sol a un autre.
Le tableau 14 résume les valeurs des pentes des courbes dose-réponse pour I’ensemble des
sols et la forme de référence. Les résultats de 1’analyse statistique montrent ainsi que pour
I’urine et I’o0s, seules les pentes des sols F, G et H ne sont pas significativement différentes de
la pente obtenue pour 1’acétate de plomb (p>0,05). Les résultats obtenus pour le rein montrent
qu’il n’y a plus que les pentes des sols G et H qui ne sont pas significativement différentes de
celle de I’acétate de plomb (p > 0,05). Le tableau 14 présente également 1’erreur standard pour
chacune des pentes. De maniere globale, les erreurs sur l’estimation des pentes sont
relativement faibles dans chacun des compartiments. Il faut noter tout de méme, que pour les
sols faiblement contaminés engendrant ainsi des doses d’exposition relativement faibles et/ou
les sols dont la pente est tres faible par rapport a la pente de la forme de référence (c’est-a-dire
faible biodisponibilité), les erreurs d’estimation sur la pente sont 1égérement plus importantes
(par exemple les sols 1,2, 7, 10, F, G et H).
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Tableau 14 : Estimation des pentes des courbes dose-réponse obtenues pour le plomb au sein de chacun des compartiments cibles

Rein Urine Os Foie
Erreur standard Erreur standard Erreur standard Erreur standard
pente pente (%) pente pente (%) pente pente (%) pente pente (%)
Acétate de plomb 4,0 0,8 0,098 1,0 0,300 0,9 3,6 1,1
Sol 1 0,3 15,0 0,008° 16,8 0,03° 13,2 0,4° 16,0
Sol 2 0,3 12,0 0,001% 12,2 0,019* 18,4 0,4% 12,2
Sol 4 0,8 7,0 0,020° 9,6 0,039° 14,6 0,7 8,3
Sol 5 1,0% 7.4 0,031% 8.1 0,109* 6,5 1,0° 6,0
Sol 7 1,3 14,9 0,033% 18,3 0,121° 15,9 1,3 10,0
Sol 10 0,9 17,2 0,030° 16,1 0,100° 14,0 0,8* 12,3
Sol 14 2,08 2,8 0,044° 4,1 0,168° 3,2 1,4% 3,5
Sol 15 2,3% 1,7 0,058* 2,1 0,195% 1,8 ND ND
Sol 16 2,5} 2,8 0,052% 2,3 0,179° 2,1 ND ND
Sol A 1,28 3,2 0,028° 4,7 0,134° 2,8 1,0% 3,8
Sol C 1,9° 9,5 0,038* 15,0 0,135 12,2 1,1° 10,8
Sol D 2,0° 8,3 0,055% 10,0 0,147* 10,8 1,4% 8,2
Sol F 3,08 18,6 0,069 25,9 0,238 21,8 2,9° 12,3
Sol G 3,3 19,0 0,082 23,0 0,270 21,1 2,8 13,8
Sol H 3,5 14,0 0,079 19,8 0,284 16,0 3,1° 9,7
Sol SMR 2710 3,1° 8.8 0,080° 10,0 0,251% 10,0 3,0° 5,7
r 0,999 0,998 0,998 0,996
ETR 170 5 16 107
CV(%) 5 7 6 7

§montre une différence significative entre la pente déterminée pour le sol et celle obtenue pour la forme référence (p<0,05)ETR : Ecart-Type Résiduel ; CV : Coefficient de
variation, ND : Non déterminée car modele non linéaire pour ces deux sols dans le compartiment foie
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Figure 13 : Courbes dose-réponse obtenues pour les sols 15 et 16 et pour I’acétate de plomb dans le foie (Moyenne + écart-type, n=3)
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- Les courbes dose-réponse pour le foie

La figure 13 montre qu’une réponse quadratique est obtenue pour la forme de référence en
considérant la totalit¢ de la gamme d’exposition ainsi que pour les sols 15 et 16 (p<0,05).
Pour les autres sols contaminés, une réponse linéaire est obtenue (p<0,05). Pour la forme de
référence (acétate de plomb), en retirant la dose la plus importante (4000 pugPb/kgPV/jour),
une réponse linéaire significative est également obtenue (p<0,05). Ainsi, pour le foie, les
comparaisons de pente a été réalisée sur la gamme d’exposition de 0 a 2000 pgPb/kgPV/jour
pour la forme de référence afin d’étre dans le domaine linéaire de la réponse. Les études de
I’USEPA ont montré qu’une réponse linéaire a été¢ obtenue dans le foie pour une gamme
d’exposition de 0 a 675 ugPb/kgPV/jour (Casteel et al., 2006 ; USEPA, 2007b). Pour les sols
15 et 16, le fait qu’il n’y ait que trois doses d’exposition empéche de retirer la dose la plus
élevée pour étre dans la partie linéaire de la réponse. Par conséquent, il a été impossible
d’estimer la biodisponibilité relative du plomb pour ces deux sols via les données obtenues
dans le foie. Des exemples de courbes dose-réponse linéaires obtenus dans le foie pour

différents sols et la forme de référence sont présentés sur la figure 14.

Le tableau 14 résume les différentes valeurs de pente obtenues pour les sols contaminés et
I’erreur standard estimée pour chacune de ces pentes. Au contraire des résultats obtenus pour
les compartiments cibles précédents, les analyses statistiques montrent que les pentes des sols
contaminés sont toutes significativement différentes de la pente mesurée pour ’acétate de
plomb. Par contre, ’erreur standard sur les pentes est toujours légerement plus importante

pour les sols faiblement contaminés et les sols possédant une valeur de pente faible.
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11.2.2) Les courbes dose-réponse pour le cadmium

Les résultats statistiques montrent que les réponses du cadmium dans les quatre
compartiments cibles sont significativement linéaires pour la forme de référence sur la totalité
de la gamme d’exposition (0 a 150 ugCd/kgPV/jour) (p<0,05). Dans la littérature seule une
étude présente les résultats in vivo de la détermination de la biodisponibilité relative du
cadmium dans les sols par exposition par voie orale chez le porcelet (Schroder et al., 2003).
Dans cette étude, les auteurs utilisent uniquement le rein comme compartiment cible et
montrent que les réponses a I’exposition par voie orale chez le porcelet au chlorure de
cadmium et aux sols contaminés sont linéaires pour des doses d’exposition variant de 0,6 a
160 ugCd/kgPV/jour. La figure 15 présente un exemple de courbes dose-réponse obtenues au

sein du compartiment rein pour différents sols et pour la forme de référence du cadmium.

Le tableau 15 regroupe les caractéristiques des courbes dose-réponse pour I’ensemble des sols
et la forme de référence au sein de chaque compartiment cible. Premierement, les résultats
montrent que pour six sols (1, 5, A, D, G et H) les courbes dose-réponse n’ont pu étre
obtenues dans aucun des compartiments cibles. Ceci peut s’expliquer par les faibles
concentrations en cadmium et probablement par la faible biodisponibilité du cadmium dans
ces sols. Au-dela de I’impossibilité d’obtenir une réponse pour certains sols, les résultats
montrent que la sensibilité de la réponse a I’exposition du cadmium est différente en fonction
des compartiments cibles. En effet, le tableau 15 montre que les courbes dose-réponse sont
obtenues pour 10 sols pour le rein, 6 sols pour 'urine, 8 sols pour I’os et 6 sols pour le foie.
Toutes les courbes dose-réponse obtenues pour chacun des sols, au sein des quatre
compartiments cibles, présentent une pente significativement différente de celle de la forme
de référence (p < 0,05). Les courbes dose-réponse n’ont pas pu €tre obtenues pour le matériau
de référence SMR 2710, quel que soit le compartiment cible.

Afin d’estimer la qualité de chaque réponse, le tableau 15 présente également 1’erreur
standard obtenue pour chacune des pentes dans chacun des compartiments. Ces valeurs sont
variables en fonction de la concentration et de la biodisponibilité du cadmium dans les sols et

sont comprises entre 2% a 40%.
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Tableau 15 : Estimation des pentes des courbes dose-réponse obtenues pour le cadmium au sein de chacun des compartiments cibles

Rein Urine Os Foie
Pente Erreur standard Pente Erreur standard Pente Erreur standard  Pente Erreur standard
pente (%) pente (%) pente (%) pente (%)
Chlorure de cadmium 10,8 0,5 1,02 0,2 0,33 0,9 4,25 0,7
Sol 1 ND ND ND ND ND ND ND ND
Sol 2 0,9° 38 0,15° 26 0,04° 37 0,51° 29
Sol 4 5,1% 9 0,45% 15 0,13 12 2,02% 12
Sol 5 ND ND ND ND ND ND ND ND
Sol 7 3,98 20 ND ND 0,09° 21 ND ND
Sol 10 6,0% 7 0,63* 10 0,20° 11 2,18% 11,1
Sol 14 1,8 40 ND ND ND ND ND ND
Sol 15 5,3 8.8 0,56 12,5 0,15 18 1,83% 14.8
Sol 16 4,18 16 0,36 14 0,12} 20 1,75% 19,4
Sol A ND ND ND ND ND ND ND ND
Sol C 9,6% 20 ND ND ND ND ND ND
Sol D ND ND ND ND ND ND ND ND
Sol F 8,7 24 ND ND 0,25° 30 ND ND
Sol G ND ND ND ND ND ND ND ND
Sol H 8,0% 2.5 0,78° 2,56 0,27° 2.8 3,28 2,5
Sol SMR 2710 ND ND ND ND ND ND ND ND
r 0,999 0,996 0,997 0,998
ETR 10,5 1,2 0,6 7.6
CV(%) 6,7 29 10,5 8.4

§ montre une différence significative entre la pente déterminée pour le sol et celle obtenue pour la forme référence (p<0,05)
ETR : Ecart-type résiduel ; CV : Coefficient de variation ; ND : Non déterminée car valeurs inférieures a la limite de quantification dans le compartiment considéré
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11.2.3) Les courbes dose-réponse pour I’arsenic

Les études publiées sur la biodisponibilité in vivo de 1’arsenic utilisent uniquement 1’urine
comme compartiment cible (Roberts et al., 2000 ; USEPA, 2003 ; Roberts et al., 2006). Par
exemple, 'USEPA détermine la biodisponibilité relative de 1’arsenic chez le porcelet par
dosage de I’arsenic excrété dans 1’urine pour une gamme de dose d’exposition variant de 0 a
75 ugAs/kgPV/jour (USEPA, 2005). Les résultats obtenus ici confirment qu’une réponse
linéaire significative (p < 0,05) est obtenue pour I’urine pour une gamme d’exposition variant
de 0 a 200 pgAs/kgPV/jour. La figure 16 montre des exemples de courbes dose-réponse
obtenues pour différents sols et la forme de référence de ’arsenic excrété via I’urine.

Les résultats de 1’é¢tude montrent qu’il est également possible d’obtenir une réponse linéaire
sur cette gamme d’exposition en se basant sur les données du foie, des reins et des os. Le
tableau 16 résume les valeurs des pentes des courbes dose-réponse pour 1’ensemble des sols et
la forme de référence au sein de chaque compartiment cible. Premi¢rement, pour deux sols
(sol 7 et sol F) aucune donnée n’a pu étre obtenue quel que soit le compartiment cible. Ceci
peut s’expliquer par les faibles concentrations en arsenic dans ces sols et probablement
couplée a une faible biodisponibilité de 1’arsenic dans ces deux sols.

Le tableau 16 indique que les caractéristiques des courbes dose-réponse sont obtenues pour 11
sols pour le rein, 14 sols pour 'urine, 11 sols pour I’os et 11 sols pour le foie. La sensibilité
de la réponse a I’exposition a I’arsenic est différente en fonction des compartiments cibles.
Cette différence de sensibilit¢ peut s’expliquer par le fait que I’arsenic absorbé est
majoritairement excrété via ’urine. En se basant sur les données obtenues dans le cadre de
I’étude pour I’arséniate de sodium, I’arsenic excrété via I’urine correspond a environ 70% de
la dose ingérée. L’étude de 'USEPA (2003, 2005) indique que chez I’homme ’excrétion de
I’arsenic via ’urine est également dose-dépendante est qu’elle est en moyenne de 67%
(gamme variant de 45% a 85%). Freeman et al. (1995) montrent que 1’arsenic administré par
intraveineuse a trois singes est mesuré a 76,5% dans 'urine et 3,2% dans les féces. Ces
résultats sont concordants et confirment qu’une forme soluble d’arsenic est fortement
absorbée puis excrétée via I’urine et qu'une fraction de I’arsenic administré est stockée dans

I’organisme.
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Figure 16 : Exemple de courbes dose-réponse obtenues pour différents sols et pour I’arséniate de sodium dans I’urine (Moyenne + écart-type, n=3)
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Pour les courbes dose-réponse obtenues dans le rein et le foie, chaque pente déterminée pour
un sol donné est significativement différente de la pente obtenue pour la forme de référence (p
< 0,05). Pour I'urine, sur les 14 sols pour lesquels les courbes dose-réponse ont pu étre
obtenues, il n’y a que le sol G pour lequel la pente de la courbe dose-réponse n’est pas
significativement différente de la pente de la courbe de référence (p > 0,05). Les résultats pour
I’0s, montrent qu’il n’y a que la pente de courbe dose-réponse pour le sol C qui n’est pas
significativement différente de la pente de la forme de référence obtenue dans 1’os.

Finalement, pour les sols dont les concentrations en arsenic sont plutot faibles (donc faibles
doses d’exposition) et possédant une pente relativement faible, par exemple les sols 4, 5, 14
ou encore le sol A, I’erreur standard sur I’estimation de la pente de chacun de ces sols est

relativement importante (Tableau 16).
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Tableau 16 : Estimation des pentes des courbes dose-réponse obtenues pour I’arsenic au sein de chacun des compartiments cibles

Rein Urine Os Foie
Pente Erreur standard Pente  Erreur standard Pente  Erreur standard Pente Erreur standard
pente (%) pente pente pente
Arséniate de Sodium 29,4 0,6 16,2 0,9 0,42 1 16,9 0,7
Sol 1 0,69° 33 0,46° 41 0,02° 30 0,67° 23
Sol 2 0,77 24 0,55° 29 0,013% 38 0,72} 18
Sol 4 5,0° 41 1,9° 95 0,06 75 1,9% 73
Sol 5 0,58° 69 0,66° 78 0,014° 74 0,49° 80
Sol 7 ND ND ND ND ND ND ND ND
Sol 10 2,5° 35 1,9% 41 0,04° 45 1,9% 32
Sol 14 1,6% 70 0,81° 72 0,015% 69 0,76 71
Sol 15 2,3% 21 1,28 41 0,03* 30 1,1 33
Sol 16 3,1° 23 2.4° 30 0,03* 40 1,7° 30
Sol A ND ND 9,03" 70 ND ND ND ND
Sol C 19,5° 12 11,78 18 0,31 23 11,9° 13
Sol D ND ND 5,7 43 ND ND ND ND
Sol F ND ND ND ND ND ND ND ND
Sol G ND ND 12,3 33 ND ND ND ND
Sol H 11,4 10,7 6,8° 15 0,21° 16 6,7° 13
Sol SMR 2710 14,8° 42 7,9 6 0,23% 8 7,5 6
r2 0,999 0,997 0,996 0,999
ETR 48 41 1.4 33
CV(%) 7,5 11,8 1,7 7.8

§ montre une différence significative entre la pente déterminée pour le sol et celle obtenue pour la forme référence (p<0,05)

ETR : Ecart-type résiduel ; CV : Coefficient de variation ; ND : Non déterminée car valeurs inférieures a la limite de quantification dans le compartiment considéré
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11.2.4) Les courbes dose-réponse pour I’antimoine

Au contraire des trois autres contaminants, seules les données obtenues dans 1’urine
permettent de tracer la courbe dose-réponse pour la forme de référence de 1’antimoine sur la
totalit¢ de la gamme d’exposition utilisée (0 a 300 pgSb/kgPV/jour). En effet, la
concentration en antimoine dans les reins est inférieure a la limite de quantification pour la
dose d’exposition la plus faible pour la forme de référence. Pour le foie et I’os, les
concentrations en antimoine sont inférieures aux limites de quantification respectives de
chacun de ces compartiments pour les deux premieres doses d’exposition. Ces résultats sont
cohérents avec ceux obtenus dans le cadre de I’étude préliminaire sur I’exposition de
I’antimoine (Caboche et al., 2009). En effet, cette étude avait mis en évidence que 1’urine était
le compartiment le plus sensible a I’exposition de I’antimoine notamment pour les doses
d’exposition inférieure a 200 ugSb/kgPV/jour ce qui est le cas pour la majorité des doses
administrées.

Les réponses de I’antimoine dans les compartiments cibles sont significativement linéaires (p
< 0,05) pour la forme de référence et pour 1’ensemble des sols contaminés dont les courbes
dose-réponse ont pu €tre €tablies. Les figures 17 et 18 illustrent des exemples de courbes
dose-réponse obtenues via ’urine. Les courbes dose-réponse sont tracées sur deux figures
différentes pour avoir une meilleure représentation des données étant donné que les sols 1 et 2
sont fortement concentrés en antimoine. Au contraire des résultats obtenus pour les trois
autres contaminants, ceux présentés sur les figures 17 et 18 montrent qu’il n’y a apparemment

pas de différences entre les réponses (pentes similaires) en fonction des sols contaminés.

Le tableau 17 résume les valeurs des pentes des courbes dose-réponse. Pour les reins, 1’os et
le foie, les courbes dose-réponse n’ont pu étre obtenues seulement que pour les deux sols les
plus contaminés en antimoine (sols 1 et 2). Pour les autres sols, les données obtenues au sein
de ces trois compartiments sont en-dessous des limites de quantification (10 ug/kg MS pour le
foie ; 10 pg/kg MS pour les reins ; 0,02 ng/g de cendres pour I’os). L’urine est donc le

meilleur compartiment cible pour I’estimation de la biodisponibilité relative I’antimoine.
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Figure 18 : Exemple de courbes dose-réponse obtenues
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contaminés en antimoine (Moyenne + écart-type, n=3)
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Cependant, en raison du faible taux d’absorption (5% a 10%) de 1’antimoine (ATSDR, 1992),
des faibles concentrations en antimoine et probablement de sa faible biodisponibilité dans la
matrice sol, les courbes dose-réponse n’ont pas pu étre obtenues, méme dans 1’urine, pour les
sols 4, F, G et le matériau de référence SMR 2710. Les résultats obtenus pour 1’urine montrent
que les pentes déterminées pour chaque sol sont significativement différentes de la pente
obtenue pour la forme de référence (p<0,05) mais les incertitudes sont importantes et varient
de 23% a 87%. Toutes les pentes obtenues sont tres faibles par rapport a celle de la forme de
référence, ce qui laisse présager une faible biodisponibilité relative de 1’antimoine pour

I’ensemble des sols testés.
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Tableau 17 : Estimation des pentes des courbes dose-réponse obtenues pour ’antimoine au sein de chacun des compartiments cibles

Rein Urine Os Foie
Pente Erreur Pente  Erreur standard Pente Erreur standard Pente Erreur standard
standard pente pente pente pente
Antimoniate de potassium  3,4.10™ 23 11,43 0,9 2,6.107 15 1,86.10" 37
Sol 1 1,02.10° 49 0,15° 34 2,6.10% 38 5,6.10°* 27
Sol 2 1,36.10° 44 0,17} 51 5,6.10% 47 7,410 33
Sol 4 ND ND ND ND ND ND ND ND
Sol 5 ND ND 0,78* 64 ND ND ND ND
Sol 7 ND ND ND ND ND ND ND ND
Sol 10 ND ND 1,06° 66 ND ND ND ND
Sol 14 ND ND 0,63* 23 ND ND ND ND
Sol 15 ND ND 1,26° 87 ND ND ND ND
Sol 16 ND ND 0,8° 50 ND ND ND ND
Sol A ND ND 1,15° 66 ND ND ND ND
Sol C ND ND 1,21% 54 ND ND ND ND
Sol D ND ND 0,56° 71 ND ND ND ND
Sol F ND ND ND ND ND ND ND ND
Sol G ND ND ND ND ND ND ND ND
Sol H ND ND 1,03* 65 ND ND ND ND
Sol SMR 2710 ND ND ND ND ND ND ND ND
? 0,997 0,998 0,996 0,995
ETR 31 40,5 2,6 15
CV(%) 16 13 23 21

§ montre une différence significative entre la pente déterminée pour le sol et celle obtenue pour la forme référence (p<0,05)
ETR : Ecart-type résiduel ; CV : Coefficient de variation ; ND : Non déterminée car données inférieures a la limite de quantification dans le compartiment considéré
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I1.3) Biodisponibilité relative des ETM dans les sols

La biodisponibilité relative est déterminée par le ratio des pentes pour un sol donné et la
forme de référence du contaminant considéré. Pour chacun des contaminants, elle a été
déterminée pour les sols dont les courbes dose-réponse ont été obtenues et pour les sols dont
la pente de la courbe dose-réponse est significativement différente de celle de la forme de
référence. D’un point de vue méthodologique, si les pentes ne sont pas significativement
différentes, la biodisponibilité relative est assimilée a 100% et cette valeur a été reportée dans
les tableaux. Par exemple, pour le plomb a partir des données obtenues dans le rein, pour le
sol G la valeur de 76% (intervalle de confiance de 64% a 88%) est assimilée a 100% étant
donné que ’analyse statistique montre qu’il n’y a pas de différence significative entre les
pentes (Tableau 14 et 18). Cependant, comme cette valeur est établie par défaut, elle ne sera
pas utilisée dans 1’é¢tude de la corrélation entre biodisponibilité relative et bioaccessibilité

relative.

11.3.1) Détermination de la biodisponibilité relative du plomb dans les

sols

Le tableau 18 regroupe les valeurs de biodisponibilité relative du plomb dans les 16 sols pour
chaque compartiment cible. Premie¢rement, les résultats répondent a notre attente d’obtenir
une large gamme de valeurs de biodisponibilité relative dans les sols. En se basant sur les sols
dont la biodisponibilité relative a pu étre calculée, celle-ci varie de 6% a 76%, de 8% a 82%,
de 6% a 77% et de 10 a 82% d’apres les estimations réalisées sur le rein, ’urine, I’os et le
foie, respectivement. Pour un méme sol, les valeurs de biodisponibilité relative estimées au
sein des quatre compartiments cibles sont treés proches.

Pour chaque sol et chaque compartiment, un intervalle de confiance de la valeur de
biodisponibilité relative a été estimé. Ce dernier est beaucoup plus élevé pour les sols qui
présentent des concentrations faibles en plomb et dont I’erreur standard sur la pente était
¢levée. De manicre générale pour I’ensemble des compartiments cibles et des sols,

I’incertitude sur 1’estimation de la biodisponibilité relative varie de 7% a 20%.
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Tableau 18 : Estimation de la biodisponibilité relative du plomb dans les 16 sols contaminés et au sein des quatre compartiments cibles

Rein

Urine

Os

Foie

BR (%) IC(5%) 1C(95%) BR (%) 1C(5%) IC(95%) BR (%) IC(5%) IC(95%) BR (%) IC(5%) IC(95%)

Sol 1 6 2 10 8 4 12 9 5 11 10 6 14
Sol 2 7 4 10 10 7 13 6 2 10 10 7 13
Sol 4 21 19 23 20 18 2 12 7 17 18 15 21
Sol 5 25 23 27 32 30 34 34 32 36 28 26 30
Msigilsrs Sol 7 33 27 39 34 27 41 37 32 42 37 33 41
Sol 10 22 16 28 31 25 37 31 27 35 23 19 27
Sol 14 50 48 52 45 43 47 52 50 54 40 38 42
Sol 15 57 54 60 59 57 61 60 59 62 ND ; ;
Sol 16 62 60 64 54 52 56 55 53 57 ND : :
Sol A 31 28 34 28 26 30 41 39 43 29 27 3]
Sol C 46 43 49 39 33 45 42 38 46 30 26 34
Solsde Sol D 51 47 55 56 53 59 45 42 48 38 35 41
Fonderie Sol F 75 62 88 100 - - 100 - - 80 70 90
Sol G 100% - - 100 - - 100 - - 78 66 80
Sol H 100 : : 100 ; ; 100 ; ; 85 77 93
Sol SMR 2710 76 73 79 82 78 86 77 73 81 82 78 87

BR : Biodisponibilité Relative, IC : Intervalle de confiance a 95%
ND : Biodisponibilité Relative non déterminée car modele non linéaire
Q: La valeur 100% est indiquée lorsque la pente obtenue pour le sol est non significativement différente de la pente de la forme de référence (p>0,05)
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Donc, pour I’ensemble des sols utilisés, 1’incertitude peut étre considérée comme satisfaisante
pour des données in vivo. A titre de comparaison, pour 19 sols étudiés par 'USEPA, la
biodisponibilité du plomb variait de 1 a 105% (Casteel et al., 2006 ; USEPA, 2007b) et
I’incertitude sur les valeurs de biodisponibilité relative obtenues pour le rein variait de 10% a
36%.

La biodisponibilité relative du plomb pour les sols échantillonnés sur les sites miniers (24%)
est significativement plus faible que la biodisponibilité relative obtenue pour les sols
contaminés par les dépdts atmosphériques de 1’ancienne fonderie (54%) (Test U, a = 5%).
Cependant, au sein d’un méme site, la biodisponibilité relative peut étre trés différente d’un
sol a l’autre : ainsi, pour le site minier, le plomb contenu dans le sol 16 présente une

biodisponibilité relative 10 fois supérieure a celui contenu dans le sol 1.

11.3.2) Détermination de la biodisponibilité relative du cadmium dans

les sols

Le tableau 19 résume I’ensemble des valeurs de biodisponibilité relative du cadmium dans les
16 sols déterminées dans chaque compartiment cible. En raison des faibles concentrations en
cadmium dans plusieurs sols, la biodisponibilité relative de ce contaminant n’a pu étre
déterminée que pour 10 sols, et ce a partir des données obtenues dans le rein. Cependant, pour
un sol donné, lorsque la biodisponibilité relative a été déterminée au sein des quatre
compartiments cibles, les valeurs sont trés proches. Sur la totalité des valeurs, une large
gamme, variant entre 9% et 89% a néanmoins été obtenue. Dans le cadre de I’étude de
Schroder et al. (2003), 1a biodisponibilité relative du cadmium varie de 10% a 116% au sein
de 10 sols miniers et de fonderie présentant des concentrations totales en cadmium similaires
a celles utilisées au cours de 1’étude (24 mgkg' a 465 mgkg"). Le tableau 19 présente
¢galement I’intervalle de confiance associé a chacune des valeurs de biodisponibilité relative.
Comme pour le plomb, I’incertitude sur la valeur de biodisponibilité relative augmente

lorsque la concentration en cadmium biodisponible est plus faible.
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Tableau 19 : Estimation de la biodisponibilité relative du cadmium dans les 16 sols contaminés et au sein des quatre compartiments cibles

Rein Urine Os Foie

BR (%) IC(5%) IC(95%) BR (%) IC(5%) IC(95%) BR (%) 1C(5%) IC(95%) BR (%) IC(5%) IC(95%)

Sol 1 ND - - ND - - ND - ] ND ] ]
Sol 2 9 3 15 15 10 20 12 6 18 12 6 18
Sol 4 48 43 53 44 36 52 39 35 43 48 42 54
Sol 5 ND ; ; ND ; ; ND ; ; ND ; ;
Msh‘l’il:rs Sol 7 36 30 42 ND ; ; 27 2 32 ND ; ;
Sol 10 55 51 59 62 55 69 62 55 69 51 45 57
Sol 14 17 9 25 ND - - ND - - ND ; ;
Sol 15 49 45 53 55 50 60 45 37 53 43 36 50
Sol 16 38 31 45 35 29 41 36 29 43 41 33 49
Sol A ND - - ND - - ND - - ND - -
Sol C 89 71 107 ND - - ND - - ND ; ;
Solsde Sol D ND ; ; ND ; ; ND ; ; ND ; ;
Fonderie Sol F 80 61 99 ND - - 75 53 97 ND - -
Sol G ND - - ND - - ND - ; ND ; ;
Sol H 74 71 77 76 73 79 82 79 85 75 73 77
Sol SMR 2710 ND - - ND - - ND - - ND - ]

BR : Biodisponibilité Relative, IC : Intervalle de confiance
ND : Biodisponibilité relative non déterminée car pas de réponses obtenues pour les sols (valeurs inférieures aux LQ de chaque compartiment cible)
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C’est le cas par exemple du sol F ou la concentration en cadmium est I’une des plus faibles
(30 mg.kg™") ou encore le sol 2 qui présente une concentration totale en cadmium importante
(150 mg.kg") mais une faible biodisponibilité relative (9%). De maniére générale, dans le
cadre de I’étude, en-degca d’un sol présentant une concentration en cadmium biodisponible
inférieure a 20 mg.kg'1 I’incertitude augmente fortement (incertitude supérieure a 20%).

Finalement, méme si les valeurs sont les plus élevées sur les sols prélevés a proximité de la
fonderie, la comparaison des biodisponibilités relatives moyennes du cadmium entre les deux
historiques de contamination est difficile a réaliser car a proximité de 1’ancienne fonderie,
seules les valeurs de 3 sols ont pu étre mesurées. C’est néanmoins, pour ces trois sols, que les
valeurs de biodisponibilité relative du cadmium les plus importantes sont obtenues (74, 80 et
89%). Pour les sols du site minier, la biodisponibilité relative semble plus faible (36% pour le

rein) mais également plus variable en fonction des sols (9 a 55%, pour le rein).

11.3.3) Détermination de la biodisponibilité relative de I’arsenic dans

les sols

Le tableau 20 résume I’ensemble des valeurs de biodisponibilité relative de 1’arsenic
déterminées dans chaque compartiment cible. La biodisponibilité relative de I’arsenic n’a pas
pu étre obtenue pour les 16 sols. En raison, de la faible concentration en arsenic et
probablement de sa faible biodisponibilité, celle-ci n’a pas pu étre quantifiée pour les sols 7, F
et G. La biodisponibilité relative varie néanmoins sur une large gamme de valeurs de 2% a
66% dans le rein, de 3% a 72% 1’urine, de 3% a 59% dans 1’os et de 3 a 71% dans le foie.
Comme pour les deux éléments précédents, pour un méme sol, les valeurs de biodisponibilité
relative sont proches entre les quatre compartiments cibles. De méme, les incertitudes sur les
valeurs de biodisponibilité relative sont dépendantes de la concentration en arsenic
biodisponible. En effet, pour le sol A par exemple, en raison de la faible concentration en
arsenic (21 mg.kg™) I’incertitude sur I’estimation de la biodisponibilité relative est importante
(56% + 40).

Finalement, en moyenne la biodisponibilité relative de 1’arsenic pour les sols échantillonnés
sur les sites miniers (7%) est significativement plus faible que la biodisponibilité relative
obtenue pour les sols impactés par les dépots atmosphériques de I’ancienne fonderie (51%)

(Test U, a. = 5%).
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Tableau 20 : Estimation de la biodisponibilité relative de I’arsenic dans les 16 sols contaminés et au sein des quatre compartiments cibles

Rein Urine Os Foie

BR (%) 1C(5%) 1C(95%) BR (%) IC(5%) IC(95%) BR (%) IC(5%) IC(95%) BR (%) IC(5%) IC(95%)

Sol 1 2 0,5 3,5 3 0,5 55 5 3 7 4 2 6
Sol 2 3 1 5 3 1 5 3 1 5 4 2 6
Sol 4 17 10 24 12 0,5 23,5 14 4 24 11 2 20
Sol 5 2 0,2 3,8 4 0,6 7.4 3 0,4 56 3 0,3 5,7
MSir?il:,rs Sol 7 ND ; ; ND ; ; ND ; ; ND ; ;
Sol 10 9 5 13 12 7 17 10 5 15 11 7 15
Sol 14 5 1 9 5 1 9 4 1 7 5 1 9
Sol 15 8 5 11 7 3 11 7 4 10 6 3 9
Sol 16 11 7 15 15 10 20 7 3 11 10 6 14
Sol A ND - - 56 16 96 59 19 99 ND - -
Sol C 66 59 73 72 60 84 100 - - 71 63 78
Solsde SolD ND - - 35 20 50 36 14 58 30 19 41
Fonderie Sol F ND - - ND - - ND - - ND - -
Sol G ND - - 100 © - - ND - - ND - -
Sol H 39 34 44 42 36 48 51 40 62 40 34 46
Sol SMR 2710 50 47 53 49 46 52 54 51 57 45 43 47

BR : Biodisponibilité Relative, IC : Intervalle de confiance
ND : Biodisponibilité relative non déterminée car pas de réponses obtenues pour les sols (valeurs inférieures aux LQ de chaque compartiment cible)
Q: La valeur 100% est indiquée lorsque la pente obtenue pour le sol est non significativement différente de la pente de la forme de référence (p> 0,05)
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Pour les sols de fonderie, il n’y a que deux sols dont la biodisponibilité relative est supérieure
a 50%. Pour les sols miniers, contrairement au plomb, I’amplitude de variation de la
biodisponibilité¢ de I’arsenic est tres faible. En effet, aucune valeur de biodisponibilité relative
n’excede 13%. De maniere générale, ces résultats indiquent que la variation de la
biodisponibilité relative de 1’arsenic dans les sols est plus faible que celle obtenue pour le
plomb ou le cadmium. Ces résultats sont cohérents avec ceux de 1’étude menée par 'USEPA
(2005) qui détermine également la biodisponibilité relative de 1’arsenic chez le porcelet via
I’excrétion urinaire. En effet, cette étude montre que la biodisponibilité relative de 1’arsenic
dans 26 sols varie de 8% a 57%. De méme, Juhasz et al. (2007b) montrent que la
biodisponibilité relative de I’arsenic varie de 11,2% a 75% et que les valeurs les plus faibles

sont obtenues pour les sols de nature géochimique (de 11,2 a 14%).

11.3.4) Détermination de la biodisponibilité relative de I’antimoine

dans les sols

Le tableau 21 résume I’ensemble des valeurs de biodisponibilité relative de 1’antimoine
déterminée principalement par les données obtenues via 'urine. En raison, de la faible
concentration en antimoine et sa faible biodisponibilité, celle-ci n’a pas pu étre quantifiée
pour les sols 4, 7, F, G et le sol de référence SMR 2710. Pour les 11 sols dans lesquels la
biodisponibilité relative de I’antimoine a pu étre estimée, celle-ci demeure tres faible :
comprise entre 1% et 11%. Du fait de la faible concentration en antimoine dans les sols et de
la faible biodisponibilité relative, I’incertitude sur les valeurs est relativement élevée pour la
majorité des sols (Tableau 21).

Contrairement aux trois autres contaminants, il n’y a pas de différence significative de
biodisponibilité entre les deux historiques de contamination ou entre les sols ayant subi le
méme historique. La biodisponibilité relative de 1’antimoine est faible, inférieure a 11%, quels
que soient les sols étudiés. A notre connaissance, dans la littérature, il n’y a aucune donnée de
biodisponibilit¢ de I’antimoine suite a I’ingestion de terre qui pourrait confirmer la faible

variation de la biodisponibilité pour ce contaminant.
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Tableau 21 : Estimation de la biodisponibilité relative de I’antimoine dans les 16 sols contaminés et au sein des quatre compartiments cibles

Rein Urine Os Foie

BR (%) IC(5%) 1C(95%) BR (%) IC(5%) IC(95%) BR (%) IC(5%) IC(95%) BR (%) IC(5%) IC(95%)

Sol 1 3 1 5 1 0,2 1,8 4 2 6 3 1 5
Sol 2 4 1,5 6,5 2 0,8 32 2 0,6 3.4 4 2 6
Sol 4 ND - ; ND ; ; ND - ; ND ; ;
Sol 5 ND - ; 7 26 114 ND ; - ND ; -
Mslgllsrs Sol 7 ND ; ; ND ; _ ND . . ND ; ;
Sol 10 ND ; ; 9 3 15 ND ; ; ND ; ;
Sol 14 ND - ; 6 3,8 8,2 ND - - ND ; -
Sol 15 ND - ; 11 L1 209 ND - - ND ; -
Sol 16 ND : : 7 28 112 ND : : ND ; :
Sol A ND - - 10 43 157 ND ] ] ND ] ]
Sol C ND - ; 11 56 164 ND - - ND - -
Solsde Sol D ND - ; 5 22 7.8 ND - - ND - -
Fonderie Sol F ND ; ; ND ; ; ND ; ; ND ; ;
Sol G ND ; ; ND ; ; ND ; ; ND ; ;
Sol H ND - ; 9 29 151 ND - - ND - -
Sol SMR 2710  ND - - ND - - ND - - ND ] -

BR : Biodisponibilité Relative, IC : Intervalle de confiance a 95%
ND : Biodisponibilité relative non déterminée car pas de réponses obtenues pour les sols (valeurs inférieures aux LQ de chaque compartiment cible)
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11.4) Choix des compartiments cibles qui seront utilisés dans les études de
corrélation

Les résultats obtenus montrent, mis a part pour 1I’antimoine, que la biodisponibilité relative a
pu étre estimée au sein des quatre compartiments cibles. Dans 1’optique d’établir les
corrélations in vivo/in vitro se pose la question suivante : quelles valeurs de biodisponibilité
choisir pour étudier ces corrélations ?

Dans les études de ’'USEPA (Casteel et al., 2006 ; USEPA, 2007b) la biodisponibilité du
plomb est également déterminée au sein de différents compartiments cibles (reins, foie, os,
sang). Dans ces études, la démarche est de réaliser la moyenne des biodisponibilités relatives
obtenues pour les quatre compartiments cibles. En effet, Casteel er al. (2006) montrent que
statistiquement [’estimation de la biodisponibilité relative du plomb dans chacun des
compartiments cibles n’est pas significativement différentes. Les résultats de 1’étude montrent
¢galement que 1’estimation de la biodisponibilité relative, pour un sol donné, est cohérente
lorsque celle-ci a pu €étre estimée au sein des quatre compartiments cibles. Ainsi, pour le
plomb notamment, il pourrait &tre envisagé de calculer une biodisponibilité moyenne qui
pourrait étre utilisée ensuite pour les études de corrélation.

Toutefois d’un point de vue biologique ce raisonnement ne nous apparait pas pertinent. En
effet, les résultats de notre étude montrent que la réponse est spécifique a chaque organe cible.
Pour le plomb, par exemple, la réponse dans le foie n’est pas linéaire sur la totalité de la
gamme d’exposition pour la forme de référence. De méme, pour des sols fortement
contaminés et des formes de plomb biodisponibles (sol 15 et 16), les réponses dans le foie ne
sont pas linéaires. Ainsi, pour déterminer la biodisponibilité relative pour une large gamme de
sol, il est préférable d’utiliser le rein, I’0os ou I’urine. De plus, au-dela de la non linéarité de la
réponse sur la totalité de la gamme d’exposition pour le foie, en fonction de la sensibilité de
la réponse au sein de chaque compartiment cible, la biodisponibilité relative du plomb a été
déterminée pour un nombre de sols différents (fonction de la linéarité et significativité des
pentes). Par conséquent, la démarche qui consiste a effectuer la moyenne entre les
contaminants n’apparait pas judicieuse étant donné que les données obtenues pour la
biodisponibilité relative sont liées a la sensibilité des réponses au sein de chacun des organes
cibles. Pour les autres contaminants étudi€s, notamment 1’antimoine, cette spécificité et
sensibilité entre les organes cibles pour déterminer la biodisponibilité relative est encore plus

importante. En effet, les résultats montrent bien que pour déterminer la biodisponibilité de
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I’antimoine, I’urine est le compartiment cible a utiliser. Dans le cadre de notre étude, il a été
choisi de définir le meilleur organe cible pour estimer la biodisponibilité relative d’un
contaminant donné. Dans les études in vivo, le choix du meilleur organe cible est
généralement basé sur la meilleure réponse biologique (linéarité sur toute la gamme
d’exposition, faible coefficient de variation et r* élevé). Dans cette optique, les tableaux 22 2
25 regroupent les caractéristiques de chacun des modeles développés pour les différents
éléments traces métalliques. Ainsi, en se basant sur ces valeurs, il est difficile de définir le
meilleur organe cible étant donné que, pour I’ensemble des compartiments cibles, le
coefficient de détermination est supérieur a 0,99 et que les valeurs de coefficient de variation
sont, dans la majorité des cas, tres proches les unes des autres pour un contaminant donné. De
ce fait, un critere supplémentaire a prendre en compte dans 1’optique de valider le test in vitro,
est que le compartiment cible doit permettre 1’estimation de la biodisponibilité relative pour le
plus grand nombre de sol afin d’obtenir, par la suite, une corrélation la plus robuste possible

entre biodisponibilité relative et bioaccessibilité relative.

- Pour le plomb, les quatre compartiments pourraient étre utilisés. Cependant, le rein a été
choisi comme organe cible étant donné que les réponses sont linéaires sur la totalité de la
gamme d’exposition, au contraire du foie, et que les données obtenues via ce

compartiment permettent d’estimer la biodisponibilité du plomb dans 14 sols.

- Pour le cadmium, le rein sera utilisé comme compartiment cible. Ces observations sont
cohérentes avec les études toxicocinétiques qui montrent que le cadmium absorbé est
principalement accumulé dans le rein (EPA, 1999 ; ATSDR, 2008). De plus, la seule
étude de biodisponibilité relative du cadmium dans les sols utilise également le rein

comme organe cible (Schroder et al., 2003).

- Pour I’arsenic, les données obtenues pour 1’urine seront utilisées dans les études de
corrélation. Ceci est cohérent avec les observations toxicocinétiques réalisées dans le
chapitre I qui ont montré que I’arsenic est majoritairement excrété via I’urine. De plus, la
majorité des études de biodisponibilité relative de 1’arsenic utilise 1’urine comme

compartiment cible (Roberts et al., 2002 ; USEPA, 2003, 2005, Roberts et al., 2006).

- En se basant sur le Tableau 25, il est évident que pour 1’antimoine, les données obtenues
pour 'urine seront utilisées pour corréler la biodisponibilité relative a la bioaccessibilité

relative.
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Tableau 22 : Résumé des caractéristiques des modeles obtenus pour
le plomb au sein de chaque compartiment cible et nombre de sols
pour lequel la biodisponibilité relative du plomb a pu étre calculée.

Tableau 23 : Résumé des caractéristiques des modeles obtenus pour
I’arsenic au sein de chaque compartiment cible et le nombre de sols
pour lequel la biodisponibilité relative de 1’arsenic a pu étre calculée.

CV (%) r  Nombre de sols" CV(%) r~  Nombre de sols
Rein 5,8 0,999 14 Rein 7,5 0,999 11
Urine 7 0,998 13 Urine 11,8 0,997 13
Os 6 0,998 13 Os 1,7 0,996 10
Foie 7 0,996 14 Foie 7,8 0,999 11

£ Les sols dont les valeurs de biodisponibilité relative sont de 100% ne sont
pas considérés

Tableau 24 : Résumé des caractéristiques des modeles obtenus pour le
cadmium au sein de chaque compartiment cible et le nombre de sol
pour lequel la biodisponibilité relative du cadmium a pu étre calculée.

Tableau 25: Résumé des caractéristiques des modeles obtenus pour
I’antimoine au sein de chaque compartiment cible et le nombre de sols
pour lequel la biodisponibilité relative de I’antimoine a pu étre calculée.

CV (%) r Nombre de sols CV (%) 2 Nombre de sols
Rein 6,7 0,999 10 Rein 16 0,997 2
Urine 29 0,998 6 Urine 13 0,998 11
Os 10,5 0,998 8 Os 23 0,996 2
Foie 8,4 0,996 6 Foie 21 0,995 2

128



III.) Conclusion

L’objectif de 1’étude était d’utiliser un modele in vivo et de développer une démarche
permettant d’estimer la biodisponibilité relative de quatre éléments traces métalliques (Pb, Cd,
As et Sb) suite a I’ingestion de terre présentant des caractéristiques contrastées. Dans la
littérature, différents modéles animaux ont été utilisés en vue d’estimer la biodisponibilité des
éléments métalliques dans les sols en fonction des contaminants étudiés (porc, rat, singe).
Dans le cadre de I’étude, un animal unique, le porcelet, a été utilisé comme modeéle humain et
a permis D’estimation de la biodisponibilit¢ du plomb, du cadmium, de I’arsenic et de
I’antimoine pour des gammes de doses d’exposition, donc des concentrations en contaminants
dans les sols, tres larges. Par contre, I’étude montre qu’il est nécessaire d’avoir une approche
multi-compartiments afin d’estimer au mieux la biodisponibilité relative des quatre
contaminants. La difficulté de 1’étude, résidait dans la détermination de la biodisponibilité des
quatre contaminants au sein de la méme expérience in vivo. L’inconvénient de la démarche
utilisée est qu’en fonction des concentrations totales en contaminants dans chacun des sols,
les doses d’exposition étaient plus ou moins faibles. Ainsi, en fonction des doses d’exposition
et de la biodisponibilité des contaminants, celle-ci n’a pas pu étre déterminée pour I’ensemble
des échantillons. De plus, pour le cadmium, I’arsenic et 1’antimoine, des incertitudes
importantes sur I’estimation de la biodisponibilité relative sont obtenues pour quelques sols.
Pour ces sols, les incertitudes pourraient étre diminuées a 1’avenir en modifiant 1égérement
I’approche expérimentale. Par exemple, il suffirait d’augmenter, pour les sols faiblement
contamings, la quantité de sol a ingérer ou alors réaliser une quatrieme dose d’exposition.

Les résultats obtenus confirment a posteriori la pertinence du choix des formes de référence.
En effet, ’absorption des éléments en provenance de ces formes était systématiquement
supérieure aux sols. Les résultats obtenus confirment également qu’il n’y a qu’une fraction de
chaque contaminant qui est biodisponible comparativement a chaque forme de référence.
Finalement, les résultats confortent le choix des sols utilisés. En effet, dans I’optique de
corréler biodisponibilité et bioaccessibilité, I’objectif était d’avoir une large gamme de valeurs
et des sols présentant des caractéristiques physico-chimiques contrastées afin d’obtenir une
corrélation robuste (McGeer et al., 2006 ; Drexler et al., 2007). Le choix des sols a permis
d’obtenir des valeurs de biodisponibilité relative couvrant de 70 a 90% de la gamme possible
pour le plomb, le cadmium et ’arsenic. Cet objectif n’est pas atteint pour I’antimoine. En

effet, les valeurs de biodisponibilité relative sont toutes inférieures a 11%.
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Chapitre 4

Estimation de la bioaccessibilité des contaminants métalliques
dans 15 sols contaminés par I’utilisation du test in vitro unifié

BARGE

Pour se soustraire des contraintes associées aux études in vivo (longues et coliteuses) de
nombreux modeles de digestion in vitro basés ou non sur la physiologie humaine ont été
développés. Ces tests sont des outils alternatifs, simples (par rapport a des mesures in vivo),
peu coliteux et rapides pour estimer la biodisponibilité des polluants dans le sol via la
bioaccessibilité (Ruby et al., 1996 ; Oomen et al., 2002 ; Wragg et Cave, 2002 ; Schroder et
al., 2004 ; Oomen et al., 2006). Cependant, la diversité des tests in vitro, le manque
d’uniformité dans les parametres de chacun de ces tests et 1’absence de validation par des
données in vivo pour la majorité d’entre eux, font qu’actuellement il n’y a pas un protocole
unique d’estimation de la bioaccessibilité. Ces différentes contraintes n’incitent pas, pour le
moment, a I’application du concept de bioaccessibilité en évaluation des risques.

Pour ces différentes raisons, le groupe BARGE a décidé de développer un test in vitro de
bioaccessibilité indiquant les parametres par défaut a utiliser pour €tre représentatif de la
physiologie du tractus gastro-intestinal de I’enfant afin d’uniformiser la mesure de la
bioaccessibilité. Ainsi, il nous a semblé intéressant de partir du test UBM en raison de 1’effort
de consensus large pour 1’élaboration d’un test unique. L’objectif premier de ce chapitre est,
par ’application du protocole UBM, de mesurer la bioaccessibilité des 4 éléments métalliques
pour les 15 sols choisis, et, d’obtenir une base de valeurs qui servira aux corrélations qui
seront détaillées dans le chapitre 5. Au cours de ce chapitre, le second objectif sera de
comprendre par le biais de différents parametres (physico-chimiques et distribution sur les

phases porteuses) les facteurs influencant la bioaccessibilité des ETM dans les sols.

130



I.) Matériels et méthodes

I.1) Le test in vitro BARGE unifié (UBM)

I.1.1) Origine et développement du test in vitro UBM

Le test in vitro UBM a été développé, en 2005, par les différents membres du groupe
européen BARGE, dans 1’optique d’obtenir un test in vitro uniformisé en fixant chacun des
parametres du test les plus représentatifs de la réalité physiologique d’un enfant de 0 a 6 ans.

La démarche et le développement du test unifié UBM reposent sur plusieurs principes :

- Il doit étre basé sur la physiologie de I’enfant (0-6 ans), mimant I’environnement

physico-chimique du tractus gastro-intestinal dans I’estomac et ’intestin gréle ;

- 11 doit représenter le cas le plus conservatoire possible afin de ne pas sous-
estimer les niveaux de risques liés a 1’ingestion de terre contaminé, d’ou le

développement d’un test représentant les conditions d’un enfant a jeun ;

- Il doit étre applicable pour I’ensemble des ¢léments traces métalliques.

La méthode développée par le groupe BARGE est basée sur une méthode précédemment
publiée et développée par le RIVM (Oomen, 2000 ; Oomen et al., 2002 ; Oomen et al.,
2003a). Cette méthode a été considérée comme la plus représentative des conditions
physiologiques dans le tractus gastro-intestinal de 1’enfant (Oomen et al., 2002). Cependant,
quelques modifications ont été apportées a la méthode RIVM afin de s’assurer d’étre dans le
cas le plus conservatoire possible et que le test in vitro soit robuste et applicable a des sols aux

caractéristiques variées (historique de contamination, propriétés physico-chimiques).
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Tableau 26 : Composition des solutions digestives pour le test in vitro UBM

Solution salivaire

(pH = 6,5 £ 0,5)

Solution gastrique

(pH = 1,0 £ 0,2)

Solution duodénale

PH=7,4+%0,2)

Solution biliaire

(pH = 8,0 £ 0,2)

Sol 448 mg de KC1 1376 mg de NaCl 3506 mg de NaCl
olution
444 mg NaH,PO4 133 mg de NaH,POq4 2803 mg de NaHCO3 2630 mg de NaCl
inorganique :
100 mg KSCN 412 mg de KCl 40 mg de KH,PO4 2893 mg de NaHCO3
masses indiquées
285 mg NaySOy4 200 mg de CaCl, 282 mg de KCl 188 mg de KCl
pour 250 ml de
: 149 mg NaCl 153 mg de NH4Cl 25 mg de MgCl, 90 ul HC1 (37% g/g)
solution
0,9mlNaOHa 1M 4,15 ml HCI (37% g/g) 90 ul HC1 (37% glg)
325 mg de glucose
Solution organique : ] )
10 mg d’acide glucuronique
masses indiquées
100 mg d’urée 42,5 mg d’urée 50 mg d’urée 125 mg d’urée
pour 250 ml de )
165 mg d’hydrochloride de
solution
glucosamine
Réactifs a ajouter 72,5 mg d’alpha- . 100 mg de CaCl,
500 mg de SAB 111 mg de CaCl,
aux solutions amylase 500 mg de SAB

inorganique et

organique

25 mg de mucine

7,5 mg d’acide urique

1500 mg de mucine

500 mg de pepsine

1500 mg de pancréatine
250 mg de lipase

900 mg de SAB
3000 mg de bile de porc

"SAB = Sérum Albumine de Bovin

132




I1.1.2) Le protocole expérimental

Le test UBM repose sur des extractions successives a 1’aide de solutions digestives
synthétiques simulant les processus physiques et chimiques de la bouche, I’estomac et
I’intestin gréle. Le protocole in vitro se déroule, par conséquent, en plusieurs étapes de

préparation et d’extraction :
- Préparation des solutions digestives :

Les solutions sont préparées la veille de la réalisation du test in vitro UBM. La composition
de chaque solution digestive est présentée dans le tableau 26. Pour chaque solution digestive,
une solution « inorganique » puis une solution « organique » sont préparées dans des fioles
jaugées de 250 ml dont le volume de chacune est ajusté par de 1’eau milli-Q. Ensuite, apres
dissolution totale des composés, des réactifs (enzymes notamment) sont ajoutés a 1’'une ou
I’autre des solutions précédemment préparées. Puis, les deux solutions (inorganique et
organique) sont mélangées afin d’obtenir 500 ml de solution digestive. Finalement, les quatre
solutions digestives obtenues sont mises en agitation, toute la nuit a température ambiante, a
I’aide d’un agitateur magnétique. Les solutions digestives sont préparées a chaque fois qu’un
test in vitro est réalisé€. Le jour du test in vitro les fluides digestifs (préparés la veille) sont mis
a chauffer a 37 + 2 °C durant deux heures au moins avant leur utilisation. Le pH de chaque
solution est mesuré, avant utilisation, et doit étre dans chaque gamme indiquée dans le tableau
26. Dans le cas contraire, le pH des solutions est ajusté avec de 1’acide chlorhydrique (37%)

ou de la soude a 10 M.
- Préparation des échantillons :

Pour chaque échantillon de sol (séché et broyé < 250 um), deux fois 0,6 g (+/- 0,05) sont
pesés puis introduits dans des tubes a centrifuger Nalgéne® en polycarbonates, afin d’obtenir
deux sous-échantillons. L’un des échantillons représentera la « phase gastro-salivaire » que
I’on nommera phase gastrique et I’autre échantillon représentera la phase « gastro-

intestinale » que 1’on nommera phase intestinale.
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Solution salivaire (9 ml)  Solution gastrique (13,5 ml) Vérifier que le pH est
pH=6,5+0,5 pH=1,0%0.2 dans la gamme 1,2-1,7
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pendant 5 min
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Figure 19 : Schéma récapitulatif du test in vitro unifié BARGE (UBM)
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- La procédure du test in vitro unifié¢ BARGE (UBM)

La figure 19 présente les caractéristiques et le déroulement du test in vitro. Le test in vitro
UBM est réalisé dans des conditions aérobies. Dans un premier temps, le pH de 1’échantillon
blanc « gastrique » (9 ml solution salivaire + 13,5 ml solution gastrique) est mesuré afin de
vérifier que celui-ci est dans la gamme comprise entre 1,2-1,7. Dans le cas contraire, le pH de
la solution gastrique est ajusté avec de 1’acide chlorhydrique (37%) ou de la soude a 10 M.
Suite a cette vérification, le test de digestion commence par I’introduction de 9 mL de
solution salivaire, dont le pH est de 6,5, a chaque échantillon de sol. Le mélange est agité
manuellement pendant 5 minutes. Ensuite, on ajoute 13,5 mL de solution gastrique a un pH de
1,0. Le pH du mélange est contrdlé et fixé, le cas échéant, entre 1 et 1,2 a I’aide d’acide
chlorhydrique (37% g/g). Puis le mélange est mis en rotation (end-over-end) pendant une
heure a 37°C. A la fin de la phase gastrique, le pH de la solution est de nouveau controlé et
celui-ci doit étre dans la gamme comprise entre 1,2 a 1,7. Si le pH n’est pas compris dans
cette gamme, I’expérience est arrétée a ce niveau et deux nouveaux sous-échantillons du
méme sol sont utilisés au cours d’une nouvelle série, avec ajout des le début d’acide
chlorhydrique a 37% (g/g) (jusqu’a 1 ml) afin d’étre dans la gamme de pH requise a la fin de
la phase gastrique. En effet, le pH gastrique peut étre hors de la gamme requise pour des sols
fortement carbonatés. Cette étape est tres importante pour ne pas sous-estimer les valeurs de
bioaccessibilité des ETM qui peuvent reprécipiter avec I’augmentation du pH durant la phase
gastrique. Si le pH a la fin de la phase gastrique est dans la gamme souhaitée, un des sous-
échantillons de chaque sol est centrifugé a 3000 g pendant 5 minutes afin d’obtenir
I’échantillon qui représentera la phase gastrique. Pour cela, le surnageant est prélevé puis
stocké a 4°C avant d’étre analysé.

Le deuxieme sous-échantillon de chaque sol est utilisé pour poursuivre le test et ainsi réaliser
la phase intestinale. Pour cet échantillon, a la suite de 1’étape stomacale décrite ci-dessus, les
solutions duodénale (27 mL, pH=7,8) et biliaire (9 mL, pH=8,0) sont ajoutées. Le pH du
mélange est mesuré et celui-ci doit étre dans la gamme de 6,3 £ 0,5. Dans le cas contraire, le
pH de la solution est ajusté a 6,3 = 0,5 a I’aide d’une solution d’acide chlorhydrique a 37% ou
d’une solution de soude a 10 M. Ce mélange est alors mis en rotation (end-over-end) pendant
4 heures a 37°C. Puis, I’agitation terminée, le pH est de nouveau mesuré afin de vérifier que

le mélange est toujours dans la gamme de pH de 6,3 £ 0,5. Finalement, 1’échantillon est
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Bioaccessibilité Concentration ETM mesurée dans les fluides digestifs (ug/g)

absolue (%) = *100
Concentration ETM mesurée dans le sol suite a 1’attaque par eau régale (ng/g)

Equation 4 : Détermination de la bioaccessibilité absolue

Bioaccessibilité Bioaccessibilité absolue du contaminant dans la matrice sol (%)
relative (%) = *100
Bioaccessibilité absolue du contaminant dans la forme de référence (%)

Equation 5 : Détermination de la bioaccessibilité relative
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centrifugé a 3000 g pendant 5 minutes afin de prélever le surnageant. Puis, celui-ci est acidifié
(1 ml HNOs; a 65%) et stocké a 4°C avant d’étre analysé. Pour chaque sol, les
bioaccessibilités, gastrique et gastro-intestinale, sont mesurées en utilisant 5 réplicats.

Comme pour la biodisponibilité, la bioaccessibilité peut €tre décrite de maniere absolue ou
relative. Pour cela, la bioaccessibilité a été déterminée en utilisant 5 réplicats pour les formes
de référence, qui ont été utilisées dans le cadre des expériences in vivo (acétate de plomb,
chlorure de cadmium, arséniate de sodium et antimoniate de potassium), afin de pouvoir
déterminer la bioaccessibilité relative des ETM dans les sols. Les valeurs de bioaccessibilité

relative seront utilisées dans le cadre des corrélations in vivo/in vitro.

1.2) Analyses des échantillons et détermination de la bioaccessibilité

L’analyse des échantillons est réalisée au plus tard une semaine apres leur obtention. Pour
cela, les surnageants sont placés a température ambiante avant d’étre analysés, dans un
premier temps, par spectroscopie d’émission optique couplée a un plasma induit (ICP-OES)
(Jobyn-Yvon, Ultima 2). Les courbes d’étalonnage, comprenant six points, sont réalisées entre
0 et 1000 pg/L ou entre 0 et 100 mg/L. en fonction des concentrations en ETM dans les
échantillons. Elles sont réalisées a partir d’une solution multi-élémentaire (QC4, SCP
Sciences) diluée avec de 1’acide nitrique 2%. L’appareil est de nouveau étalonné apres le
passage au maximum de 120 échantillons. De plus, pour chaque série d’analyse, un étalon de
controle (50% du point haut de la gamme d’étalonnage) et un blanc de réactifs sont placés
tous les 8 échantillons afin de vérifier le bon déroulement de 1’analyse, la non contamination
entre les échantillons et la possible dérive de la réponse de ’appareil dans le temps. Les
limites de quantification ont été établies en utilisant la norme NFT 90-210 sur 20 réplicats de
solutions digestives (gastro-salivaire et gastro-intestinale) dopés. Ainsi pour le plomb, le
cadmium, D’arsenic et I’antimoine, les limites de quantification dans chacune des phases
digestives du test UBM sont identiques pour un contaminant donné et sont égales a 40 ng/L,
10 pg/L, 40 pg/L et 40 pg/L, respectivement. Pour quelques sols faiblement concentrés et
notamment pour la détermination de la bioaccessibilité de 1’arsenic et de I’antimoine, des
échantillons ont été analysés par ICP-MS (Perkin-Elmer, ELAN 6100 DRC). Cette technique
plus sensible permet d’atteindre une limite de quantification plus faible, de 1 pg/L, pour

I’ensemble des contaminants dans les deux phases digestives du test in vitro. Suite aux
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analyses, le pourcentage de bioaccessibilité absolue et relative dans chacune des phases du

test in vitro UBM peut étre calculé selon les équations 4 et 5.

1.3) Controle qualité de I’étude in vitro

Pour s’assurer du bon déroulement du test in vitro et de la qualité des résultats plusieurs

étapes de controdle ont été réalisées :

- Controle « blanc de réactifs » : le test in vitro est réalisé pour chaque étape (phase
gastro-salivaire et phase gastro-intestinale) sans ajout d’échantillon de sol (au

minimum un échantillon par batch) ;

- Controle sol : deux matériaux de référence NIST (National Institute of Standards
and Testing) SMR 2710 et SMR 2711 sont utilisés a chaque série afin de vérifier le
bon déroulement du test de bioaccessibilité. De plus, des échantillons sont introduits
dans chaque série afin de déterminer la reproductibilité du test in vitro et d’estimer
I’incertitude de mesure sur les résultats de bioaccessibilité de chacun des ETM pour

ces deux matériaux de référence.

1.4) Analyses statistiques

Le traitement des données et les analyses statistiques ont été réalisées en utilisant les logiciels
MINITAB 15 et STATBOX Pro 6.1. Pour chaque sol, la bioaccessibilité sera présentée sous
la forme de moyenne + I’écart type (n=5) dans chacune des phases digestives. Pour les deux
matériaux de référence des cartes de contrdle ont été réalisées selon la norme XPT 90-220
afin de déterminer la reproductibilité du test in vitro (coefficient de variation) et de définir une
incertitude sur la mesure pour chacun des contaminants et dans chacune des phases digestives.
Ensuite, plusieurs analyses de variance (ANOVA), a un ou deux facteurs, suivi du test « post-

hoc » de Tukey-Kramer ont été réalisés, afin de mettre en évidence pour chaque contaminant :
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- des différences significatives entre les moyennes de bioaccessibilité obtenues entre la
phase gastrique et la phase gastro-intestinale pour les 9 sols miniers puis les 6 sols de
fonderie ;

- des différences significatives entre les moyennes de bioaccessibilité absolue et
relative obtenues pour chacun des contaminants et chacune des phases digestives par
des deux historiques de contamination ;

- des différences significatives de bioaccessibilité gastrique entre les différents sols ;

- des différences significatives de bioaccessibilité gastro-intestinale entre les différents

sols.

Finalement, le test U de Mann-Whitney a également ét€ utilis€ pour mettre en évidence une
différence significative de la bioaccessibilité moyenne des €léments métalliques en fonction

de I’historique de contamination.

II.)  Résultats

I1.1) Bioaccessibilité absolue dans les matériaux de référence

La figure 20 présente les résultats de bioaccessibilité obtenus pour le matériau de référence
SMR 2710. Les résultats montrent que la bioaccessibilité gastrique absolue est de 76%, 71%,
52% et 7% pour le plomb, le cadmium, [’arsenic et I’antimoine respectivement. La
bioaccessibilité absolue est réduite de maniere significative (p<0,05) dans la phase
intestinale : 27% contre 70% pour le plomb, et 30% contre 71% pour le cadmium.

De la méme manicere, la figure 21présente les résultats de bioaccessibilité obtenus pour le sol
de référence SMR 2711. Pour ce sol, les résultats montrent que la bioaccessibilité gastrique
absolue est de 80%, 82%, 58% et 8% pour le plomb, le cadmium, I’arsenic et I’antimoine
respectivement. Comme pour le sol SMR 2710, il y a une diminution significative (p< 0,05)
de la bioaccessibilité intestinale absolue uniquement pour le plomb et le cadmium

(bioaccessibilité de 33% et 36%, respectivement).
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Tableau 27 : Valeurs minimales, maximales et moyennes de bioaccessibilité des ETM dans les matériaux de référence (SMR 2710 et SMR 2711) déterminées a
partir des différentes études publiées

Pb® cd® As® Sh*

Phase Phase Phase Phase Phase Phase Phase Phase

Gastrique  intestinale  Gastrique intestinale Gastrique intestinale Gastrique intestinale

Bioaccessibilité minimale (%) 41 3 35 6 10 7 - -
SMR 2710 Bioaccessibilité maximale(%) 90 54 90 49 59 50 - -
Bioaccessibilité moyenne (%) 60 23 67 22 43 35 - -
Bioaccessibilité minimale (%) 35 7 41 11 7 5 - -
SMR 2711 Bioaccessibilité maximale (%) 89 45 99 59 62 70 - -
Bioaccessibilité moyenne (%) 72 27 70 25 47 41 - -

§ Les données sont basées sur les études de : Hamel et al. (1998) ; Ellickson ef al. (2001) ; Oomen et al. (2002) ; Cave et al. (2003) ; Oomen et
al. (2003a) ; Schroder et al., (2003) ; Pouschat et al. (2006) ; Bosso et al. (2007) ; Denys et al. (2007) ; USEPA (2007b) ; Roussel et al. (2008).

§§ Pour I’antimoine, il n’y a pas de valeurs de bioaccessibilité publiées.
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Au contraire des analyses en concentration totale en ETM dans les sols, pour valider les
résultats de bioaccessibilité obtenus par le biais du test in vitro UBM, il n’existe pas de
valeurs de bioaccessibilité certifiées pour un matériau de référence. Par conséquent,
actuellement, il n’est pas possible de s’assurer de la qualité de la mesure de la bioaccessibilité
en se basant sur un matériau de référence. Cependant, les deux matériaux de référence (SMR
2710 et SMR 2711) ont été choisis étant donné que ces échantillons sont généralement utilisés
pour évaluer la qualité de la mesure de la bioaccessibilité, pour un test donné, des ETM dans
les sols au sein des différentes études publiées dans la littérature (Hamel ez al., 1998 ; Oomen
et al., 2002 ; USEPA, 2007a). Actuellement, il n’y a pas de valeurs publiées de
bioaccessibilité obtenues par le test in vitro UBM pour ces deux matériaux de référence. Un
recueil bibliographique des valeurs de bioaccessibilité pour ces deux matériaux de référence
(Tableau 27) met en évidence la dispersion des valeurs obtenues pour le plomb, le cadmium et
I’arsenic. Cette variabilité est bien imputable au type de tests in vitro utilisés. Les valeurs
cibles de bioaccessibilité déterminées dans le cadre de notre étude (Tableau 28) sont incluses
dans ces gammes de variation. Par conséquent, les valeurs obtenues au sein de 1’étude
pourraient servir, par la suite, de base de comparaison pour valider la qualité de la mesure de
la bioaccessibilité par le test UBM pour les organismes qui souhaiteraient utiliser ce test.

Afin de définir la reproductibilité des données et d’estimer une incertitude sur ces données,
des cartes de controle ont €té établies pour chacun des matériaux de référence. Le tableau 28
indique le coefficient de variation déterminé pour chaque phase digestive a partir de 50
résultats d’analyse pour les deux matériaux de référence et pour chacun des contaminants. Les
coefficients de variation sont inférieurs a 10% dans la phase gastrique et la phase intestinale
pour le plomb, le cadmium et I’arsenic et inférieurs a 20% pour 1’antimoine pour les deux
matériaux de référence. Ainsi, ces résultats montrent que les valeurs de bioaccessibilité
obtenues sont répétables.

D’autre part, ces résultats ont permis d’estimer une incertitude sur la mesure de
bioaccessibilité pour chaque contaminant. Celle-ci fluctue pour la phase gastrique entre 10%

et 20% pour le plomb, le cadmium, 1’arsenic et de 10% a 15% pour la phase intestinale.
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Tableau 28 : Résumé des résultats des cartes de controle établies selon la norme XPT 90-220 pour les matériaux de référence SMR 2710 et SMR 2711

Pb Cd As Sb
Phase Phase Phase Phase Phase Phase Phase Phase
gastrique intestinale gastrique intestinale gastrique intestinale gastrique intestinale
Reproductibilité Ecart-type 2.4 1.4 6,7 1,8 2,8 2,8 0,34 0,9
(n=50) Coefﬁ“e“(t%e variation 32 2.8 9,5 5,5 5.6 5,5 45 10,9
C"“CCEI;&E;’_? totale 5532 21,8 626 38,4
SMR :
2710 Représentativité | Valeur cible calculée (%
de la concentration 75 29 71 34 50 50 7,6 7,9
totale)
Incertitude totale
relative selon la % 10 10 20 15 15 15 10 25
norme XP T 90-220
Reproductibilité Ecart-type 44 23 2,3 3.8 1,3 3 1,2 0,8
(n=50) C"effmen(t(%e variation 53 7,0 2.8 9.9 2,1 5.0 12,9 17,1
Concef;rgaﬁgﬁ totale 1162 41,7 105 19,4
SMR :
2711 Représentativité | Valeur cible calculée (%
de la concentration 82 32 82 38 60 61 9 9
totale)
Incertitude totale
relative selon la % 15 15 10 20 5 10 30 35
norme XP T 90-220

143




Il est important de noter tout de méme que, dans le cas des deux matériaux de référence,
I’incertitude est liée a la fois a la concentration de 1’¢lément dans la matrice et a sa
bioaccessibilité, ce qui explique les incertitudes plus importantes obtenues pour I’antimoine
qui est I’¢lément le moins concentré et le moins bioaccessible. En effet, pour cet élément, les
incertitudes varient de 10% a 30% en fonction de 1’échantillon et de la phase digestive

considérée.

11.2) Bioaccessibilité absolue pour les formes de référence

Les résultats de bioaccessibilité absolue de chaque forme de référence sont regroupés au sein
du tableau 29. Premierement, ces résultats confirment que les quatre formes de référence sont
quasiment, en totalité soluble, dans la phase gastrique. Pour le plomb et le cadmium, la
bioaccessibilité de la forme de référence diminue de 30 points12 environ entre la phase
gastrique et la phase intestinale. Au contraire, pour les contaminants présents sous une forme
anionique tels que I’arsenic et 1’antimoine, les valeurs de bioaccessibilité¢ pour chaque forme
de référence sont quasiment identiques pour les deux phases digestives du test in vitro UBM
et sont proches de 100%. Ces résultats indiquent que par rapport aux formes de référence
considérées et pour un échantillon de sol donné, les bioaccessibilités relatives pour I’arsenic et
I’antimoine seront proches des biodisponibilités absolues. Pour le plomb et le cadmium il y
aura des différences, pour la phase intestinale, entre les valeurs. Par conséquent, pour la suite
des résultats, les valeurs de bioaccessibilité absolue et relative seront présentées pour les
cations (plomb et le cadmium) alors que pour les anions étudiés (arsenic et antimoine), dans
un souci de synthese et afin de simplifier la présentation des résultats du document, seules les

valeurs de bioaccessibilité relative seront présentées.

12 C’est a dire une diminution de 30 unités
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Tableau 29 : Bioaccessibilité absolue (%) de chaque forme de référence utilisée pour la détermination de

la biodisponibilité relative (moyenne + écart-type, n=5)

Bioaccessibilité absolue Bioaccessibilité absolue
Forme de référence dans la phase gastrique dans la phase intestinale
(%) (%)
Acétate de plomb :
99 +2 65+3
Pb(CH3CO0O),
Chlorure de cadmium :
98 +4 68 +£3
CdCl,
Arséniate de sodium :
95+3 92 +4
AsNa3zOy4
Antimoniate de potassium :
93+5 90 +2
KSbOHg
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Figure 22 : Bioaccessibilité absolue du plomb dans les sols miniers, moyenne * écart-type (n=5). Une lettre commune (majuscule pour la phase gastrique
et minuscule pour la phase intestinale) montre I’absence de différence significative entre les sols (Test de Tukey-Kramer, o = 5%)
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Figure 23 : Bioaccessibilité absolue du plomb dans les sols de fonderie, moyenne + écart-type (n=5). Une lettre commune (majuscule pour la phase 146

gastrique et minuscule pour la phase intestinale) montre I’absence de différence significative entre les sols (Test de Tukey-Kramer, a = 5%)



11.3) Bioaccessibilité des ETM dans les sols contaminés

11.3.1) Résultats de bioaccessibilité pour le plomb

I1.3.1.1) Bioaccessibilité gastrique absolue du plomb

La bioaccessibilité absolue du plomb, dans la phase gastrique, varie de 10% a 82% pour
I’ensemble des 15 sols prélevés sur les deux sites contaminés (Figures 22 et 23). Le
coefficient de variation moyen pour I’ensemble des valeurs est inférieur a 5% ce qui confirme
que les valeurs de bioaccessibilité du plomb dans la phase gastrique obtenues avec le test in
vitro UBM sont tres répétables. La gamme de bioaccessibilité du plomb entre les différents
sols miniers est plus variable que la gamme de bioaccessibilité du plomb pour les différents
sols de la fonderie. Pour les sols échantillonnés sur les sites miniers, la bioaccessibilité
gastrique absolue varie entre 10% et 70%. Elle varie entre 40% et 82% pour ceux contaminés
par les dépots atmosphériques de la fonderie. Le pourcentage de bioaccessibilité du plomb
pour chacun des sols est indépendant de la concentration totale en plomb (p > 0,05). Par
contre, les résultats de I’analyse de variance permettent de différencier les sols entre eux en
termes de bioaccessibilité (a = 5%). Par exemple, les valeurs de bioaccessibilit¢ du plomb sur
les sites miniers les plus faibles ont été obtenues pour les résidus miniers (scories) (sols 1, 2,
4). Finalement, la valeur moyenne de bioaccessibilité est significativement plus faible pour les
sols miniers (37%, n=9) par rapport a celle obtenue pour les sols échantillonnés a proximité

de la fonderie (65%, n= 6) (Test U, a = 5%).

I1.3.1.2) Bioaccessibilité intestinale absolue du plomb

La bioaccessibilité absolue du plomb dans la phase intestinale varie de 6% a 59% pour
I’ensemble des sols des deux sites contaminés (Figures 22 et 23). Le coefficient de variation
moyen pour I’ensemble des valeurs est inférieur a 8%. Pour les sols échantillonnés sur les
sites miniers, la bioaccessibilité intestinale absolue varie de 6% a 49% et de 22% a 59% pour
les sols échantillonnés sur le site contaminé par les dépots atmosphériques de la fonderie. Une

analyse de variance indique que la bioaccessibilité intestinale absolue moyenne pour les
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Figure 24 : Bioaccessibilité relative du plomb dans les sols miniers, moyenne + écart-type (n=5). Une lettre commune (majuscule pour la phase gastrique et

minuscule pour la phase intestinale) montre ’absence de différence significative entre les sols (Test de Tukey-Kramer, o = 5%)
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Figure 25 : Bioaccessibilité relative du plomb dans les sols de fonderie, moyenne + écart-type (n=5). Une lettre commune (majuscule pour la phase 148
gastrique et minuscule pour la phase intestinale) montre ’absence de différence significative entre les sols (Test de Tukey-Kramer, a = 5%)



9 sols miniers (22%) et pour les 6 sols de fonderie (41%) est significativement inférieure a la
bioaccessibilité gastrique absolue moyenne de chacun des sites contaminés (37% et 65%,
respectivement) (o = 5%). De plus, les résultats montrent que le pourcentage de réduction de
la bioaccessibilité du plomb entre les deux phases digestives du test UBM est différent en
fonction des sols. En effet, la diminution du pourcentage de bioaccessibilité entre les deux
phases du test varie de 2 a 41 points en fonction des sols. Finalement, comme pour la phase
gastrique, une valeur moyenne de bioaccessibilité intestinale significativement plus faible est
obtenue pour les sols miniers par rapport aux sols de fonderie (22% et 42%, respectivement)

(Test U, a. = 5%).

I1.3.1.3) Bioaccessibilité relative du plomb

Les figures 24 et 25 présentent les valeurs de bioaccessibilité relative du plomb dans chacune
des phases du test in vitro. Les résultats pour la phase gastrique sont identiques a ceux obtenus
pour la bioaccessibilité absolue (p > 0,05). Par contre, pour la phase intestinale, les valeurs de
bioaccessibilité relative sont significativement supérieures aux valeurs de bioaccessibilité
intestinale absolue (p < 0,05). Pour les sols échantillonnés sur les sites miniers, la
bioaccessibilité intestinale relative varie de 9% a 75% et de 34% a 90% pour les sols
échantillonnés sur le site contaminé par les dépdts atmosphériques de la fonderie. En relatif,
I’impact de la remontée du pH entre les deux phases digestives est pris en considération a la
fois pour bioaccessibilité du plomb dans les sols et également pour la bioaccessibilité de la
forme de référence. Par conséquent, la bioaccessibilité gastro-intestinale du plomb devrait étre
similaire a la bioaccessibilité gastrique. En effet, une analyse de variance montre qu’en relatif
les valeurs moyennes de bioaccessibilité gastrique (37%) et gastro-intestinale (35%) sont non
significativement différentes (p > 0,05) pour les sols miniers. Le méme résultat est obtenu en
comparant les moyennes de bioaccessibilité relative dans chacune des phases digestives pour
les 6 sols de fonderie (66% et 63%) (p > 0,05). Cependant, étant donné que la diminution de
la bioaccessibilité absolue entre les deux phases digestives n’est pas similaire entre les sols,
des différences significatives sont observées entre les deux phases pour certains sols comme

les sols 7, 14, D, F et G (Figures 24 et 25).
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Figure 26 : Bioaccessibilité absolue du cadmium dans les sols miniers, moyenne + écart-type (n=5). Une lettre commune (majuscule pour la phase
gastrique et minuscule pour la phase intestinale) montre ’absence de différence significative entre les sols (Test de Tukey-Kramer, a = 5%)

100 < Bjoaccessibilité Absolue C'd
90 - (%0) A B Bioaccess. Gastrique Absolue
B B Bioaccess. Intestinale Absolue

C

A C N F G H

150
Figure 27 : Bioaccessibilité absolue du cadmium dans les sols de fonderie, moyenne + écart-type (n=5). Une lettre commune (majuscule pour la phase
gastrique et minuscule pour la phase intestinale) montre ’absence de différence significative entre les sols (Test de Tukey-Kramer, a = 5%)



11.3.2) Résultats de bioaccessibilité pour le cadmium

11.3.2.1) Bioaccessibilité gastrique absolue du cadmium

Les figures 26 et 27 présentent les résultats de bioaccessibilité gastrique absolue du cadmium
pour I’ensemble des sols des deux historiques de contamination. Pour les sols échantillonnés
sur les sites miniers, la bioaccessibilité gastrique absolue varie de 8% a 63% et de 36% a 86%
pour les sols échantillonnés sur le site contaminé par les dépots atmosphériques de la fonderie.
Le coefficient de variation pour I’ensemble des valeurs est inférieur a 4%. A D’instar du
plomb, le pourcentage de bioaccessibilité du cadmium dans les 15 sols est indépendant de la
concentration totale (p > 0,05). De plus, une valeur moyenne de bioaccessibilité absolue
significativement plus faible est obtenue pour les sols miniers (valeur moyenne de 36%) par

rapport a celle obtenue pour les sols échantillonnés a proximité de la fonderie (valeur

moyenne de 69%) (Test U, a. = 5%).

11.3.2.2) Bioaccessibilité intestinale absolue du cadmium

Les figures 26 et 27 montrent les résultats de la bioaccessibilité absolue du cadmium dans la
phase intestinale pour chaque historique de contamination. Une bioaccessibilité intestinale
moyenne de 24% (min 5% ; max 39%) est observée pour les 9 sols miniers. Cette derniere est
significativement inférieure (p < 0,05) a celle pour les 6 sols de fonderie obtenue (moyenne
45% ; min 19% ; max 55%). Cependant, comme pour le plomb, la diminution du pourcentage
de bioaccessibilité du cadmium entre les deux phases digestives du test in vitro est différente

en fonction des sols variant entre 3 et 32 points.
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Figure 28 : Bioaccessibilité relative du cadmium dans les sols miniers, moyenne + écart-type (n=5). Une lettre commune (majuscule pour la phase
gastrique et minuscule pour la phase intestinale) montre I’absence de différence significative entre les sols (Test de Tukey-Kramer, a = 5%)
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Figure 29 : Bioaccessibilité relative du cadmium dans les sols de fonderie, moyenne + écart-type (n=5). Une lettre commune (majuscule pour la phase

gastrique et minuscule pour la phase intestinale) montre I’absence de différence significative entre les sols (Test de Tukey-Kramer, a = 5%)



11.3.1.3) Bioaccessibilité relative du cadmium

Les figures 28 et 29 présentent les valeurs de bioaccessibilité relative du cadmium dans
chacune des phases du test in vitro pour les deux historiques de contamination. Les résultats
pour la phase gastrique sont identiques a ceux obtenus pour la bioaccessibilité absolue. Au
contraire, pour la phase intestinale, les valeurs de bioaccessibilité relative sont
significativement supérieures (p<0,05), pour I’ensemble des sols, aux valeurs de
bioaccessibilité absolue. Pour les sols échantillonnés sur les sites miniers, la bioaccessibilité
intestinale relative varie de 7% a 75% et de 28% a 80% pour les sols échantillonnés sur le site
contaminé par les dépots atmosphériques de la fonderie. L’analyse de variance montre qu’en
relatif les valeurs moyennes de bioaccessibilité gastrique (37%) et gastro-intestinale (35%)
sont pas significativement différentes (p > 0,05) pour les sols miniers. Le méme résultat est
obtenu en comparant les moyennes de bioaccessibilité relative dans chacune des phases
digestives pour les 10 sols de fonderie (70% et 66%, respectivement) (p > 0,05). Cependant
comme pour le plomb, les résultats montrent que pour certains sols (4, 7, 10, F et G), il
demeure une différence significative entre les deux phases digestives pour la bioaccessibilité

relative du cadmium.
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Figure 31 : Bioaccessibilité relative de ’arsenic dans les sols de fonderie, moyenne + écart-type (n=5). Une lettre commune (majuscule pour la phase
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11.3.3) Résultats de bioaccessibilité pour I’arsenic

Comme précis¢ précédemment, pour I’arsenic seuls les résultats de bioaccessibilité relative
sont présentés étant donné qu’il n’y a pas de différence significative entre les données de
bioaccessibilité en absolue et en relatif pour I’ensemble des sols (p > 0,05). Les résultats de la
bioaccessibilité relative de 1’arsenic dans chacune des phases digestives et pour chaque site
contaminé sont présentés sur les figures 30 et 31. Le coefficient de variation moyen pour
I’ensemble des valeurs est inférieur a 10% ce qui montre que les valeurs de bioaccessibilité de
I’arsenic dans chacune des phases obtenues avec le test in vitro BARGE sont répétables. Les
résultats montrent que la bioaccessibilité de I’arsenic est trés différente en fonction des sols.
La gamme de bioaccessibilité¢ de 1’arsenic est plus importante pour les sols de fonderie que
pour les sols miniers. En effet, la bioaccessibilité¢ de 1’arsenic dans les sols miniers varie de
3% a 12% pour les 9 sols et de 11% a 74% pour les 6 sols échantillonnés a proximité de la
fonderie. Par contre, le test U de Mann-Whitney confirme qu’il y a une différence
significative entre la valeur moyenne de bioaccessibilité obtenue pour chaque site contaminé

(7% et 47%, pour le site minier et site fonderie, respectivement).
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Figure 32 : Bioaccessibilité relative de ’antimoine dans les sols miniers, moyenne + écart-type (n=5). Une lettre commune (majuscule pour la phase
gastrique et minuscule pour la phase intestinale) montre I’absence de différence significative entre les sols (Test de Tukey-Kramer, a = 5%)
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Figure 33 : Bioaccessibilité relative de ’antimoine dans les sols de fonderie, moyenne + écart-type (n=5). Une lettre commune (majuscule pour la phase
gastrique et minuscule pour la phase intestinale) montre ’absence de différence significative entre les sols (Test de Tukey-Kramer, a = 5%)



11.3.4) Résultats de bioaccessibilité pour I’antimoine

De méme que pour I’arsenic, seuls les résultats de bioaccessibilité relative sont présentés pour
I’antimoine. Les résultats montrent qu’indépendamment de 1’historique de contamination, la
bioaccessibilité¢ de 1I’antimoine varie de 3% a 18% avec une valeur moyenne de 8%. (Figures
32 et 33). Pour un site contaminé donné, la bioaccessibilité¢ de I’antimoine varie trés peu en
dépit de la diversité des sols. En effet, les valeurs de bioaccessibilité varient de 3% a 18%
pour les 9 sols miniers et de 3% a 12% pour les 6 sols échantillonnés a proximité de la
fonderie. Contrairement a D’arsenic, il n’y a pas un comportement différent de la
bioaccessibilité de I’antimoine en fonction de la source de contamination (Test U, p > 0,05).
Finalement, 1’analyse de variance confirme qu’il n’y a pas de différence significative des

valeurs de bioaccessibilité pour les deux phases digestives pour les 15 sols contaminés (p >

0,05).
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Tableau 30 : Médianes des coefficients de variation de la bioaccessibilité obtenus pour les 4 contaminants
au sein des 15 sols contaminés dans chacune des phases digestives du test UBM

Médiane CV Médiane CV Médiane CV Médiane CV
Bioacc * Pb (%) Bioacc Cd (%) Bioacc As (%) Bioacc Sb (%)

Phase gastrique 5,6 4,0 9.4 14,3
Phase intestinale 7,1 7.5 10,0 16,4

15 sols

* Médiane CV bioacc: Valeur de la médiane des coefficients de variation de Ia
bioaccessibilité dans les 15 sols contaminés pour contaminant donné et dans chaque phase

digestive

Tableau 31 : Valeurs des coefficients de variation obtenus pour des deux matériaux de référence (n=50)

CV Bioacc * CV Bioacc CV Bioacc CV Bioacc

Pb (%) Cd (%) As (%) Sb (%)
Phase gastrique 3,2 9,5 5,6 8,5
SMR 2710
Phase intestinale 2,8 5,5 5,5 11,0
Phase gastrique 5,3 2,8 2,1 12,9
SMR 2711
Phase intestinale 7,0 99 5,0 17,1

* CV bioacc : Coefficient de variation de la bioaccessibilité pour chaque contaminant
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III.) Discussion

Le tableau 30 regroupe les valeurs médianes de coefficient de variation au sein de chaque
phase digestive pour chacun des contaminants présents dans les sols et le tableau 31 présente
les valeurs de coefficient de variation dans les deux matériaux de référence. La plus grande
variabilité obtenue pour I’antimoine peut s’expliquer par la trés faible bioaccessibilité de ce
contaminant pour 1’ensemble des sols et par les faibles concentrations en antimoine dans la
majorité des sols. Dans I’ensemble, les résultats de 1’é¢tude indiquent que le test in vitro UBM
permet d’estimer rapidement et de fagcon répétable, pour un méme opérateur, la
bioaccessibilit¢ du plomb, du cadmium, de I’arsenic et de ’antimoine des différents sols

contaminés.

II1.1) Variation de la bioaccessibilité des éléments métalliques dans les sols

La bioaccessibilité des éléments métalliques, déterminée par le test in vitro UBM, peut étre
inférieure a la concentration totale de ces contaminants dans les sols, en particulier pour
I’arsenic et I’antimoine. Ceci confirme qu’en fonction des sols contaminés, seule une fraction
de la concentration totale des contaminants est solubilisée et donc potentiellement disponible
pour 1’absorption.

Dans I’optique d’étudier les corrélations entre la biodisponibilité in vivo et la bioaccessibilité
in vitro, 'intérét de I’étude était de disposer de sols présentant différentes sources de
contamination et des caractéristiques physico-chimiques contrastées afin d’obtenir une
gamme de valeurs de bioaccessibilité la plus étendue possible pour chacun des contaminants.
En cohérence avec les résultats de biodisponibilité relative obtenus dans le chapitre précédent,
la diversité des sols utilisés a permis d’obtenir une gamme de bioaccessibilité relative étendue
pour le plomb (de 10% a 82% ; moyenne = 48%), le cadmium (de 8% a 86% ; moyenne =
49%) et I’arsenic (de 4% a 71% ; moyenne = 23%). Pour I’antimoine, 1’étendue de la gamme
de la bioaccessibilité est tres faible. En effet, pour les 15 sols étudiés, la bioaccessibilité de
I’antimoine est inférieure a 18% (moyenne = 7%). Ainsi, la bioaccessibilité d’un contaminant
donné est tres variable entre les 15 sols échantillonnés, sauf pour 1’antimoine.

La bioaccessibilité est également variable, entre les différents contaminants, pour un sol

donné. Par exemple, le plomb et le cadmium, dans les sols étudiés, ont une bioaccessibilité
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moyenne significativement plus importante que pour 1’arsenic et 1’antimoine. Navarro et al.
(2006) montrent également que pour des sols échantillonnés sur un site minier (n=18) la
bioaccessibilité est plus importante pour le cadmium (moyenne = 47%) et le plomb (moyenne
= 26%) par rapport a la bioaccessibilité de 1’arsenic (moyenne = 5%). Dans la littérature, la
bioaccessibilité de 1’arsenic est considérée comme étant plus faible et moins variable que la
bioaccessibilité des éléments cationiques (Ruby ef al., 1999 ; Yang et al., 2002 ; Navarro et
al., 2006) et celle-ci est généralement inférieure a 50% dans des sols aux historiques de
contamination variés (Yang et al., 2002 ; Lee et al., 2005 ; Wragg, 2005 ; Juhasz et al,
2007a). 11 semblerait que les contaminants cationiques possedent des caractéristiques tres
différentes dans les sols qui engendrent des valeurs de bioaccessibilité plus variables par
rapport aux valeurs obtenues pour les métalloides étudiés. Plusieurs parametres peuvent

expliquer la variation ou non de la bioaccessibilité des contaminants métalliques dans les sols.

II1.2) Le role des caractéristiques physico-chimiques et de la distribution des

ETM sur les phases porteuses

Les résultats présentés au cours de ce chapitre ont montré pour le plomb, le cadmium et
I’arsenic qu’il y avait un impact significatif de la source de contamination sur les valeurs de
bioaccessibilité. Pour les sols des sites miniers (sites 1 et 2), des valeurs moyennes de
bioaccessibilité significativement plus faibles ont été mesurées par rapport a celles estimées
pour les sols ayant recu des dépots atmosphériques (site 3). De plus, dans le cadre de 1’étude,
il y a une nette différence des valeurs de bioaccessibilit¢é de 1’arsenic entre les deux
historiques de contamination. En effet, pour les 9 sols miniers la bioaccessibilité de 1’arsenic
est inférieure a 12%. Ces observations sont en accord avec de nombreux résultats publiés dans
la littérature. Plusieurs études ont mis en évidence la différence de bioaccessibilité des ETM
obtenue par différents tests in vitro pour différents historiques de contamination (Freeman et
al., 1992; Ruby et al., 1999 ; Schroder et al., 2003 ; USEPA, 2004 ; Klinck et al., 2005 ;
Smith et al., 2008 ; USEPA, 2007b). Cependant, il est difficile de généraliser ces données et
d’extrapoler les résultats de bioaccessibilité d’un site a un autre présentant des sources de
contamination identiques étant donné qu’au-dela de [I’historique de contamination, de

nombreux autres facteurs, spécifiques a chaque site et sol contaminé, peuvent influer sur la

160



bioaccessibilité des contaminants métalliques (Ruby et al., 1999 ; Rieuwerts et al., 2000 ;
Reeder et al., 2006).

Dans le cadre de 1’étude, des valeurs de bioaccessibilité du plomb et du cadmium relativement
importantes ont pu &tre mesurées pour des sols échantillonnées sur les sites miniers. Par
exemple, pour le plomb au sein des sites miniers, la bioaccessibilité gastrique absolue ou
relative est supérieure a 60% pour 3 sols sur les 9 étudiés. De méme, pour le cadmium, 3 sols
miniers possedent une bioaccessibilité supérieures a 50%.

La différence de bioaccessibilité observée entre les deux types de contamination, minier
(géochimique) et atmosphérique (anthropogénique), est liée a la diversité des distributions
entre les phases porteuses et les contaminants (Davis et al., 1993 ; Hamel et al., 1998 ; Ruby
et al., 1999 ; Romero et al., 2007). En effet, de maniere générale dans la littérature, il est
montré que pour une contamination de type « géochimique », les éléments métalliques vont se
trouver sous des formes moins extractibles et par conséquent ils seront potentiellement moins
bioaccessibles que les formes de contaminants présents dans les sols de types
anthropogéniques (Rieuwerts et al., 2000 ; Adamo et al., 2002 ; Gron et al., 2003 ; Ng et al.,
2003 ; Cave et al., 2004 ; Ljung, 2006). Ces observations sont concordantes avec les résultats
obtenus par les extractions séquentielles et présentés dans le chapitre 2. Par conséquent, il est
difficile de dissocier I’influence de I’historique de contamination sur la variation de la
bioaccessibilité de celui de la distribution des ETM sur les phases porteuses. De ce fait, il
semble qu’indépendamment de I’historique de contamination se sont les caractéristiques du

sol qui vont régir la bioaccessibilité des ETM.

De nombreux facteurs sont généralement cités dans la littérature comme pouvant influer sur
les valeurs de bioaccessibilit¢é des contaminants métalliques : les propriétés physico-
chimiques des sols (CEC, argiles, carbonates, concentrations en fer, matieres organiques) et la
distribution géochimique des éléments métalliques dans les sols (Davis et al., 1993 ;
Rieuwerts et al., 1995, 1998 ; Ruby et al., 1999 ; Datta et al., 2005 ; Girouard et al., 2009).
De ce fait, des analyses de corrélation (Pearson) et analyses en composante principale ont été
effectuées afin de mettre en évidence le potentiel impact de la distribution des ETM sur les
phases porteuses et des parametres physico-chimiques sur la bioaccessibilité des contaminants
dans les sols. Ces résultats sont présentés par contaminant et discutés par rapport aux données

de la littérature.
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- Pour le plomb :

Premierement, pour le plomb, différents parametres physico-chimiques du sol sont cités
comme influencant sa mobilité et potentiellement sa bioaccessibilité : le pH, la texture du sol
(surtout la teneur en argile), la teneur en matiere organique, la CEC et la présence d’¢léments
pouvant adsorber le plomb dans les sols (Fe, P, Mn) (Alloway, 1995 ; Ruby et al., 1999 ;
Rieuwerts et al., 2000). Par exemple, certaines études ont mis en évidence la corrélation entre
la mobilité du plomb et le pH du sol (Ruby ef al., 1996 ; Kabata-Pendias et Pendias, 1999 ;
Navarro et al., 2006). De nombreux travaux mettent clairement en évidence le role important
de la fraction argileuse ou de la matiére organique sur 1’adsorption du plomb dans les sols
(Das et al., 1993 ; Li et Li, 2000). Les processus mis en jeu sont des réactions d’échanges
ioniques par remplacement du calcium et potassium par le plomb (Bittel et Miller, 1974) et la
formation de complexes de sphere interne avec les atomes d’oxygene des groupes
fonctionnels des substances humiques (Yong et al., 1992).

Poggio et al. (2009) réalisent le lien entre ces parametres du sol et le plomb bioaccessible par
le biais d’une régression linéaire multiple. Ils montrent ainsi que la bioaccessibilité du plomb
est fonction de la matiere organique, du pourcentage d’argile et de la concentration totale en
plomb dans les sols (r2 = 0,53 ; n=56, p < 0,05). Cependant, dans cette étude les auteurs
indiquent que le modele développé n’est valable que pour les sols de 1’é¢tude et que pour
valider ce modéle de prédiction il sera nécessaire d’étudier d’autres sols provenant d’autres
sites et présentant des caractéristiques différentes. Dans le cadre de 1’étude, les résultats du
Tableau 32 mettent en évidence qu’il n’y a pas de corrélations significatives pour 1’ensemble
des parametres physico-chimiques étudiés et la bioaccessibilité gastrique absolue pour les 15
sols. Ces résultats montrent que pour les sols étudiés, il n’est pas possible de développer un
modele de prédiction robuste au contraire de 1’é¢tude de Poggio er al. (2009). Wong et al.
(2006) montrent é¢galement qu’il n’y a pas de corrélations entre le plomb bioaccessible pour
12 sols échantillonnés a proximité d’un réseau routier et les caractéristiques physico-

chimiques des sols (pH, texture, matiere organique).

Un autre parametre majeur pouvant expliquer les variations de bioaccessibilité des ETM dans
les sols est la distribution géochimique des contaminants sur les phases porteuses. En effet, le
plomb présente une forte réactivité avec la matiere organique et différents ions (phosphates,
chlorures, oxy-hydroxydes métalliques...) lui permettant de former des complexes plus ou
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Tableau 32 : Matrice de corrélation Pearson entre la bioaccessibillité du plomb, les parametres du sol et les extractions séquentielles

Argiles MO Calcaire total CEC pH [Fe] [P] [Mn]
Bioacc Pb (%) 0,36 -0,04 -0,25 0,44 -0,10 -0,43 0,09 -0,23
soluble échangeable  acido-soluble ox-Mn ox-Fer ox-Fer sulfures MO  résiduelle
amorph crist
Bioacc Pb (%) 0,47 0,74 0,80 0,14 -0,10 -0,69 0,87 0,17 -0,82

En gras, valeurs significatives au seuil a=0,05
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Figure 34 : Résultats de I’analyse en composante principale entre le plomb bioaccessible (%) et les extractions séquentielles



moins stables dans le sol (Alloway, 1995 ; Ruby et al., 1999). Par conséquent, le plomb dans
les sols peut se trouver sous une grande diversité de formes et toutes ses formes vont se
comporter de facon différentes dans le lumen gastro-intestinal. Ainsi, suite a 1’ingestion de
terre, ses formes pourront €tre plus ou moins solubilisées dans le tractus gastro-intestinal
(Ruby et al., 1996). En effet, Ruby et al. (1999) affirment que la biodisponibilité et la
bioaccessibilité des contaminants inorganiques dans les sols sont une fonction de la spéciation
et de I’encapsulation des phases minéralogiques au sein de la matrice sol. Ruby et al. (1999)
et Bosso et al. (2007) montrent que les sols qui produisent les valeurs de biodisponibilité et de
bioaccessibilité les plus faibles sont des sites pour lesquels le plomb est sous forme de
sulfures de plomb. Au contraire, les sols qui produisent les plus fortes valeurs de
biodisponibilité sont les sites pour lesquels le plomb est principalement associé aux oxydes de
fer et de manganese et également présent sous forme de carbonates de plomb. Ces résultats
sont confirmés par 1’étude de Marshner et al. (2006) qui démontrent qu’il y a une corrélation
entre le plomb biodisponible et bioaccessible et le plomb extrait des oxy-hydroxydes de
manganese et montrent ainsi que cette phase est relativement bioaccessible et biodisponible.
De plus, I’étude de Frau et al. (2008), montre par le biais d’extractions séquentielles, que le
plomb est trés peu bioaccessible dans 25 sols miniers et qu’il est principalement extrait des
phases associées aux sulfures et aux composés présents dans la fraction résiduelle.

Le tableau 32 confirme, une partie de ces résultats, en présentant les corrélations entre le
plomb bioaccessible et le plomb extrait au sein des différentes phases d’extractions
séquentielles. En effet, il y a une corrélation significative et positive entre le plomb
bioaccessible (%) et le plomb extrait au sein des phases échangeable et acido-soluble
(carbonates) (p < 0,05). De méme, il y a une corrélation significative et négative entre le
plomb bioaccessible et le plomb extrait au sein de la phase oxydes de fer cristallin et des
fractions sulfure et résiduelle (p < 0,05).

La figure 34 présente les résultats de I’analyse en composante principale et confirme que la
bioaccessibilité du plomb dans les sols se distribue en fonction des phases porteuses sur
lesquelles le plomb est sorbé. Ainsi, a ’inverse des parametres physico-chimiques, la
distribution de 1’élément au sein des phases porteuses permet d’expliquer en partie la variation
de la bioaccessibilité du plomb dans les sols et la majorité des données obtenues dans la

littérature sont cohérentes avec nos résultats.
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Tableau 33 : Matrice de corrélation Pearson entre bioaccessibillité du cadmium, les paramétres du sol et les extractions séquentielles

Argiles MO Calcaire total CEC pH [Fe] [P] [Mn]
Bioacc Cd (%) 0,45 0,36 -0,18 0,49 0,07 -0,46 0,12 0,26
soluble échangeable  acido-soluble ox-Mn ox-Fer ox-Fer sulfures MO  résiduelle
amorph crist
Bioacc Cd (%) 0,79 0,78 0,86 -0,04 0,10 -0,59 -0,89 -0,30 -0,81

En gras, valeurs significatives au seuil a=0,05
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- Pour le cadmium :

Le comportement du cadmium dans les sols est souvent cité comme étant similiaire a celui du
plomb (Santillan et Jurinak, 1975 ; Alloway 1995 ; McBride, 1997). Plusieurs études ont mis
en évidence le role de la matiere organique et des argiles (par ordre croissant d’affinité
kaolinite < illite < smectite) sur la réduction de la mobilité du cadmium (McBride, 1997).
Cependant, a notre connaissance, peu d’études ont montré une corrélation entre ces
parametres et la bioaccessibilité du cadmium dans les sols. Dans le cadre de I’étude, le
Tableau 33 montre qu’il n’y a pas de corrélations significatives pour 1’ensemble des

parametres physico-chimiques étudiés et la bioaccessibilité du cadmium pour les 15 sols.

Le cadmium présente une affinit€ pour les oxyhydroxydes de fer. La co-précipitation du
cadmium avec les oxy-hydroxydes de fer a la surface du sol se présente fréquemment et
résulte ainsi a la formation de précipités de solubilité tres variables (Hickey et Kittrick, 1984).
De plus, sous certaines conditions physico-chimiques (pH, Eh réducteur, nature de la matiere
organique, constantes de complexation) le cadmium peut étre complexé de maniere
préférentielle a la matiere organique (Alloway, 1995 ; McBride et al., 1997 ; Citeau et al.,
2003). Cependant, Mcbride (1980) et Martin-Garin (2000) ont montré que les carbonates
constituaient une phase de sorption dominante contrélant ainsi la distribution du cadmium et
sa mobilité dans les sols.

Les résultats d’extractions séquentielles montrent que le cadmium est principalement extrait
de la phase acido-soluble c’est-a-dire majortitairement des carbonates. Le tableau 33 regroupe
les résultats des corrélations entre les phases porteuses du cadmium et sa bioaccessibilité dans
les 15 sols. La bioaccessibilité du cadmium dans les sols est conditionnée par le cadmium
extrait de la phase acido-soluble, c’est-a-dire des carbonates (p<0,05). De méme, il y a
également une relation significative et positive entre la bioaccessibilité et le cadmium extrait
au sein des phases soluble et échangeable (p<0,05). Par contre, les phases oxydes de fer
cristallins, sulfures et la fraction résiduelle sont corrélées significativement aux valeurs les
plus faibles de bioaccessibilité du cadmium dans les sols. Les corrélations obtenues entre les
phases porteuses et la bioaccessibilité sont quasiment les mémes que celles obtenues pour le
plomb, ce qui conforte le fait que ces deux cations divalents ont un comportement similaire

dans les sols.
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Tableau 34 : Principaux modéles de prédiction de la bioaccessibilité de I’arsenic obtenus a partir des parametres physico-chimiques du sol

Bioaccessibilité As = 67,85 + 0,409 [As] totale — 4,759 [Fe] totale

Bioccessibilité As = 11,3 pH — 30,5 log [Fe] totale
Bioaccessibilité As = 7,25 pH + 0,158 [As] totale

Bioccessibilité As =250,9 + 0,15 [P] — 3,36 Argile — 40,5 pH — 0,34 CEC + 0,066 Total (Ca +Mg)

Bioaccessibilité As =457 + 0,14 [As] totale — 9,57 [Fe] totale

R”>=0,95;n=50
R*=0,74;n=36
R*=0,79;n=5

R*=0,85;n=12

R*=0,92;:n=21

Juhasz et al., 2007
Yang et al., 2002
Tang et al., 2007
Sarkar et al., 2007a
Klinck et al., 2005

Tableau 35 : Résultats matrice de corrélation Pearson entre la bioaccessibillité de I’arsenic, les paramétres du sol et les extractions séquentielles

Argiles MO Calcaire total CEC pH [Fe] [P] [Mn]
Bioacc As (%) 0,83 0,28 -0,36 0,56 0,11 -0,54 0,86 -0,11
soluble échangeable  acido-soluble ox-Mn ox-Fer ox-Fer sulfures MO  résiduelle
amorph crist
Bioacc As (%) 0,85 0,81 0,74 -0,33 0,22 -0,39 0,13 -0,47 -0,65

En gras, valeurs significatives au seuil a=0,05
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Finalement, la figure 35 montre que la distribution du cadmium sur les phases porteuses

permet d’expliquer la variation de la bioaccessibilité de cet élément au sein des 15 sols.

- Pour Darsenic :

Les relations entre les parametres physico-chimiques du sol et la bioaccessibilité de 1’arsenic
ont été détaillées ces dernieres années dans de nombreuses études (Yang et al., 2002 ; Klinck
et al., 2005 ; Sarkar et al., 2007a ; Juhasz et al., 2007a ; Tang et al., 2007). Ainsi, le tableau
34 regroupe les principaux modeles de prédiction obtenus a partir de régressions linéaires
multiples. Ces modeles mettent en évidence 1’impact significatif de plusieurs parameétres du
sol sur la bioaccessibilité de ’arsenic comme : la concentration totale en fer, la concentration
totale en arsenic, la concentration totale en phosphore, la CEC, la teneur en argile ou encore le
pH. Le tableau 35 présente les résultats de corrélation pour les données obtenues au cours de
I’étude. Ces résultats confirment 1’impact potentiel de la teneur en argile, de la capacité
d’échange cationique et du phosphore sur la bioaccessibilité de 1’arsenic dans les sols (p <
0,05). Cependant, comme précédemment pour le plomb, Juhasz et al. (2007a) indiquent que
les analyses statistiques des résidus du modele de prédiction montrent que celui-ci n’est pas
robuste, c'est-a-dire valable pour un site donné mais non extrapolable a I’ensemble des sites
contaminés. Pour le vérifier, les différents modeles présentés au sein du tableau 34 ont été
appliqués avec les données de I’étude et quel que soit le modele utilisé, le coefficient de
détermination obtenu est tres faible et non significatif (p>0,05).

Ainsi, en dépit de I'importance de ces parameétres physico-chimiques dans le contrdle de la
sorption de 1’arsenic qui a ét¢ démontrée par un nombre important de recherche (Smith et al.,
1998 ; Goldberg, 2002 ; Yang et al., 2002 ; Tang et al., 2007), il est évident que d’autres
variables telles que la spéciation, la minéralogie (encapsulation des contaminants dans des
phases insolubles), et le temps de contact avec le sol influenceront la bioaccessibilité de
I’arsenic dans les sols (Ruby er al., 1999 ; Cave et al., 2003 ; Juhasz et al., 2007a ; Juhasz et
al., 2008).

Parmi les phases minérales susceptibles de sorber 1’arsenic, les oxy-hydroxydes métalliques
(Fe, Al, Mn) sont généralement cités dans la littérature (Bowell, 1994 ; Manning et Golberg,
1997 ; Cave et al., 2003 ; Wragg et al., 2007 ; Gal et al., 2007 ; Smith et al., 2008). Les
résultats des extrations séquentielles montrent en effet que les oxy-hydroxydes de fer

(amorphes et critallins) et la fraction résiduelle, qui se composent principalement de phases

168



Bioaccessibilité As
de5% a12%

2
14 ® 1 7
e
1 4
Cix-Fe Crist
4
T 05 Bioaccessibilité As
& de 30% a 71%
G
% 0t } Acidul— oluble Py
s Soluble gioo e
: gastriqgueds
05 ° EAchangeabIe
® H
-1
-1.48
-2
-1.48 -1 04 0 05 1 14 2

--axe F1 (55 %) -

Figure 36 : Résultats de ’analyse en composante principale entre ’arsenic bioaccessible (%) et les extractions séquentielles

169



silicatées ou alumino-silicatées, sont les principales phases porteuses de 1’arsenic pour les sols
miniers. Pour les sols de fonderie, les oxy-hydroxydes de fer sont également une phase
porteuse importante mais une augmentation significative de 1’arsenic extrait au sein des
phases soluble, échangeable et acido-soluble est obsevée.

Plusieurs études ont démontré que les sols pour lesquels 1’arsenic ¢était faiblement
bioaccessible sont les sols dans lesquels le métalloide est lié a des phases du type oxy-
hydroxydes de fer cristallins et au sein des sulfures (Klinck et al., 2005 ; Tang et al., 2007 ;
Smith et al., 2008).

Une étude réalisée par le BGS (Klinck ef al., 2005) montre que la valeur moyenne de la
bioaccessibilit¢ de I’arsenic au sein de 20 résidus miniers (scories) est de 11,2% pour une
valeur moyenne en concentration totale de 19170 mg.kg™. Pour la méme étude, 73 sols
échantillonnés au sein du site minier présentent une valeur moyenne de bioaccessibilité de
15,9% pour une concentration moyenne de 8081 mg.kg'l. Les auteurs expliquent la faible
variation de bioaccessibilité par le fait que ’arsenic total est corrélé aux concentrations du fer
et du soufre, suggérant la présence d’arsénopyrite (FeAsS) dans ces différents sols et que cette
forme est faiblement bioaccessible (Klinck et al., 2005). Au cours de cette méme étude, des
analyses en microscopie €lectronique ont permis de mettre en évidence des associations entre
le calcium et I’arsenic (arséniate de calcium amorphe) pour les sols présentant des valeurs de
bioaccessibilité de I’arsenic les plus importantes (Klinck et al., 2005).

Le tableau 35 indique les résultats des corrélations entre les différentes phases porteuses et
I’arsenic bioaccessible dans les 15 sols. Une corrélation significative et positive est obtenue
entre les phases échangeable et acido-soluble (carbonates) et 1’arsenic bioaccessible. Au
contraire, la fraction résiduelle est corrélée négativement a la bioaccessibilité¢ de I’arsenic (p <
0,05). Ces résultats confirment les données de la littérature et montrent que la bioaccessibilité
de I’arsenic sera régie par la présence de 1’élément dans les phases échangeable et acido-
soluble (Smith et al., 2008). Méme si les oxy-hydroxydes de fer sont les principales phases
porteuses de I’arsenic pour I’ensemble des sols, il n’est pas possible d’expliquer la variation
de la bioaccessibilité dans les sols uniquement par cette association. Wragg (2005) montre
également qu’il n’y a pas de corrélation entre 1’arsenic bioaccessible et les concentrations en
fer et affirme que d’autres phases que les oxy-hydroxydes de fer conditionnent Ia
bioaccessibilité de 1’arsenic dans les sols.

Finalement, la figure 36 confirme que la distribution de I’arsenic sur les phases porteuse du
sol permettent de distinguer les sols miniers et de fonderie en fonction de leur bioaccessibilité.
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Les résultats montrent ainsi que 1’arsenic bioaccessible est principalement lié aux phases

soluble, échangeable et carbonatée.

- Pour Pantimoine :

Pour I’antimoine, la bioaccessibilité est trés faible quelle que soit la nature de la
contamination des sols. Pour ce métalloide, a notre connaissance, seule une étude que nous
avons développée fournit des données de bioaccessibilité. Cette étude montre, par le biais du
test UBM, que la bioaccessibilité de I’antimoine dans quatre sols miniers (site différent de
ceux utilisés au sein de la these) variait de 1,5% a 12% (Denys et al., 2008). Ainsi, ces
résultats confirment la faible bioaccessibilité de 1’antimoine dans des sols miniers.

En raison de la trés faible variation de la bioaccessibilité de I’antimoine dans les sols, il n’est
pas possible d’expliquer une variation de celle-ci par le biais des parametres physico-
chimiques (Tableau 36). Par contre, cette faible variation dans 1’ensemble des sols peut
s’expliquer par le fait que 1’antimoine est majoritairement lié¢, pour I’ensemble des sols
étudiés, a des phases porteuses du type oxy-hydroxydes de fer, sulfures et ainsi que dans les
constituants réfractaires de la fraction résiduelle (Tableau 36). L’ensemble des études portant
sur la distribution et la mobilit¢ de I’antimoine dans les sols confirme que le fer et les
composés réfractaires (silice et aluminium) sont les principaux éléments adsorbants pour
I’antimoine (Blay, 2000 ; Jonhson et al., 2005 ; Gal et al., 2007). Gal et al. (2006) qui
utilisent des sols échantillonnés sur le méme site contaminé (site 1 de I’étude : site minier de
Glendinning) démontrent par le biais d’analyses en Diffraction des Rayons X que 1’antimoine
est 1ié a des formes de minéraux riches en fer du type goethite et/ou hématite'. De plus, les
résultats de spéciation obtenus pour les 15 sols, sont confirmés par I’étude de Denys et al.
(2008) qui montrent que pour 4 sols miniers dans lesquels I’antimoine est faiblement
bioaccessible, ce métalloide est lié aux oxy-hydroxydes de fer et a la fraction résiduelle. De
méme, Jonhson et al. (2005), a I’aide d’extractions séquentielles, montrent que plus de 90%
de ’antimoine extrait était 1i¢ aux oxydes de fer cristallins et amorphes (Jonhson et al., 2005).
Finalement, des mesures EXAFS de sols provenant de champs de tirs et de sols minier
fournissent 1’évidence de la forte préférence de la liaison de 1’antimoine aux oxy-hydroxydes

de fer (Takaoka et al., 2005; Scheinost et al., 2006). L’ensemble de ces études,

"% La goethite est un minéral, oxy-hydroxyde de fer trivalent, polymorphe a du composé FeO(OH).
L’hématite, ou oligiste, est un minéral composé d’oxyde de fer III de formule Fe,Os.
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Tableau 36 : Résultats de la matrice de corrélation Pearson entre bioaccessibillité de ’antimoine, parameétres du sol et extractions séquentielles

Argiles MO Calcaire total CEC pH [Fe] [P] [Mn]
Bioacc Sb (%) -0,20 -0,07 0,12 -0,18 0,23 0,45 -0,17 0,12
soluble échangeable  acido-soluble ox-Mn ox-Fer ox-Fer sulfures MO  résiduelle
amorph crist
Bioacc Sb (%) 0,08 0,12 0,21 -0,11 -0,15 -0,45 -0,56 0,23 -0,39

En gras, valeurs significatives au seuil a=0,05
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regroupant une diversité de sol et d’historique de contamination, confirme que 1’antimoine est
majoritairement associé aux oxy-hydroxydes de fer et aux matériaux réfractaires des sols ce

qui peut expliquer la faible bioaccessibilité de I’antimoine pour les sols étudiés.

I11.3) Comportement spécifique des contaminants au sein des différentes phases

digestives du test UBM

Les résultats de I’étude de bioaccessibilité montrent qu’il y a un comportement différent des
contaminants, cationique et anionique, au sein des deux phases digestives du test UBM. En
effet, pour le plomb et le cadmium, a la fois pour les formes de référence et pour les sols, il y
a une diminution significative de la bioaccessibilité dans la phase intestinale. Des résultats
identiques a ceux de 1’étude ont été obtenus par le RIVM (en utilisant le test RIVM) pour
I’acétate de plomb (phase gastrique, bioaccessibilité : 91% + 3% et dans la phase intestinale,
bioaccessibilité : 66 £ 2%) (Oomen et al., 2006). Juhasz et al. (2009), basé sur le test PBET,
étudient I’effet de la remontée du pH sur la bioaccessibilit¢ de 1’acétate de plomb. Ils
montrent ainsi que sur une gamme de pH de 1,5 a 4,0 P’acétate de plomb est 100%
bioaccessible. Lorsque le pH est supérieur a 5,5 la bioaccessibilité de 1’acétate de plomb
diminue fortement. Par exemple, si le pH est d’environ 7,0 la bioaccessibilité¢ de I’acétate de
plomb est d’environ 20% (Juhasz et al., 2009). De méme, de nombreux tests in vitro publiés,
mettant en ceuvre une phase intestinale, font état d’une diminution de la bioaccessibilité des
contaminants cationiques présents dans les sols (Pb et Cd) au sein de cette phase (Rodriguez
et Basta, 1999 ; Schroder et al., 2003 ; Bosso et al., 2007 ; Juhasz et al., 2009).

Au contraire, les résultats de 1’étude montrent pour les éléments anioniques (As et Sb), a la
fois pour les formes de référence et pour les 15 sols, qu’il n’y a pas de différence significative
entre les bioaccessibilités gastrique et gastro-intestinale. Oomen er al. (2006) indiquent
également que la bioaccessibilité de I’arséniate de sodium, déterminée par le test RIVM, est
de 91% dans la phase gastrique et 88% dans la phase intestinale. De plus, la majorité des
études de la littérature montre qu’il n’y a pas de diminution ou alors treés faible de la
bioaccessibilité gastro-intestinale pour 1’arsenic et I’antimoine (Basta et al., 2007 ; Palumboe-
Roe et al., 2007 ; Denys et al., 2008). Ainsi, ces différents résultats confirment que la phase
gastrique conditionne la solubilisation des ETM et permet d’obtenir la bioaccessibilité

maximale pour chaque contaminant dans 1’ensemble des sols (Ruby et al., 1999 ; Oomen et

al., 2006).
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La diminution de bioaccessibilité observée pour les cations divalents au sein de la phase
intestinale est liée majoritairement a 1’augmentation du pH qui peut provoquer une
précipitation et une complexation d’une partie des cations précédemment solubilisés dans
I’estomac (Ruby et al., 1999 ; Oomen et al., 2003 ; Oomen et al., 2006). En effet, plusieurs
études ont montré que le plomb était capable de se réadsorber sur les particules du sol et/ou de
se complexer avec différents composés pour former des complexes inorganiques (phosphates,
chlorures) ou organiques (avec les sels biliaires) (Gron et al., 2003 ; Oomen et al., 2003 ;
Marshner et al., 2006). Contrairement aux cations divalents, la bioaccessibilité de I’arsenic et
de I’antimoine n’est pas aussi sensible a I’augmentation du pH au sein de la phase intestinale
(Ruby et al., 1996).

Cependant, les résultats de 1’étude montrent que la diminution de la bioaccessibilité entre les
deux phases digestives du test UBM n’est pas simplement dépendante de la remontée du pH.
En effet, pour les formes de référence du plomb et du cadmium, la diminution de la
bioaccessibilité est d’environ de 30 points. Or pour les 15 sols, la bioaccessibilité du plomb
diminue de 2 a 41 points entre les deux phases digestives du test UBM et celle du cadmium
entre 3 et 32 points. Ainsi, en fonction des sols, le pourcentage de diminution de la
bioaccessibilité absolue des éléments cationiques au sein de la phase intestinale est différent.
Ces différences peuvent étre liées aux caractéristiques des sols et plus particulierement a la
présence ou non d’agent complexant qui peuvent réadsorber ou reprécipiter le plomb ou le
cadmium libéré au sein de la phase gastrique (Oomen et al., 2003 ; Juhasz et al., 2009). Des
études de corrélation ont été réalis€es entre les données de bioaccessibilité et les
caractéristiques des sols, présentées dans le chapitre 2, mais aucun parametre n’a permis
d’expliquer significativement la différence de réduction de bioaccessibilité au sein de la phase

intestinale pour les 15 sols (p > 0,05).

En terme de bioaccessibilité relative, les résultats montrent des différences moindres entre les
fractions bioaccessibles des phases gastriques et gastro-intestinales. En particulier, quel que
soit le contaminant considéré, il n’y a pas, dans la majorité des cas, de différences
significatives de bioaccessibilité entre les deux phases digestives pour les 15 sols. Ainsi, dans
I’optique d’utiliser la bioaccessibilité en évaluation des risques, en relatif la phase gastrique

ou gastro-intestinal donneront pour un contaminant donné les mémes valeurs.
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IV.) Conclusion

La bioaccessibilité des contaminants dans les 15 sols et dans les deux matériaux de référence
est trés variable, mis a part pour I’antimoine. Les résultats montrent que la bioaccessibilité des
contaminants métalliques dans les sols est un phénomeéne complexe et régie par de nombreux
facteurs spécifiques a chaque site contaminé et a chaque sol. Les résultats discutés ci-dessus
montrent qu’il est difficile de prédire la bioaccessibilité des contaminants pour I’ensemble des
sites contaminés a partir des parametres physico-chimiques des sols. En effet, plusieurs études
ont obtenu des modeles de prédiction significatifs mais ces modeles ne sont pas transposables
d’un site contaminé a un autre. Par contre, la distribution des contaminants au sein des
différentes phases porteuses est un parametre plus robuste que les parametres physico-
chimiques pour expliquer la variation de la bioaccessibilité dans les sols. Ceci peut
s’expliquer par le fait que la distribution géochimique dépend et englobe de nombreux
parametres et notamment des parametres physico-chimiques des sols (Sposito, 1989 ; Ruby et
al., 1999 ; Reeder et al., 2000).

La variation de la bioaccessibilit¢ des ETM observée dans les différents sols renforce
I’importance d’avoir un test rapide, peu coliteux, unique pour estimer la bioaccessibilité.
Toutefois, avant d’envisager une application large du test UBM il est primordial de confirmer
que la bioaccessibilité est un bon estimateur de la biodisponibilité relative en étudiant le lien

entre ces deux parametres.
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Chapitre 5

Etude de la validation du modele in vitro UBM

La validation physiologique du test UBM est une étape primordiale pour une utilisation large
de ce protocole en évaluation des risques. Cette validation consiste a démontrer que la
concentration d’un ¢lément dans 1’organisme est significativement corrélée a sa
bioaccessibilité. En d’autres termes, il convient de vérifier que la bioaccessibilité est une étape

limitante dans I’effet de la matrice sol sur la variation de la biodisponibilité.

L) La démarche utilisée pour corréler biodisponibilité in vivo et bioaccessibilité in
vitro

Pour vérifier que les variations de biodisponibilit¢é des ETM dans les sols peuvent étre
expliquées par les variations de bioaccessibilité, 1l convient d’étudier les corrélations in

vivo/in vitro (CIVIV) pour chaque contaminant.

1.1) Détermination des corrélations entre biodisponibilité relative et

bioaccessibilité relative

Dans la littérature, la corrélation entre les deux parametres est généralement effectuée par des
régressions linéaires. En effet, si au sein de la matrice sol, un contaminant doit étre
bioaccessible pour étre biodisponible alors une corrélation linéaire entre les deux notions doit
étre obtenue (Gron, 2005 ; Drexler et al., 2007). Cependant, au contraire de la majorité des
études développant des corrélations in vivo/in vitro, la démarche sera de comparer la
biodisponibilité relative (%) a la bioaccessibilité relative (%) et non pas la biodisponibilité
relative (%) a la bioaccessibilité absolue (%).

De plus, avant d’entreprendre les corrélations, la procédure procreg (procédure

régression) du logiciel SAS a été utilisée afin de vérifier que les données répondent
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significativement a un modele linéaire (p<0,05) et non pas a un modele quadratique
(p>0,05).

Suite a la vérification de la linéarité de chaque corrélation, un logiciel développé par the
Royal Society of Chemistry a été utilisé (Royal Society of Chemistry, 2002). Le logiciel
FREML (Functional Relationship Estimation by Maximum Likelihooh) permet de
prendre en compte a la fois la variabilité sur 1’axe des abscisses et sur I’axe des
ordonnées contrairement a un modele de régression simple utilisant la technique des
moindres carrés qui ne prend en compte que I’erreur sur I’axe des ordonnées (Royal Society
of Chemistry, 2002). En effet, dans le cadre des corrélations biodisponibilité-bioaccessibilité,
il y a une incertitude sur chaque axe. L’écart-type qui sera utilisé pour les valeurs de
bioaccessibilité in vitro correspondra a 1’écart-type obtenu a partir des cinq réplicats pour
chacun des sols. Pour les données de biodisponibilité relative, I’écart-type correspondra a la
moiti¢é de l’intervalle de confiance entre la valeur de biodisponibilité relative maximale
obtenue pour ’incertitude a 95% et la valeur de biodisponibilité relative calculée dans un
compartiment cible donné (Oomen et al., 2006 ; USEPA, 2007b).

La démarche statistique utilisée par le logiciel FREML permet d’estimer la pente (a) et
I’ordonnée a I’origine (b) de la meilleure droite d’ajustement et les écarts-types (ET)
associés a ces deux valeurs pour chacune des corrélations. Finalement, le coefficient de
détermination (rz) et I’écart type résiduel (ETR) de la meilleure droite d’ajustement sont

également déterminés.

1.2) Détermination de critéres d’acceptabilité

Suite a I’obtention de ces corrélations, se posent les questions suivantes : quels criteres
peuvent étre développés afin de démontrer que la bioaccessibilité relative est I’étape
limitante de la biodisponibilité relative?

La majorité des études de corrélation in vivo/in vitro, se base simplement sur la valeur
obtenue pour le coefficient de détermination. Cependant, certains modeles peuvent étre
considérés comme valides car corrélés aux données in vivo alors qu’ils fournissent, par
exemple, des valeurs de bioaccessibilité largement inférieures aux valeurs de biodisponibilité
relative (Schroder et al., 2004). Ainsi, il est important de définir si la corrélation entre les
données permet de valider le test UBM avant de conclure en sa possible utilisation pour
estimer la biodisponibilité relative. Pour cela, plusieurs criteres peuvent étre étudiés. Ils

peuvent se répartir en deux catégories :
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1.2.1) Criteres de qualité de la corrélation

Les premiers criteres a respecter seront des criteéres permettant de juger de la qualité de la

corrélation :
- Comme pour toute régression linéaire, le premier parametre important a évaluer sera
la valeur du coefficient de détermination r>. La valeur de ce coefficient dépendra du
nombre de sol utilisé. Il est donc important de tester sa significativité. Pour la
validation du test SBRC par les données in vivo (19 sols), Drexler et al. (2007)
estiment que le coefficient de détermination doit étre au minimum de 0,6. Par
conséquent, cette valeur peut étre retenue comme la valeur limite pour accepter la

corrélation entre bioaccessibilité relative et biodisponibilité relative.

- Pour avoir une corrélation robuste entre les deux parametres, il sera important que la
corrélation soit obtenue pour une gamme de valeurs la plus étendue possible, c’est-a-
dire une variation d’au moins de 70 a 80% de la gamme. De plus, ces valeurs doivent

étre correctement réparties sur la totalité de la droite de corrélation.

Ces criteres sont donc basés sur des données statistiques permettant de mettre en évidence la
qualité de la régression. Cependant, au-dela de la significativité du coefficient de corrélation
et de la qualité de la régression, il est important de définir les parametres du modele de

corrélation en se basant sur les relations entre bioaccessibilité et biodisponibilité.

1.2.2) Criteres du modele de corrélation

Pour chaque corrélation, la meilleure droite d’ajustement des données sera déterminée par le
biais du logiciel FREML. Elle se caractérisera par une valeur de pente spécifique (a) et une
valeur spécifique d’ordonnée a 1’origine (b). En étudiant le lien entre bioaccessibilité relative
et biodisponibilité relative, il est possible de fixer un ou plusieurs critere(s) qui permettront de

valider ou non le fait que la bioaccessibilité est un estimateur pertiment de la biodisponibilité :
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Fraction bioaccessible in vitroon

Y (bioaccessibilité relative) Fraction bioaccessible in vitroes

Pente corrélation =

X (biodisponibilité relative) - . . .
( P ) Fraction bioaccessible in vivoey * Fraction absorbée o

Fraction bioaccessible in vivog.r * Fraction absorbée .

Equation 6 : Equation détaillée de la pente de corrélation entre bioaccessibilité relative et biodisponibilité relative
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Dans le cadre de I’étude, le parametre caractéristique du modele qui permettra de juger la
relation entre les deux notions est la valeur de sa pente. Fixer un critere sur ce parametre est
difficile étant donné qu’il n’y a pas de consensus établi dans la littérature. Pour certains
auteurs, une corrélation 1:1 doit étre obtenue (Oomen et al., 2006) alors que d’autres auteurs
affirment que la valeur de la pente de corrélation n’a pas d’importance du moment que les
données in vitro sont significativement corrélées aux données in vivo (Ruby et al., 1999 ;
ISAE, 2006). Dans le cadre de I’étude, pour essayer de comprendre et d’établir un critére sur
ce paramétre, 1’équation de la pente de régression entre biodisponibilité relative et
bioaccessibilité relative est détaillée par 1’équation 6.

En se basant sur I’hypothése initiale des tests de bioaccessibilité et en prenant en
considération que les données sont obtenues pour un état a jeun (pas de phénomenes
d’interaction ou de compétition pour 1’absorption), le rapport des termes liés a 1’absorption
doit étre non significativement différent de 1. En effet, les tests in vitro sont basés sur
I’hypothése selon laquelle ’absorption d’un composé dissous a partir d’un sol n’est pas
différente de D’absorption du composé lorsqu’il est administré sous une forme
relativement soluble (ISO/DIS 17924-1, 2005 ; Oomen et al., 2006). Dans ce cas, 1’équation
6 se simplifie et il reste les deux termes de bioaccessibilité relative comme décrit ci-dessous

dans I’équation 7 :

Fraction bioaccessible in vitro o

Y (bioaccessibilité relative) Fraction bioaccessible in vitro s

Pente corrélation = = : . R
X (biodisponibilité relative) Fraction bioaccessible in vivo(sl

Fraction bioaccessible in vivoref

Equation 7 : Equation simplifiée de la pente de corrélation entre bioaccessibilité relative et
biodisponibilité relative

Ainsi, dans la mesure ou le test in vitro permet de mimer de maniere pertinente la réalité
physiologique, les termes de bioaccessibilité relative (in vitro et in vivo) devraient €tre
similaires et dans ce cas la pente de la corrélation sera égale a 1. Dans le cas contraire, s’il y a
une différence de comportement dans la mise en solution des contaminants de la matrice sol

entre les conditions in vitro et les conditions in vivo alors les termes de bioaccessibilité seront
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différents. Ainsi, en prenant en considération ces différentes situations, deux cas peuvent se

présenter :

- 1% cas : Pente différente de 1

Une pente de corrélation différente de 1 signifie qu’il y a un écart par rapport a la
réalité in vivo. La pente pourra étre significativement différente de 1 si les absorptions
sont différentes ou alors si les termes de bioaccessibilité relative (in vitro et in vivo)
sont différents. Dans ce dernier cas, cela signifie qu’il y a une différence dans les
processus de dissolution entre les conditions in vivo et in vitro et donc que le test UBM
ne mime pas correctement la réalité physiologique du tractus gastro-intestinal. Par
contre, dans cette configuration, I’hypothéese que la bioaccessibilité soit limitante n’est
pas fragilisée si la relation linéaire entre les deux parametres reste significative.
- 2°™ cas : Pente égale a 1

En s’affranchissant des phénomenes de compensation des erreurs d’estimation des
différents termes de 1’équation, une pente de corrélation non significativement
différente de 1 pourra étre obtenue si I’hypothése initiale sur 1’absorption est validée et
que les termes de bioaccessibilité ne sont pas significativement différents. Dans ce cas,
cette situation tend a valider I’hypothese initiale des travaux, a savoir que pour un
ETM donné son absorption est indépendante de la phase porteuse initiale. Par
conséquent, la bioaccessibilité sera une étape limitante dans I’effet de la matrice
sol sur la variation de la biodisponibilité si une corrélation linéaire significative
est obtenue entre les deux parametres. Si la pente de la corrélation est proche de

1 alors cela signifie que la méthode mise en ceuvre est probablement fidéle aux

mécanismes complexes in vivo.
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Figure 37 : Corrélation entre la bioaccessibilité gastrique relative (Bioacc
rel (%)) déterminée par le test in vitro UBM et la biodisponibilité relative
(BR (%)) déterminée a partir des données obtenues dans le rein (n=14).

La ligne en trait plein représente la meilleure droite d’ajustement des
données et les caractéristiques de cette droite sont regroupées au sein du
tableau : pente (a), ordonnée a I’origine (b), écart-type (ET) de la pente et
de P’ordonnée a P’origine et le coefficient de détermination r?, ** indique
que 1’ est hautement significatif (p < 0,01).
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Figure 37 : Corrélation entre la bioaccessibilité intestinale relative (Bioacc rel
(%)) déterminée par le test in vitro UBM et la biodisponibilité relative (BR
(%)) déterminée a partir des données obtenues dans le rein (n=14).

La ligne en trait plein représente la meilleure droite d’ajustement des données
et les caractéristiques de cette droite sont regroupées au sein du tableau : pente
(a), ordonnée a D’origine (b), écart-type (ET) de la pente et de ’ordonnée a
Porigine et le coefficient de détermination r’, ** indique que r* est hautement
significatif (p <0,01)
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II.)  Résultats

La procédure procreg de SAS confirme que le meilleur mod¢le d’ajustement de chacune des
corrélations entre données in vivo et données in vitro pour chaque contaminant est un modele
linéaire (p < 0,01). Les résultats présentés ci-dessous sont donc les résultats des régressions

linéaires obtenues pour les quatre contaminants métalliques par le logiciel FREML.

I1.1) Etude des corrélations in vivo/in vitro pour le plomb

Les corrélations entre les valeurs de bioaccessibilité relative et de biodisponibilité relative du

plomb sont effectuées uniquement pour les données obtenues a partir du rein (Cf. chapitre 3).

I1.1.1) Résultats pour la phase gastrique du test UBM

La corrélation obtenue entre la bioaccessibilité gastrique relative et la biodisponibilité relative
pour le plomb est présentée sur la figure 37. Premi¢rement, les résultats montrent qu’une
corrélation hautement significative est obtenue (r* > 0,93 ; p <0,01). L’écart-type résiduel de
la régression est de 2,7. La corrélation est obtenue sur une gamme de valeurs tres large (de
10% a 82%) et avec une tres bonne répartition des valeurs sur toute la gamme. La pente de la
corrélation n’est pas significativement différente de 1 (p > 0,05) et I’ordonnée a 1’origine n’est
pas significativement différente de O (p > 0,05). Ainsi, le modele obtenu répond a chacun des
criteres établis pour valider la corrélation entre bioaccessibilité relative et biodisponibilité

relative.
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Figure 38 : Corrélation entre la bioaccessibilité gastrique relative (Bioacc rel (%))
déterminée par le test in vitro UBM et la biodisponibilité relative (BR (%))
déterminée a partir des données du rein (n=10).

La ligne en trait plein représente la meilleure droite d’ajustement des données et
les caractéristiques de cette droite sont regroupées au sein du tableau : pente (a),
ordonnée a D’origine (b), écart-type (ET) de la pente et de ’ordonnée a I’origine et
le coefficient de détermination r?, ** indique que r* est hautement significatif (p <
0,01)
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Figure 39 : Corrélation entre la bioaccessibilité gastro-intestinale relative (Bioacc
rel (%)) déterminée par le test in vitro UBM et la biodisponibilité relative (BR
(%)) déterminée a partir des données du rein (n=10).

La ligne en trait plein représente la meilleure droite d’ajustement des données et
les caractéristiques de cette droite sont regroupées au sein du tableau : pente (a),
ordonnée a ’origine (b), écart-type (ET) de la pente et de ’ordonnée a I’origine et
le coefficient de détermination r”, ** indique que r” est hautement significatif (p <
0,01)
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I1.1.2) Résultats pour la phase gastro-intestinale du test UBM

La corrélation obtenue entre la bioaccessibilité intestinale relative et la biodisponibilité
relative pour le plomb est présentée sur la figure 38. Une corrélation hautement significative
est obtenue (> = 0,89 ; p <0,01). Cependant, la figure 38 montre qu’il y a une dispersion un
peu plus importante des données par rapport a la droite d’ajustement comparée a la corrélation
obtenue pour la phase gastrique. En effet, 1’écart-type résiduel est de 4,8 et donc quasiment
deux fois plus important que pour la phase gastrique. Par contre, la pente obtenue est
quasiment identique a celle obtenue au sein de la phase gastrique. Elle est égale a 1,09 + 0,04
et elle n’est pas significativement différente de 1 (p > 0,05). L’ordonnée a 1’origine de la
droite de corrélation est de 1,09 + 1,16. Cette valeur n’est pas significativement différente de
0 (p > 0,05). Ainsi, comme pour la phase gastrique, la corrélation obtenue répond a chacun
des criteres €tablis pour valider la corrélation entre bioaccessibilité relative et biodisponibilité

relative.

11.2) Etude des corrélations in vivo/in vitro pour le cadmium

Pour le cadmium, les corrélations sont simplement effectuées avec les données de
biodisponibilité relative obtenues pour le rein étant donné que celle-ci a été principalement

déterminée au sein de ce compartiment cible (Cf. chapitre 3).

I11.2.1) Résultats pour la phase gastrique du test UBM

La figure 39 montre pour le cadmium la corrélation obtenue entre la bioaccessibilité gastrique
relative et la biodisponibilité relative déterminée a partir des données obtenues pour le rein.
En dépit du fait que la biodisponibilité relative n’a été¢ déterminée que pour 10 sols, la valeur
du coefficient de détermination est de I’ordre de 0,97 et I’écart-type résiduel est de 3,4. De
plus, la corrélation est obtenue pour une large gamme de valeurs de biodisponibilité relative
(13% a 96%) et les valeurs obtenues pour les 10 sols recouvrent la majorité de la gamme de

valeur. La pente de corrélation obtenue est de 0,96 + 0,04, n’est pas significativement
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Figure 40 : Corrélation entre la bioaccessibilité gastro-intestinale relative (Bioacc
rel (%)) déterminée par le test in vitro UBM et la biodisponibilité relative (BR (%))
déterminée a partir des données obtenues dans I’urine (n=13).

La ligne en trait plein représente la meilleure droite d’ajustement des données et les
caractéristiques de cette droite sont regroupées au sein du tableau : pente (a),
ordonnée a ’origine (b), écart-type (ET) de la pente et de ’ordonnée a I’origine et le
coefficient de détermination r’, ** indique que r” est statistiquement significatif (p
<0,01)
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Figure 41 : Corrélation entre la bioaccessibilité gastrique relative (Bioacc rel (%))
déterminée par le test in vitro UBM et la biodisponibilité relative (BR (%))
déterminée a partir des données obtenues dans I’urine (n=13).

La ligne en trait plein représente la meilleure droite d’ajustement des données et
les caractéristiques de cette droite sont regroupées au sein du tableau : pente (a),
ordonnée a I’origine (b), écart-type (ET) de la pente et de I’ordonnée a I’origine et
le coefficient de détermination r, ** indique que r* est statistiquement significatif
(p <0,01)
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différente de 1 et montre que la bioaccessibilité gastrique relative du cadmium et similaire a
sa biodisponibilité relative dans les sols. De méme, la valeur de 1I’ordonnée a 1’origine est non

significativement différente de 0 (2,6% % 2,2) (p > 0,05).

11.2.2) Résultats pour la phase gastro-intestinale du test UBM

La figure 40 présente la corrélation obtenue pour la phase gastro-intestinale relative du test
UBM. Comme pour le plomb, la corrélation obtenue dans la phase gastro-intestinale est moins
satisfaisante que celle obtenue pour la phase gastrique (r* = 091 ; ETR = 9,5). En effet, la
figure 40 montre qu’il y une dispersion des points plus importante pour la phase gastro-
intestinale. Cependant, le méme modele de corrélation que celui de la phase gastrique est
obtenu. La valeur de la pente est de 0,94 + 0,04 et celle de I’ordonnée a I’origine est de 1,43
+ 2,08. La valeur de la pente de la corrélation n’est pas significativement différente de 1 et

celle de I’ordonnée a I’origine n’est pas significativement différente de 0 (p > 0,05).

11.3) Etude des corrélations in vivo/in vitro pour I’ arsenic

Pour [Darsenic, les corrélations sont simplement effectuées avec les données de
biodisponibilité relative obtenues pour 1’urine étant donné que celle-ci a pu étre déterminée

principalement (13 sols) au sein de ce compartiment cible (Cf. chapitre 3).

I1.3.1) Résultats pour la phase gastrique du test UBM

La figure 41 montre la corrélation obtenue pour I’arsenic entre la bioaccessibilité gastrique
relative et la biodisponibilité relative déterminée au sein de I'urine. Une corrélation hautement
significative est obtenue entre les données (r2 = 098; ETR = 5,2). Du fait que la
biodisponibilité relative et la bioaccessibilité relative de ’arsenic sont trés faibles pour
I’ensemble des sols miniers, il y a de nombreux points en partiec basse de la régression.
Cependant, la corrélation est obtenue pour des valeurs de biodisponibilité variant de 3% a
72% et ces valeurs sont réparties sur la majorité de la gamme mis a part entre 20% et 35%.
Ainsi, pour I’arsenic, la distribution des valeurs est moins satisfaisante par rapport a celle
obtenue pour le plomb et le cadmium. La valeur de la pente obtenue pour la meilleure droite
d’ajustement est de 1,0 + 0,03 et donc elle est non significativement différente de 1 (p >
0,05).
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Figure 42 : Corrélation entre la bioaccessibilité gastrique relative (Bioacc rel (%))
déterminée par le test in vitro UBM et la biodisponibilité relative (BR (%))
déterminée a partir des données obtenues dans I’urine (n=11).

La ligne en trait plein représente la meilleure droite d’ajustement des données et
les caractéristiques de cette droite sont regroupées au sein du tableau : pente (a),
ordonnée a ’origine (b), écart-type (ET) de la pente et de ’ordonnée a I’origine et
le coefficient de détermination r
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Figure 43 : Corrélation entre la bioaccessibilité gastro-intestinale relative (biocc
rel (%)) déterminée par le test in vitro UBM et la biodisponibilité relative (BR
(%)) déterminée a partir des données obtenues dans I’urine (n=11).

La ligne en trait plein représente la meilleure droite d’ajustement des données et
les caractéristiques de cette droite sont regroupées au sein de chaque tableau :
pente (a), ordonnée a D’origine (b), écart-type (ET) de la pente et de ’ordonnée a
Porigine et le coefficient de détermination r
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La valeur de I’ordonnée a I’origine (0,01% =+ 0,59%) est non significativement différente de 0
(p > 0,05). Les criteres de validation sont respectés et par conséquent la bioaccessibilité
relative déterminée par le test in vitro UBM est bien corrélée a la biodisponibilité relative de

I’arsenic dans les sols.

11.3.2) Résultats pour la phase gastro-intestinale du test UBM

La corrélation obtenue pour I’arsenic entre la bioaccessibilité gastro-intestinale relative et la
biodisponibilité relative déterminée au sein de 1’urine est présentée sur la figure 42. La qualité
de la régression est identique au sein des deux phases digestives du test in vitro UBM. En
effet, le coefficient de détermination est de 0,97 et I’écart-type résiduel de la régression est de
6. Ces observations sont cohérentes étant donné qu’au contraire des éléments cationiques, la
bioaccessibilité de 1’arsenic est identique pour I’ensemble des sols au sein des deux phases
digestives du test in vitro UBM. Par conséquent, le méme modele de corrélation que pour la
phase gastrique est obtenu. La valeur de la pente est de 1,01 £ 0,03 (non significativement
différent de 1) et ’ordonnée a I’origine est de 0,04% = 0,5% (non significativement différente

de 0).

11.4) Etude des corrélations pour ’antimoine

Pour I’antimoine, les résultats de biodisponibilité relative pour la majorité¢ des sols n’ont
quasiment €té obtenus que pour I’urine (Cf chapitre 3). Par conséquent, les données de
bioaccessibilité de chacune des phases digestives du test in vitro UBM seront uniquement
corrélées aux données in vivo obtenues par 1’urine.

Les figures 43 et 44 présentent les corrélations entre la biodisponibilité relative in vivo et la
bioaccessibilité in vitro déterminée dans chacune des phases digestives du test UBM. En
raison des tres faibles biodisponibilités et bioaccessibilités de I’antimoine pour I’ensemble des
sols, les corrélations linéaires ne sont pas appropriées pour valider le test in vitro UBM aux
données in vivo de biodisponibilité. Cependant, les résultats obtenus par les deux modeles, in
vivo et in vitro, sont cohérents et montrent que I’antimoine est peu bioaccessible et peu

biodisponible suite a I’ingestion de sol.
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Tableau 37 : Comparaison des critéres d’acceptabilité établis au sein de I’étude par rapport aux valeurs obtenues par les principales études de corrélation in vivo/in

vitro
. R . o ereg s P ¢
Test Métal/nombre | Modéele ez Bioaccessibilité Gamme de P .. er.lte . F)l;dopl}ee s
. .. Forme de référence re 2 r (in vitro/in vivo) a Porigine Référence
in vitro de sols in vivo utilisée BR* (%) (%)
. Rodriguez et Basta,
PBET As/15 Porc Arséniate de sodium Gastr.1 que (absolue) 2,7-42.8 051 0,58 +1.93 1999 ; Basta et al,.
Intestinale (absolue) 0,75 0,39 +0,07
(2007)
. Rodriguez et Basta,
IVG As/15 Porc Arséniate de sodium Gastrique (absolue) 2,7-42.8 0,83 0.8 -2,02 1999 ; Basta et al,.
Intestinale (absolue) 0,82 0,76 -1,36 (2007)
Gastrique (absolue) 0,87 0.65 -1,44
VG Pb/18 Porc Acétate de plomb Intestinale (absolue) 1-105 0,64 0’01 +0,52 Schroder et al., 2004
Gastrique (absolue) 0,74 06 +25,3
IVG Cd/10 Porc Chlorure de cadmium Intestinale (absolue) 10-116 0,30 0 ’21 +25,8 Schroder et al., 2003
SBRC As/T Porc Arséniate de sodium Gastrique (absolue) 2-60 0.4 0,44 5,7 Medlin, 1995
SBRC As/20 Porc Arséniate de sodium Gastrique (absolue) 1-63 0,18 0,36 0,2 USEPA, 2005
SBRC Pb/15 Porc Acétate de plomb Gastrique (absolue) 2-83 0,85 0,87 6.8 Medlin, 1995
Casteel et al., 2006 ;
SBRC Pb/19 Porc Acétate de plomb Gastrique (absolue) 1-105 0,93 0,88 -0,28 Drexler et al., 2007
) Gastrique (relative) 0,68 1,07
RIVM Pb/10 Porc Acétate de plomb Intestinale (relative) 1-105 0.66 116 0 Oomen et al., 2006
(. . Gastrique (relative) 0,90 1,2
RIVM As/10 Porc Arséniate de sodium Intestinale (relative) 2,7-42,8 0.79 1,04 0 Oomen et al., 2006

BR : Biodisponibilité Relative
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III.) Discussion

L’objectif de 1’étude était de démontrer ici que la bioaccessibilité est bien le facteur limitant
dans le processus de biodisponibilité orale. Dans 1’é¢tude, par étape limitante, nous attendons
le fait que les variations de bioaccessibilité expliquent majoritairement 1’effet du sol sur la
réduction de la biodisponibilité. Nous avons procédé¢, pour ce faire, a 1’étude des corrélations
entre bioaccessibilité relative et biodisponibilité relative. Celles-ci permettent, a absorption
considérée équivalente, d’étudier I’impact d’une variation de bioaccessibilité sur le processus

de biodisponibilité orale.

II1.1) Comparaison des parametres de validation des tests in vitro publiés

Afin de comparer les données obtenues a celles de la littérature, le tableau 37 regroupe les
principales études de corrélation entre les différents tests in vitro et les données de
biodisponibilité relative obtenues par le modele porcelet. Ces études peuvent étre comparées
entre-elles et a nos résultats étant donné que les mémes formes de référence ont été utilisées.

Les données présentées dans le tableau 37 montrent que la premiere différence par rapport a
notre étude est que la majorité des corrélations ont été entreprise entre la bioaccessibilité
absolue et la biodisponibilité¢ relative. Pour la phase gastrique, 1’utilisation de la
bioaccessibilité absolue n’aura pas d’incidence sur la corrélation étant donné que les résultats
de bioaccessibilit¢ ont montré qu’il n’y a pas de différence entre les valeurs de
bioaccessibilité absolue et relative pour les quatre contaminants étudiés. Ceci peut expliquer
I’utilisation de la bioaccessibilité absolue par certaines études utilisant un test in vitro
présentant seulement la phase gastrique (Drexler et al., 2007 ; USEPA, 2007b). Cependant,
I’utilisation des valeurs de bioaccessibilité absolue aura un impact sur la corrélation,
notamment pour les ¢éléments cationiques, pour le compartiment intestinal. C’est
effectivement le cas pour 1’étude de Schroder et al. (2004) qui détermine une corrélation pour
le plomb au sein la phase gastrique avec une pente de 0,65 alors que pour la phase intestinale
la pente de la corrélation est de 0,01. Ces différences s’expliquent par les phénoménes de
précipitation et de complexation qui se déroulent entre les deux phases digestives pour les
éléments cationiques (Marshner et al., 2006 ; Oomen et al., 2006 ; Juhasz et al., 2009). Les

mémes observations peuvent étre réalisées pour le cadmium au sein de 1’é¢tude de Schroder et
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al. (2003). Cette premiere différence peut rendre difficile la comparaison des données du fait

que les parametres corrélés sont différents.

Ensuite, la majorité de ces études confirme la validation des tests in vitro en se basant sur la
valeur du coefficient de détermination. Dans le cadre de 1’étude, les corrélations obtenues
pour le plomb, le cadmium et I’arsenic sont hautement significatives (r* > 0,9). De méme, le
tableau 37 montre que la majorit¢ des études posséde, au moins pour 1’une des phases
digestives (gastrique ou intestinale), une valeur de coefficient de détermination significative.
I1 est important de souligner que le test SBRC présente un coefficient de détermination tres
faible pour I’arsenic et ce pour deux études distinctes (0,4 et 0,18) (Medlin, 1997 ; USEPA,
2005). Par conséquent, le test SBRC ne semble pas é€tre pertinent pour mesurer la
bioaccessibilité de 1’arsenic dans les sols. A I’inverse, sur la seule base de ces valeurs de
coefficients de détermination de nombreux auteurs concluent en la validation des tests in
vitro. Cependant, au-dela de la valeur du coefficient de détermination, trés peu d’études
s’appuient sur d’autres critéres pour valider la corrélation. Par exemple, pour I’ensemble des
études de 1’arsenic, la corrélation est obtenue pour une faible gamme de valeurs (inférieure a
70 points entre la valeur de biodisponibilité la plus faible et la valeur la plus forte). Rodriguez
et Basta (1999) et Basta et al. (2007) valident le test IVG pour la mesure de la biodisponibilité
de I’arsenic mais pour des valeurs variant de 2,7% a 42,8%. Oomen et al. (2006) utilisent les
données de biodisponibilité obtenues par Rodriguez et Basta (1999) et montrent que le test
RIVM permet I’estimation de la biodisponibilité relative de I’arsenic mais pour la méme

gamme de valeurs.

Finalement, un dernier parametre majeur qui pourrait €tre étudié pour conclure sur la
validation d’un test in vitro est la valeur de la pente de corrélation. Cependant, en ce qui
concerne ce parametre, il est difficile de comparer les études étant donné que pour la majorité
d’entre elles la significativité de la pente n’est pas étudi€e. En effet, il n’y a pas de consensus
sur la valeur que doit prendre la pente de corrélation. Pour certains auteurs, une valeur de
pente de corrélation de 1 doit étre obtenue (Oomen et al., 2006) alors que d’autres auteurs
affirment que la valeur de la pente de corrélation n’a pas d’importance du moment que les
données in vitro sont significativement corrélées aux données in vivo (Ruby et al., 1999 ;
ISAE, 2006). Ainsi, le tableau 37 met en évidence qu’en fonction des tests utilisés des pentes
de corrélation différentes sont obtenues. Par exemple, 1’étude de Rodriguez et Basta (1999)
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met en évidence que les tests PBET et IVG sont significativement corrélés pour la phase
intestinale mais la pente est divisée par deux dans le cas du modele PBET (0,76 et 0,39). Les
mémes observations peuvent étre faites pour les résultats obtenus pour les études de Schroder
et al. (2004) et Drexler et al., (2007) qui utilisent les mémes sols mais des tests in vitro
différents. En effet, pour la phase gastrique, dans le cadre de I’étude de Schroder et al. (2004)
une pente de 0,65 est obtenue alors que pour I’étude de Drexler et al. (2007), utilisant le test
SBRC, la valeur de la pente est de 0,88. Ainsi, les résultats des études de corrélation
regroupés au sein du tableau 37 montrent qu’en se basant seulement sur la linéarité et la
significativité de la corrélation, deux méthodes peuvent étre significativement corrélées aux
données de biodisponibilité in vivo mais donner des valeurs de bioaccessibilité
significativement différentes. Par conséquent, au-dela de la significativité du coefficient de
détermination, en relatif, il est important d’étudier et de fixer une valeur pour la pente de
corrélation. Ces observations soulignent I’importance de développer une approche

multicritére pour conclure en la validation d’un test in vitro de bioaccessibilité.

111.2) Une approche multicritere pour valider le test UBM

Dans le cadre de 1’¢tude, pour valider les corrélations obtenues et mettre en évidence que le
test UBM permet une estimation pertinente de la biodisponibilité une procédure a été
développée et des criteres ont été établis.

Ainsi, une premiere série de parametres a permis d’estimer la qualité statistique de la
corrélation obtenue entre les valeurs de bioaccessibilité relative et de biodisponibilité relative.

Pour obtenir une corrélation satisfaisante, il fallait que :
- le coefficient de détermination de la corrélation soit supérieur a 0,6 et significatif ;
- la corrélation devait étre obtenue pour une gamme de valeurs importantes avec des
valeurs réparties tout le long de la gamme. Ainsi, pour avoir une corrélation robuste, il

peut étre fixé une variation d’au moins 70 points entre la valeur de biodisponibilité la

plus faible et la valeur de biodisponibilité la plus forte.
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Ensuite, basée sur la compréhension de la relation entre les deux notions et plus précisément
sur la cohérence des parametres du modele de corrélation obtenu vis-a-vis du postulat initial

des tests in vitro, un parametre sur la pente de corrélation a pu étre fixé :

- comme détaillé précédemment pour affirmer que la bioaccessibilité est 1’étape
limitante de la biodisponibilit¢ une corrélation linéaire significative devait étre
obtenue. De plus, la valeur de la pente du modele de prédiction devait &tre non
significativement différente de 1. Dans ce cas, il peut étre admis que le postulat des
tests in vitro est vérifié et que 1’absorption dun contaminant bioaccessible est
indépendante de la forme sous laquelle il se présente (forme soluble ou sol). De plus,
une valeur de pente proche de 1 permet de valider le fait que le test in vitro simule
correctement la physiologie du tractus gastro-intestinal. Cependant, si la pente était
significativement différente de 1 mais qu’une corrélation linéaire significative était
tout de méme obtenue alors, la différence de biodisponibilité peut €tre en partie
expliquée par la différence de bioaccessibilité. Dans ce cas, il y a un biais plus ou
moins important dans I’estimation de la biodisponibilité en fonction de la valeur de la

pente.

En considérant ces différents critéres, les données obtenues au cours de cette 1’étude indiquent

pour les différents éléments traces métalliques :

- Pour le plomb :

Les résultats de corrélation obtenus entre la bioaccessibilité relative et la biodisponibilité
relative respectent chacun des criteres pour les deux phases digestives simulées au sein du test
UBM. Par conséquent, les valeurs de bioaccessibilité gastrique et gastro-intestinale obtenues
par le test in vitro UBM permettent d’estimer la biodisponibilité relative du plomb dans les
sols. Cependant, les résultats ont montré une dispersion des valeurs de bioaccessibilité relative
plus importante dans le cas de la phase intestinale. Cette variation peut €tre expliquée, comme
nous avons pu le détailler au sein du chapitre 4, par le fait que pour certains sols, les écarts
entre bioaccessibilité absolue et intestinale ne sont pas corrigés méme en relatif. Ainsi, le
modele intestinal peut étre fragilisé pour 1’estimation de la bioaccessibilité¢ de certains sols.
Cette observation est en accord avec la majorité des études de la littérature qui montre que la
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phase gastrique des tests in vitro est généralement mieux corrélée aux données de
biodisponibilité que la phase intestinale (Ruby et al., 1996 ; Rodriguez et Basta, 1999 ;
Schroder et al., 2004).

Pour le plomb, d’autres historiques de contamination auraient pu étre utilisés pour estimer la
biodisponibilité relative comme, par exemple, des sites contaminés par les traitements de
batterie, des sites contaminés par les peintures au plomb ou encore par le trafic routier. Dans
ce dernier cas, des formes particulieres telles que le tétraéthyle de plomb pourraient étre
observée. En raison, des caractéristiques spécifiques de ce composé (groupements éthyles)
I’absorption par les parois de I’épithélium intestinal pourraient étre différente des formes de
plomb inorganiques (Venkateswara Rao et al., 2003 ; ATSDR, 2007b). De ce fait,
I’absorption du tétraéthyle de plomb pourrait étre supérieure a la forme de référence (acétate
de plomb) et des valeurs de biodisponibilité relative supérieures a 100% pourraient €tre
obtenues. Par conséquent, les résultats de 1’étude ne peuvent s’appliquer qu’a des sols dans
lesquels les formes majoritaires de plomb correspondent a celles présentes dans les 16 sols

étudiés.

- Pour le cadmium :

Pour le cadmium comme pour le plomb, les résultats obtenus montrent que pour chaque phase
digestive du test UBM, les corrélations établies peuvent €tre validées sur la base des criteres
développés. Les résultats mettent également en évidence une dispersion plus importante des
valeurs de bioaccessibilité relative du cadmium pour certains sols. La raison est liée aux
réactions de précipitation entre la phase gastrique et intestinale et le fait que les écarts entre
les valeurs de bioaccessibilité entre les deux phases ne sont pas corrigés, pour certains sols,
méme en relatif. Cependant, le test UBM permet une estimation pertinente de la
biodisponibilité relative du cadmium dans les sols. Ainsi, les différences de biodisponibilité
du cadmium entre un sol et la forme soluble (chlorure de cadmium) peuvent s’expliquer par

les différences de bioaccessibilité du cadmium au sein de ces matrices.

- Pour [’arsenic :

Pour I’arsenic, les corrélations obtenues sont hautement significatives et respectent les criteres
de validation. Par conséquent, le test in vitro UBM peut étre utilis€ pour estimer la
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biodisponibilit¢ de I’arsenic dans les sols via la détermination de la bioaccessibilité. Les
études de corrélation détaillées dans la littérature pour I’arsenic et regroupées dans le Tableau
37 sont majoritairement obtenues sur une faible gamme de valeurs (généralement une
variation inférieure a 60%). Cette difficulté & obtenir une large gamme de valeurs pour la
biodisponibilité relative peut s’expliquer par le fait que la biodisponibilité de 1’arsenic est
généralement moins variable que celle du plomb ou du cadmium (Ruby et al., 1999 ; Yang et
al., 2002). Pour les sols utilisés dans le cadre de 1’étude, une gamme de valeurs de
biodisponibilité relative variant de 4% a 72% a pu étre obtenue. Cependant, les valeurs ne
sont pas correctement réparties. Il serait intéressant de compléter les données par des sols
présentant des valeurs de biodisponibilité relative comprises entre 20 et 30% afin d’avoir une
corrélation robuste sur toute la gamme. Pour cela, d’autres types de contamination pourraient
étre utilisés comme, par exemple, des sols agricoles contaminés aux pesticides contenant de
I’arsenic ou encore des sols a proximité de structures en bois traités a 1’arséniate de cuivre

chromaté (ACC) (Pouschat er al., 2006 ; Juhasz et al., 2007b).

- Pour [’antimoine :

Finalement, pour I’antimoine, les données obtenues au cours de 1’étude sont les premicres
présentant des valeurs de biodisponibilité et de bioaccessibilit€. En raison de la faible
variation des valeurs pour 1’ensemble des sols, les corrélations linéaires ne répondent pas aux
criteres établis. Cependant, I’ensemble des données de bioaccessibilité et de biodisponibilité
montre que les valeurs sont inférieures a 18% pour les 15 sols étudiés. Dans les 12 autres sols
(restant des 27 sols initialement prélevés) la bioaccessibilité a également été estimée et ne
dépasse pas 18%. Ainsi, au contraire des trois autres contaminants, les valeurs de
bioaccessibilité et de biodisponibilit¢ de 1’antimoine sont trés peu variables en dépit des
différents historiques de contamination et des caractéristiques des sols contrastées. 1l sera
important de définir la bioaccessibilité de I’antimoine au sein de sols présentant différents
historiques de contamination afin de confirmer ou non la faible bioaccessibilité de 1I’antimoine

dans les sols.
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Basé sur les criteres établis pour valider le test UBM, pour I’ensemble des tests in vitro
présenté au sein du tableau 37, il semble qu’il n’y a actuellement que deux tests, SBRC et
RIVM, qui sont utilisables pour estimer la biodisponibilité des ETM dans les sols (Medlin et
al., 1997 ; Oomen et al., 2006 ; Drexler et al., 2007). Cependant, ces tests ne sont validés que
pour le plomb. Il est important de rappeler que le test UBM est basé en grande partie sur les
caractéristiques du test RIVM (Oomen et al., 2006). Ainsi, la comparaison de ces études
montre que pour des sols différents les résultats des corrélations obtenus pour le plomb par
ces deux tests (UBM et RIVM) sont cohérents et confirment que la bioaccessibilité permet
d’expliquer I’effet du sol sur la variation de la biodisponibilité du plomb.

Le test RIVM pourrait étre validé pour I’arsenic en utilisant une gamme de valeurs de
biodisponibilité plus large (Oomen et al., 2006). Par contre, les résultats du test SBRC pour
I’arsenic montrent qu’au-dela de la faible variation de la gamme de valeur, le coefficient de
détermination est faible et la valeur de la pente obtenue est largement inférieure a 1 (0,44 et
0,36). Donc le test SBRC ne permet pas I’estimation pertinente de la biodisponibilité relative
de P’arsenic dans les sols (Medlin, 1997 ; USEPA, 2005). Les auteurs expliquent ce résultat
par le fait que le test SBRC a été développé initialement pour I’estimation de la
bioaccessibilité du plomb et que par conséquent les parametres du test ne sont pas adaptés a
I’estimation de la bioaccessibilité de 1’arsenic (USEPA, 2005). Au-dela du fait que le test
SBRC ne simule que la phase gastrique, la grande différence par rapport aux tests UBM et
RIVM est la simplicité de la solution d’extraction (0,4 M de glycine a pH 1,5) et notamment
I’absence de réactifs comme les sels (chlorures et phosphates) et les enzymes (pepsine,
mucine). Par conséquent, au contraire du plomb, il semblerait que pour [’arsenic la
composition de la solution d’extraction est importante pour 1’estimation de la bioaccessibilité.
En effet, comme 1’étude a pu le montrer, la bioaccessibilité du plomb est vraiment dépendante
du pH est donc une solution simplifiée a un pH acide permet d’estimer de manicre
satisfaisante la bioaccessibilit¢ de ce contaminant alors que pour 1’arsenic des conditions
supplémentaires (potentiel redox des solutions, présence de sels, force ionique) semblent étre
nécessaires pour une estimation correcte de sa bioaccessibilité dans les sols. Pour confirmer
cette hypothese, il pourrait étre envisagé d’appliquer le test SBRC en utilisant une solution
gastrique préparée selon le protocole UBM puis vérifier si la bioaccessibilité obtenue par le

test SBRC est correctement corrélée a la biodisponibilité.
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Pour résumer, ces résultats montrent que la méthodologie utilisée au cours de 1’étude permet
de valider le fait que les variations de biodisponibilité du plomb, du cadmium et de I’arsenic
dans les différents sols peuvent étre estimées par la bioaccessibilité obtenue via le test UBM.
De plus, pour ces trois contaminants, une pente de corrélation non significativement différente
de 1 est obtenue ce qui conforte le fait que le test in vitro UBM permet de simuler de manicre
pertinente les conditions physiologiques du tractus gastro-intestinal. En s’appuyant sur les
données de la littérature présentées au sein du tableau 37, il semble que le test UBM est le
seul test de bioaccessibilité actuellement validé pour plusieurs éléments traces métalliques a la
fois pour la phase gastrique et la phase intestinale du test de bioaccessibilité. Toutefois, des
investigations supplémentaires devraient €étre menées pour vérifier et affiner les résultats
obtenus dans cette étude. Ainsi, plusieurs autres sols issus de sites correspondant a différents

types de sources de contamination devraient étre considérés.

II1.3) Bioaccessibilité gastrique ou intestinale ?

Les données de la littérature montrent généralement que les corrélations obtenues pour la
phase gastrique et la phase intestinale d’'un méme test in vitro sont différentes. En effet, les
études de Schroder et al. (2003, 2004) sur le cadmium et le plomb, montrent que les modeles
obtenus pour la phase intestinale sous-estiment largement la biodisponibilité relative comparé
a la phase gastrique (Tableau 37). Ces différences dans les corrélations entre les deux phases
digestives peuvent s’expliquer par le fait que dans ces études la valeur de bioaccessibilité qui
est utilisée est la valeur de bioaccessibilité absolue. En effet, comme nous 1’avons montré au
sein du chapitre 4, en absolue les valeurs de bioaccessibilité pour les éléments cationiques
sont nettement inférieures pour la phase intestinale en raison des réactions de précipitation et
de complexation (Ruby et al., 1999 ; Gron et al., 2003). Ainsi, en utilisant, les valeurs de
bioaccessibilité relative au sein de 1’étude, les mémes modeles de corrélation sont obtenus
pour les deux phases digestives pour 1’ensemble des contaminants étudiés. Ces données sont
confirmées par I’étude du RIVM qui utilise également la bioaccessibilité relative (Oomen et
al., 2006).

En utilisant la bioaccessibilité relative, les phases gastrique et gastro-intestinale du test UBM
peuvent étre utilisées étant donné que les modeles de prédiction sont quasiment identiques.
Cependant, pour le plomb ou le cadmium, comme nous 1’avons décrit précédemment, méme

en relatif, I’évaluation de la bioaccessibilité intestinale peut étre fragilisée pour certains sols.
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Par conséquent, il sera important pour les évaluateurs de risques, dans le but d’affiner les
doses d’exposition, de définir comment intégrer, en relatif ou en absolu, la notion de
bioaccessibilité. Ensuite, une autre question se pose concernant 1’intérét a compliquer le
modele in vitro si la bioaccessibilité relative gastrique est suffisamment pertinente et plus
robuste que la phase intestinale pour estimer la biodisponibilit¢ des ETM. L’intérét
d’introduire la notion de bioaccessibilité au sein de 1’évaluation de risques est d’obtenir une
valeur d’exposition plus pertinente mais toujours conservatoire afin de ne pas sous-estimer le
risque. Dans cette optique, la phase gastrique pourrait étre utilisée pour I’ensemble des
contaminants, en relatif ou en absolu, puisque les valeurs de bioaccessibilité les plus

importantes sont obtenues au sein de cette phase digestive.

IV.) Conclusion

L’étude des corrélations entre la bioaccessibilité et la biodisponibilité confirme I’importance
de définir des criteres pour valider la corrélation. Basés sur ces différents criteres, les résultats
de I’étude permettent de valider le postulat de base des tests in vitro qui est que la
bioaccessibilité est 1’étape limitante modulant la variation de la biodisponibilit¢ dans ETM
dans les sols. De plus, les résultats confortent le fait qu’il y a une équivalence (corrélation 1:1)
entre les parametres du test in vitro UBM et les parametres physiologiques in vivo. Le test
UBM est actuellement le seul test in vitro, a notre connaissance, corrélé et validé par des
données in vivo pour le plomb, le cadmium et ’arsenic dans les sols. Pour I’antimoine, les
valeurs de biodisponibilité comme de bioaccessibilité sont tres faibles (<20%) et, de ce fait, le

test UBM n’a pas pu étre validé d’un point de vue méthodologique.
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Conclusion générale et perspectives

L’exposition systémique des éléments métalliques est gouvernée par la notion de
biodisponibilité. Cette derniere est fonction des interactions physiques, chimiques et
biologiques qui déterminent 1’absorption des contaminants du sol dans la circulation sanguine.
Dans le contexte actuel, de 1’évaluation des risques sanitaires en France, ce paramétre n’est
pas pris en considération. En effet, le risque est calculé a partir des concentrations totales et
sans prise en compte du mode d’administration pour la voie considérée. Cependant, la
connaissance de la concentration totale d’un polluant dans un sol donné ne présente souvent
qu'un intérét limité pour comprendre et prédire qualitativement et quantitativement les
transferts et les risques pour les cibles exposées. Ainsi, dans la majorité des cas, il y a une
surestimation de 1’exposition et potentiellement du risque. Ces derni¢res années, de
nombreuses entités environnementales, nationales et internationales, ont démontré
I’importance de la prise en compte de la notion de biodisponibilité pour développer une
procédure d’évaluation des risques plus pertinente. Les approches pour quantifier cette
fraction biodisponible nécessitent des études in vivo et présentent donc a ce jour des
limitations importantes (longues, coliteuses, probleme éthique) pour une utilisation en routine.
Par conséquent, nos travaux ont eu pour objet de démontrer la pertinence d’utiliser le test in
vitro UBM pour affiner la connaissance de 1’exposition. Plus précisément, 1’étude avait pour
objectif de confirmer que 1’étape de solubilisation, ¢’est-a-dire la bioaccessibilité, est 1’étape
limitante de ’effet du sol dans le processus de biodisponibilité¢ orale et que les mesures de

bioaccessibilité sont corrélées et validées aux mesures de biodisponibilité.

Dans ’optique de 1’étude des corrélations entre biodisponibilité et bioaccessibilité, 1’intérét
était d’avoir une large gamme de valeurs pour chacun des ETM. La démarche développée
pour atteindre cet objectif a ¢ét¢ d’échantillonner 27 sols présentant des sources de
contamination différentes. La premiere partie de ce travail a été de mesurer les
caractéristiques physico-chimiques de chaque sol (Chapitre 2). Les résultats de cette
caractérisation montrent qu’il y a des différences significatives des caractéristiques physico-
chimiques des sols et des distributions des ETM sur les différentes phases porteuses des sols.
En effet, les résultats des extractions séquentielles, montrent que le plomb, le cadmium et

I’arsenic se distribuent différemment sur les différentes phases porteuses en fonction de
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I’historique de contamination. Ainsi, les sols contaminés par les dépots atmosphériques de la
fonderie présentent des formes de plomb, de cadmium et d’arsenic plus mobiles et extractibles
que les sols échantillonnés sur les sites miniers. Pour 1’antimoine, les résultats montrent que
ce contaminant est présent pour 1’ensemble des sols dans des phases trés peu extractibles
(oxy-hydroxydes de fer, sulfures, fraction résiduelle) indépendamment de 1’historique de
contamination. En se basant sur la caractérisation des échantillons, 15 sols et un matériau de
référence (SMR 2710) ont été sélectionnés pour déterminer, dans un premier temps, la
biodisponibilité relative via le modele porcelet puis la bioaccessibilité via le test in vitro

Unified Barge Method.

Ainsi, les résultats obtenus, dans les chapitres 3 et 4, pour les 15 sols sélectionnés montrent
que les valeurs de biodisponibilité et de bioaccessibilité sont trés variables d’un sol a ’autre
sauf pour I’antimoine. Les variations des valeurs de biodisponibilité et de bioaccessibilité
pour le plomb, le cadmium et I’arsenic, confirment qu’il est difficile de raisonner et
d’extrapoler les résultats d’un contaminant a un autre ou encore d’un site a un autre présentant
des sources de contamination identiques. Par conséquent, il est impossible qu’une simple
hypothese par défaut de biodisponibilité (Par exemple, ’'USEPA par le modele IEUBK donne
une valeur par défaut de biodisponibilité relative pour le plomb de 60%) puisse évaluer de
facon appropriée les risques associés a une exposition a un contaminant donné pour
I’ensemble des sites contaminés. Ainsi, la mesure de ces parametres doit &tre réalisée
spécifiquement a chaque site contaminé et pour un nombre de sol relativement important
représentant les différentes caractéristiques du site contaminé. Dans cette optique, le test
UBM présente les avantages d’étre un outil in vitro simple, rapide et peu coliteux permettant
I’estimation de la biodisponibilité relative des contaminants métalliques dans les sols.
Cependant, comme nous avons pu le détailler au sein du premier chapitre, avant d’en faire une

utilisation de routine, il était important de valider ce test.

La derniere partie de 1’étude a ainsi montré que la bioaccessibilité est 1’étape limitante de la
biodisponibilité et que le test de mesure de bioaccessibilité unifié UBM est pertinent d’un
point de vue de la réalité physiologique pour évaluer la biodisponibilité d’un polluant dans un
sol contaminé. En effet, basés sur les différents critéres établis au cours de 1’étude, les
résultats de corrélation montrent que le test in vitro UBM est validé a la fois pour le plomb, le
cadmium et I’arsenic. C’est actuellement le seul test de bioaccessibilité validé par des données
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in vivo permettant I’estimation de la biodisponibilit¢ de plusieurs contaminants. Pour
I’antimoine, en raison des faibles valeurs de biodisponibilité et de bioaccessibilité pour la
totalité des sols, le test UBM n’a pas pu étre validé par rapport a la méthodologie utilisée et
aux critéres établis au sein de 1’étude. Ainsi, ces résultats démontrent que les différences de
biodisponibilité entre un contaminant présent dans la matrice sol et un contaminant présent
sous une forme soluble peuvent étre estimées par les différences de bioaccessibilité de

I’élément au sein de ces matrices.

Finalement, I’étude a également permis de confirmer que les valeurs de bioaccessibilité et
donc de biodisponibilité des éléments traces métalliques dans les sols sont dépendantes de
nombreux facteurs. Les résultats de biodisponibilité relative et de bioaccessibilité des ETM
ont montré que ces parametres ne varient pas simplement entre les différentes sources de
contamination (minier et fonderie) mais varient également pour des sols prélevés sur le méme
site contaminé. Au-dela de I’historique de contamination, de nombreux autres facteurs,
spécifiques a chaque site contaminé, peuvent influencer les valeurs de bioaccessibilité et de
biodisponibilité des contaminants métalliques. Différents parametres physico-chimiques ont
été corrélés a la bioaccessibilité des ETM : pH, la teneur en argile, la teneur en carbonates, la
teneur en matiere organique, la capacité d’échange cationique ou encore la concentration de
certains éléments adsorbants comme le fer ou le phosphore. L’étude a montré que la
bioaccessibilité et donc la biodisponibilité des ETM dépend plus de la répartition de ’'ETM
dans les phases porteuses que de la « composition » physico-chimique du sol. En effet, les
résultats ont montré que cette distribution sur les phases porteuses est un parametre plus
robuste que les caractéristiques physico-chimiques des sols pour expliquer et potentiellement
prédire la variation de la bioaccessibilit¢ des ETM dans les sols. L’adsorption des
contaminants métalliques sur des phases insolubles du sol peut €tre un phénomene irréversible
est donc un processus important qui pourra diminuer leur biodisponibilité et leur
bioaccessibilité. Ainsi, la faible variation des valeurs obtenues pour 1’antimoine au sein des
sols étudiés a pu étre expliquée par le fait que 1’antimoine est majoritairement sorbé pour
I’ensemble des sols aux oxy-hydroxydes de fer et aux sulfures qui sont des phases peu

bioaccessibles.
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En définitive, les investigations menées dans le cadre de cette recherche doctorale ont permis
de mieux cerner la notion de biodisponibilité des contaminants métalliques dans les sols ainsi
que ses déterminants ; de mieux comprendre comment les différents parametres physico-
chimiques d’une part interagissent avec la fraction bioaccessible des contaminants dans la
matrice sol et d’autre part comment cette fraction bioaccessible module la biodisponibilité.
Finalement, 1’¢tude indique la possible utilisation du test UBM pour estimer la

biodisponibilité des ETM dans les sols.

Les perspectives issues de ces travaux sont nombreuses :

La méthodologie développée pour valider le test UBM a montré ses limites pour des
contaminants faiblement biodisponibles comme 1’antimoine. L’antimoine, toujours observé au
sein des mémes phases porteuses (oxy-hydroxydes de fer, sulfures, fraction résiduelle),
possede un comportement spécifique dans les sols qui rend le contaminant peu bioaccessible
et peu biodisponible. La faible gamme de valeurs obtenue a empéché la validation du test
UBM. Dans I’optique, de pouvoir certifier ces faibles valeurs et de pouvoir fixer une valeur de
bioaccessibilité standard pour cet élément, il serait important de vérifier que pour d’autres
historiques de contamination I’antimoine est également sorbé sur ces phases porteuses. Dans
le cas ou, d’autres formes d’antimoine sont observées, il sera important d’évaluer la solubilité
de ces dernieres. Finalement, si ces faibles valeurs sont confirmées, se pose la question de
I’intérét de mesurer la biodisponibilité d’un contaminant qui présente un risque limité suite a

I’ingestion de sol ?

L’étude a porté sur quatre éléments traces métalliques, cependant il serait intéressant de
vérifier la pertinence du test in vitro pour d’autres ¢léments métalliques comme le nickel ou
encore le chrome qui sont des ¢léments d’intéréts pour 1’évaluation des risques et pour
lesquels des données de bioaccessibilité obtenus par le test UBM ont été développées. De
méme, la démarche mise en place au cours de 1’étude pourrait €tre transposée aux
développements de tests de mesure de la biodisponibilité et de la bioaccessibilité des

contaminants organiques (HAP, PCB) suite a I’ingestion de sol.

Pour les sites et sols pollués, une autre voie d’exposition, 1’inhalation de particules par envols
de poussicres, peut se présenter. Dans le cadre de I’inhalation de particules, deux voies
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d’absorption sont possibles. Les plus grosses particules inhalées seront expulsées vers le
tractus gastro-intestinal et pourront €tre potentiellement absorbées au travers des parois de
I’épithélium intestinal. Dans ce cas, la bioaccessibilité des contaminants pourra étre estimée
par le test UBM. Cependant, les particules les plus fines (PM ,5 ; PM ;) peuvent atteindre les
alvéoles pulmonaires et €tre potentiellement absorbées au travers de la paroi pulmonaire.
Dans ce cas, il serait nécessaire de développer un test in vitro simulant les conditions de la
région pulmonaire afin d’estimer la fraction bioaccessible des particules inhalées. Au-dela de
la thématique des sites et sols pollués, ces différents tests pourraient étre appliqués a d’autres
matrices comme, par exemple, 1’inhalation des poussiéres ou de nanoparticules comprises

dans ’air de zones urbaines.

Finalement, dans 1’optique d’utiliser la notion de bioaccessibilité, une étape importante pour
la suite de 1’étude sera la réalisation d’essais inter-laboratoires permettant de définir la
reproductibilité et d’estimer I’incertitude sur la mesure de bioaccessibilité obtenue par le test
UBM. Actuellement, la difficulté majeure de la validation des données de bioaccessibilité est
I’absence de matériaux de référence indiquant des valeurs de bioaccessibilité certifiées pour
les éléments traces métalliques. Des projets de réalisation d’essai inter-laboratoires sont en
cours avec les différents membres des groupes BARGE et BARC'. L objectif serait d’utiliser
une partie des sols de 1’é¢tude pour lesquels des valeurs de biodisponibilité (in vivo) sont
disponibles et d’utiliser également les valeurs de biodisponibilité relative qui ont été obtenues
pour le matériau de référence SMR 2710.

La bioaccessibilité pourrait étre appliquée en tant que facteur correctif de la concentration
totale permettant une estimation moins conservatrice de 1’exposition. Méme si les évaluateurs
de risques disposent maintenant d’un test in vitro validé, il semble difficile, a ce stade, de
proposer une méthode d’intégration de ces paramétres dans la gestion effective des sites. Dans
I’optique d’une application dans la procédure de I’évaluation des risques, il sera important de
définir comment mettre a disposition les données aux évaluateurs de risques (absolu ou
relatif ; gastrique ou intestinale) et d’identifier le mode d’intégration de telles données au sein
de la procédure de I’évaluation des risques. A I’heure actuelle, il n’y a pas de lignes
directrices et d’encadrement méthodologique pour I’intégration de ces données. En tout état
de cause, des travaux de recherche complémentaires devront étre menés en vue d’intégrer au

mieux ces notions dans la gestion des sites et sols pollués.

' Bioaccessibility Research of Canada
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ANNEXE 1 :

Résultats de la caractérisation
physico-chimique des 27 sols
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Table 1 : Nature des sols prélevés et concentration en mg.kg-' des ETM dans les sols (moyenne + écart-

type, n=3)
Site Sol Nature des sols [Pb] mg.kg-' [As] mgkg-' [Cd] mgkg-' [Sb] mg.kg-'
Site 1 minier 1 Stér%les 40214 £ 2592 1500 =23 24 +4 54000 + 3085
2 Stériles 32598 + 1302 25000 + 1485 150 £ 17 60000 + 2907
3 Stériles 6207 £ 106 82+1 76 1 17+1
4 Stériles 11665 + 579 105+ 1 106 £3 19+1
5 Stériles 11264 + 251 390 £ 25 35+3 708 + 30
6 Stériles 13492 + 639 461 £ 19 22+3 735+ 16
7 Jardin potager 4482 + 85 43+ 1 69+3 213
8 Jardin 16267 + 587 48 £3 54+4 18+1
9 Jardin Potager 5305 + 460 126 £6 144 + 8 29+5
Site 2 minier 10 Jardin 6791 300 247 £ 14 50+1 9+6
11 Jardin potager 10654 + 636 134 +6 20+ 1 69 +£3
12 Stériles 4297 + 186 309 £2 272 196 £ 10
13 Stériles 45664 + 2264 328 +4 94 +1 418 £ 19
14 Jardin 19291 £ 1715 214+ 19 90 +4 98 £6
15 Aire de jeux 37532 + 1809 297 £17 178 £5 144 £ 17
16 Aire de jeux 32833 + 1414 283 £7 816 119+£10
17 Jardin 1955 + 125 137 £ 10 62+1 137 +4
A Sentier pédestre 30155 +2607 21 +1 22+1 84 +4
B Jardin potager 1670 £ 52 44 + 4 301 814
C Jardin 5590 + 244 615 30+3 175+ 3
D Aire de jeux 3710 + 149 24 + 1 24 + 1 91+ 38
Site 3 fonderie E Jardin 2043 +£210 29 +1 27 +4 26+3
F Jardin 1460 + 18 18+1 30+£3 30+1
G Jardin 1830 £ 97 20+ 1 20+ 1 18+1
H Jardin potager 1630 £ 157 190 £ 17 184 £2 72 +4
I Jardin potager 1737 £ 83 208 +7 26+ 21 182 +8
J Jardin 1069 + 109 21 +1 15+1 212
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Table 2 : Caractéristiques physico-chimiques de chaque sol

Matiere Organique  Calcaire Total

Site Sol Argiles (%) gkg! gkg! CEC cmol* kg pH
Site 1 1 18 56 19 0,89 6.8
minier 2 15 41 31 1,56 72

3 23 177 105 247 7,05
4 14,7 13 159 25 7.9
5 3,3 4,01 98,9 1,05 74
6 6.1 4,04 96,1 1,02 7.8
7 5.1 3,15 775 0,6 7.9
8 8,5 61,7 61,5 6,37 6,4
9 15,1 144 217 13 7.8
Site 2 10 114 76,5 203 10,8 7,75
minier ’ ’ ’ ’
11 20,7 57,6 50,5 15,2 6,5
12 10 4,26 757 0,76 8,1
13 4,5 34 9,63 0,78 5.9
14 74 57,5 156 7,96 6.9
15 9.2 80,3 35 435 6,7
16 2.8 4,22 138 0,66 8,1
17 14,6 116 442 18,9 7,65
A 24,6 112,5 5.1 42 6,6
B 24 145 59,2 13,9 7,7
C 30,1 120,7 332 18,6 7.9
D 23,2 136 32,7 22 7.2
Site 3 E 24,9 110,9 1,2 22,7 6,7
fonderie F 25,1 82 2.8 22 6,9
G 31,2 58,9 21,9 21,7 7.6
H 28,8 72,5 7,7 22,5 7
I 28,7 123.9 49 1.2 59
J 34,5 89,3 12,3 13,4 72
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Table 3 : Concentrations en éléments majeurs dans les sols (moyenne, n=3)

Site Sol [Fe] gkg'  [P] mgkg" [S] g.kg” [Si] gkg! [Mn] mgkg' [Ca] gkg’
Site 1 1 36,9 12,0 27,1 64,1 29 5.3
minier 2 49,8 23,0 31,9 62,7 51 12,1

3 48,2 32,0 3.4 78,4 17,2 27,6
4 30,6 156,0 12,8 75,4 21,1 33,8
5 26,9 78,0 14,6 36,9 28,8 47.4
6 30,2 94,0 18,1 39,5 19,3 32,5
7 35,3 29,0 17,5 19,8 161,2 301,4
8 56,1 245,0 223 52,8 20,5 29,5
9 30,9 54,0 1,7 10,7 46,9 117,9
Site 2 10 35,0 19,0 2,6 40,9 63,3 86,4
minier ’ ’ ’ ’ ’
11 46,0 194,0 0,94 63,9 22,2 294
12 31,1 73,0 21,7 31,7 157.4 293,0
13 47,5 41,0 27,7 20,1 3.9 4.4
14 28,3 57,0 17,7 47,4 42,9 80,3
15 63,6 187,0 13,5 18,6 6.4 4.4
16 37,0 231,0 61,0 22,7 35,7 57,0
17 25,9 518,0 10,5 33,7 19,1 34,3
A 35,4 872,0 0,7 25,5 L1 20,8
B 11,0 9440 1,1 21,0 0,2 83,4
C 24,1 678,0 13,9 14,4 3.2 39,8
D 15,2 856,0 0,91 9,7 0,25 80,4
Site 3 E 8.4 913,0 43 6.3 0,25 26,2
fonderie F 10,3 158,0 0,69 27 0.2 90,2
G 12,6 1234,0 4,9 10,2 0,3 19,9
H 8,4 1290,0 43 3,8 0.4 175,0
I 29,0 789,0 1,4 5.9 0,7 4,6
J 18,7 1009.,0 5.3 1,9 1,0 3,5
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Table 1 : Pourcentage de plomb extrait dans chacune des phases de la procédure d’extraction séquentielle pour les 27 sols (moyenne, n=3)

Sol Soluble Echangeable  Acido-soluble @ Ox-Mn  Ox-Fe amorph  Ox-Fecrist  Sulfures oM Résiduelle %
recouvrement
Site 1 1 0,2 0,7 5,7 3.9 10,2 19,8 27,4 2,3 30,5 100,7
minier 2 0,6 1,0 7,9 5,4 11,2 22,1 242 5,1 21,7 99,0
3 0,9 2,2 8,0 2,7 11,9 8,3 15,8 9,2 40,2 99,2
4 1,7 2,6 7,3 7.4 13,4 6,6 23,8 9,4 29,1 101,4
5 3,2 33 11,2 3,8 7,1 2,7 20,1 6,4 40,7 98,5
6 0,9 1,9 15,3 6,9 6,0 10,9 10,6 8.3 29,9 90,7
7 3,1 9,6 57,5 12,5 3,7 4,5 2,1 4,6 24 99,3
8 2,9 1,4 31,3 8,0 7,2 11,9 7,3 6,7 25,9 102,7
. 9 1,7 3,8 29,0 8,9 7,7 3,2 11,1 4,6 30,8 100,8
rili;eiezr 10 1,2 3,0 240 8,4 7,9 7,0 8,2 6,1 22,9 88,6
11 1,0 33 47,8 0,6 8,9 2.9 8,6 6,7 19,7 99,5
12 6,0 2,8 473 43 2,7 1,1 14,7 3.5 19,5 102,9
13 7,3 12,4 29,6 0,9 15,3 8.4 8,7 0,7 17,4 100,8
14 0,6 6,2 58,8 1,9 5,1 7,5 2,3 6,7 10,9 99,9
15 3,1 9,6 57,5 12,5 3,7 4,5 2,1 4.6 24 100,2
16 4,0 8,0 60,4 4.4 13,0 1,9 24 2,9 2,9 100,1
17 3.4 10,2 62,3 10,1 2,9 0,7 4.4 5,1 3,9 104,1
A 10,2 5,9 32,9 1,0 5.1 9,7 2,6 12,3 10,6 90,3
B 2,6 4,6 28,5 14,0 4,1 5,1 17,4 9,1 14,2 99,6
C 6,4 12,5 51,7 10,4 5,8 0,6 2,5 1,5 7,7 99,2
D 1,0 3,7 41,5 2,8 7,2 4,1 6,1 13,0 10,7 90,0
Site 3 E 11,7 17,3 35,0 1,8 2,7 2,8 2,9 5,6 10,7 90,4
fonderie F 5,1 13,9 26,9 11,6 8,7 3,0 7,9 8,5 14,5 100,1
G 5,7 16,5 31,6 9,5 3,7 3,9 34 16,5 9,5 100,4
H 7,6 5,2 47,0 1,6 19,1 3,6 3,8 1,9 9,6 99,5
I 8,9 18,3 57,7 0,3 33 0,4 0,2 0,4 5.4 93,6
J 1,9 10,6 50,4 0,9 8,5 6,0 4.5 9,4 2,2 94,3
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Table 2 : Pourcentage de cadmium extrait dans chacune des phases de la procédure d’extraction séquentielle pour les 27 sols (moyenne, n=3)

Sol Soluble Echangeable Acido-soluble Ox-Mn  Ox-Fe amorph Ox-Fecrist Sulfures OM Résiduelle %
recouvrement

Site 1 1 <LQ <LQ 5,7 3,5 <LQ 12,7 21,7 5,2 47,5 96,3
minier 2 <LQ 1,2 5,7 6,1 6,9 11,5 18,5 2,9 46,7 99,5
3 1,7 5,6 37,4 5,1 5,1 1,9 11,5 54 19,4 93,3

4 1,1 2,2 48,7 4,0 4,3 4,5 7,7 1,2 16,9 90,5

5 3,0 1,6 58,2 4,8 53 1,2 4,5 2,9 15,6 97,3

6 2,6 1,8 35,2 5,1 9,4 6,0 1,7 0,5 30,8 93
7 12,1 18,0 60,4 1,3 3,4 0,9 1,6 2,3 1,7 101,7
8 2,7 55 44 4 4.8 3,2 4,5 16,2 1,5 17,8 100,6
) 9 1,6 18,1 47,9 0,3 0,2 0,0 20,0 3,7 8,7 100,6
Swe2 2,5 15 35,4 6.5 55 46 151 28 12,6 86,5
11 <LQ 6,7 52,4 7,4 10,6 3,0 2,1 1,9 13,9 98,0

12 6,4 15,4 27,5 7,2 1,6 4,1 9,6 5,1 10,4 87,2

13 1,4 3,8 18,6 2,8 6,3 49 19,4 7,2 33,2 97,6

14 0,4 1,8 11,7 3,3 18,3 3,7 26,4 29 29,7 98,1

15 3,4 6,6 54,7 1,6 3,6 0,4 12,9 1,4 14,9 99,4

16 0,1 0,9 11,3 1,1 9,2 5,1 35,8 4,7 23,0 91,1

17 7,9 12,6 57,9 4,2 4,8 2,4 1,8 1,3 4,9 97,8

A 9,3 12,9 46,8 5,7 3,9 7,1 <LQ 6,6 3,8 96,0

B 3,8 55 59,8 6,4 3,4 0,3 11,9 0,3 7,4 98,7

C 11,8 5,7 58,7 6,8 <LQ <LQ <LQ <LQ 9,6 92,7

D 3,5 12,0 35,9 0,5 15,8 6,7 29 25 15,8 95,5

Site 3 E <LQ 7,9 37,6 6,4 4,9 5,3 8,8 6,1 18,9 95,9
fonderie F <LQ 14,4 49,8 <LQ 9,3 7,6 13,8 <LQ 7,6 102,4
G 8,7 17,9 60,8 <LQ 3,7 <LQ <LQ <LQ 7,0 98,0

H 1,9 12,7 46,2 0,2 53 2,1 8,2 1,2 18,4 96,3
I 12,0 17,8 51,7 <LQ 4,1 <LQ <LQ 6,4 8,7 100,6

J 12,9 23,5 38,9 <LQ 7,2 5,9 <LQ <LQ 10,7 99,1
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Table 3 : Pourcentage d’arsenic extrait dans chacune des phases de la procédure d’extraction séquentielle pour les 27 sols (moyenne, n=3)

%

Sol Soluble Echangeable Acido-soluble Ox-Mn  Ox-Fe amorph Ox-Fe crist  Sulfures oM Résiduelle
recouvrement

Site 1 1 0,4 0,7 1,5 24 31,1 47,2 1,1 0,9 12,7 98,0
minier 2 0,09 0,2 1,2 3,9 27,4 46,9 0,9 0,5 13,9 95,0
3 0,3 1,9 3,9 2,3 13,6 39,5 1,5 7,4 34,8 105,3

4 <LQ <LQ 4,7 1,9 14,4 26,9 3,1 2,2 43,8 97,1

5 <LQ 0,8 3,3 14,4 8,3 5,0 13,1 4.4 45,0 94,2

6 <LQ 0,3 6,6 1,8 30,7 9,8 2,2 6,6 40,0 98,0

7 <LQ <LQ 0,4 53 14,7 6,7 31,1 5,0 22,4 87,6

8 <LQ <LQ 2,7 3,3 36,0 17,1 11,0 41 22,6 96,7

) 9 <LQ 0,1 0,4 0,9 16,8 15,6 38,8 6,8 20,1 99,5
Iﬁ;:leiezr 10 0,2 0,9 3,5 3,4 23,3 24,6 0,2 5,8 36,2 98,1
11 <LQ 0,2 1,2 3,7 9,9 13,5 455 2,2 19,6 95,9

12 <LQ <LQ 3,3 0,2 19,5 10,5 14,9 1,3 40,5 90,3

13 <LQ 0,5 1,4 2,5 33,5 9,2 15,5 1,6 30,3 94,6

14 <LQ <LQ 0,7 3,0 25,0 18,0 8,6 4,7 37,5 97,5

15 0,4 0,2 0,8 50 48,5 9,0 8,2 2,2 22,9 97,3

16 <LQ <LQ 0,8 2,7 30,4 14,8 8,4 2,6 37,4 97,2

17 <LQ 0,2 7,2 0,8 28,4 19,3 22,4 0,7 20,9 99,9

A 9,3 10,1 9,2 3,3 19,7 15,7 17,7 1,7 9,9 96,7

B 7,3 26,8 9,6 1,7 21,0 2,6 6,4 1,2 19,5 96,2

C 26,2 13,3 11,0 2,0 21,4 11,1 3,6 0,7 4,5 93,7

D 3,1 6,3 19,7 1,5 30,1 8,6 41 2,0 18,5 94,0

Site 3 E 2,2 7,5 22,8 1,7 22,6 17,5 8,6 2,4 9,9 95,1
fonderie F 2,3 5,8 18,0 0,4 20,7 26,1 10,0 0,2 15,5 99,0
G 6,7 12,7 35,7 1,5 21,6 12,2 1,7 0,2 6,5 98,8
H 9,2 243 22,9 1,0 12,9 4,4 12,7 0,8 12,5 100,7

I 10,0 16,9 12,7 0,6 26,5 9,4 7,8 2,1 10,3 96,3
J 2,9 13,0 40,7 2,1 17,8 11,7 8,2 0,3 4.4 101,3
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Table 4 : Pourcentage d’antimoine extrait dans chacune des phases de la procédure d’extraction séquentielle pour les 27 sols (moyenne, n=3)

%

Sol Soluble Echangeable Acido-soluble Ox-Mn  Ox-Fe amorph  Ox-Fe crist  Sulfures oM Résiduelle
recouvrement

Site 1 1 0,9 <LQ 29 1,1 25,1 51,9 54 0,9 8,2 96,6
minier 2 0,3 <LQ 4,6 0,9 20,2 60,2 1,9 1,1 10,2 99,5
3 <LQ 0,8 4,9 1,3 15,5 33,2 3,9 0,5 36,7 95,9

4 <LQ 1,9 0,5 3,6 15,8 26,2 8,8 3,9 39,0 97,8

5 <LQ 2,8 0,9 59 245 29,7 6,8 1,7 29,2 99,5

6 <LQ <LQ 2,0 3,2 12,7 29,0 7,7 1,2 41,2 98,8

7 <LQ 0,4 4,7 13,7 16,9 26,7 8,8 3,5 17,7 94,8

8 <LQ 0,4 0,2 8,2 12,6 20,2 12,7 2,5 38,7 95,1

) 9 <LQ <LQ 10,3 12,1 18,8 27,5 7,6 1,5 21,0 99,1
rigleiezr 10 <LQ <LQ 9,3 6,9 17,2 18,5 14,8 0,1 37,4 99,2
11 0,2 <LQ 0,4 0,9 17,4 33,1 5,7 0,6 32,7 91,5

12 <LQ <LQ 0,5 7,3 25,0 13,7 20,2 1,1 27,3 95,0
13 0,1 0,7 1,4 0,7 15,5 16,7 10,3 1,3 55,0 101,0

14 <LQ <LQ 3,1 3,4 16,9 31,1 6,4 41 36,1 101,1
15 0,1 <LQ 1,7 9,1 14,7 30,8 12,1 3,7 28,2 100,3

16 0,8 0,6 2,4 10,2 15,8 25,7 10,9 45 24,8 95,9

17 <LQ <LQ 2,3 3,0 34,0 23,6 15,3 1,2 19,9 99,3

A 0,5 <LQ 1,2 8,4 15,7 36,2 9,0 1,9 27,0 99,9

B 0,7 1,3 1,8 5,8 18,7 41,7 3,9 2,6 20,1 96,0

C 0,2 <LQ 41 55 20,9 32,1 5,0 2,7 224 92,9

D 0,7 <LQ 4.6 8,4 19,8 39,8 8,0 2,3 14,1 99,0

Site 3 E <LQ <LQ 2,5 12,4 17,1 31,5 8,8 3,3 17,4 92,9
fonderie F 2,5 <LQ 3,3 4,5 15,9 447 9,3 3,0 14,6 97,7
G <LQ <LQ 6,9 7,5 26,4 29,7 10,3 3,2 16,1 100,1

H 2,1 <LQ 29 11,1 19,2 33,5 5,6 1,1 20,3 95,7

I <LQ <LQ 5,0 8,8 25,1 241 11,1 4.0 20,1 98,2

J <LQ <LQ 5,3 7,9 19,7 47 4 8,2 0,4 7,5 96,3
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ANNEXE 3 :

Les courbes dose-réponse des ETM au sein
de chaque compartiment cible
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Résumé : Validation d’un test de mesure de bioaccessibilité.
Application a 4 ETM dans les sols : As, Cd, Pb et Sb

La gestion des sites et sols pollués repose sur 1’évaluation des expositions aux contaminants. Le retour
d’expérience montre que les voies d’exposition directe, et notamment I’ingestion de terre pour les
enfants, engendrent les niveaux de risque les plus élevés. Actuellement, en se basant sur la
concentration totale d’un polluant dans le sol, 1I’évaluation des risques tend a étre surprotectrice dans la
mesure ou seule une fraction de la substance peut pénétrer a I’intérieur de 1’organisme. L’objectif de
I’étude est de mettre en évidence que le test in vitro UBM (Unified Barge Method) de bioaccessibilité
est pertinent pour estimer la fraction biodisponible des ETM dans les sols. Pour cela, il est nécessaire
de démontrer que la solubilisation des contaminants dans le tractus gastro-intestinal est une étape
limitante dans le processus de biodisponibilité et d’autre part que les mesures de bioaccessibilité sont
corrélées aux mesures de biodisponibilité. Pour 15 sols sélectionnés sur trois sites contaminés
différents, I’étude montre que la biodisponibilité est trés variable pour le plomb (8% a 82%), le
cadmium (12% a 91%) et P’arsenic (3% a 78%). Pour I’antimoine, les valeurs de biodisponibilité
relative et de bioaccessibilité sont tres faibles indépendamment des caractéristiques contrastées des
sols (valeurs < 20%). De ce fait, ces conditions ne permettent pas de valider le test in vitro pour
I’antimoine. Les résultats des corrélations, pour les trois autres contaminants, démontrent que la
bioaccessibilité est 1’étape limitante de la biodisponibilité et que le test UBM est pertinent pour
estimer la bioaccessibilité de ces éléments dans les sols. Notre étude met également en évidence
I’impact de la matrice sol sur les variations des valeurs de bioaccessibilité. Ainsi, il a été montré que la
distribution des contaminants sur les différentes phases porteuses du sol est un parametre majeur et
robuste pour expliquer les variations de la bioaccessibilité pour I’ensemble des sols étudiés. Les
résultats de 1’étude mettent en lumieére que le test in vitro UBM peut fournir une alternative possible
aux investigations in vivo afin d’affiner les niveaux d’exposition des ETM suite a 1’ingestion de sol.

Mots clés : biodisponibilité relative, bioaccessibilité, éléments métalliques, ingestion, sol,
validation

Abstract: Validation of bioaccessibility test. Application to 4
metals in soils : As, Cd, Pb and Sb

The management of contaminated soil is based on the assessment of exposure of pollutants. The
review shows that the direct routes of exposure, including soil ingestion for children, generate the
highest risk levels. Currently, based on the total pollutant concentration in soil, risk assessment tends
to be overestimate because only a fraction of the substance may penetrate into the body. The aim of
the study is to demonstrate that in vitro UBM test (Unified Method Barge) is relevant to estimate the
bioavailable fraction of metals in the soil by estimating the bioaccessible fraction. For this, it is
necessary to show that the solubilization of contaminants in the gastrointestinal tract is a limiting step
in oral bioavailability process and that bioaccessibility is correlated to bioavailability. For 15 soils
selected on three different sites, the study shows that bioavailability is highly variable for lead (8% to
82%), cadmium (12% to 91%) and arsenic (3 % to 78%). For antimony, the relative bioavailability
and bioaccessibility values are very low independently of the different soil characteristics (values
<20%). Thus, these conditions do not allow to validate in vitro test for antimony. The results of
correlations, for the three other contaminants, show that bioaccessibility is the limiting step in the
bioavailability process and that UBM test is relevant to estimate the bioaccessibility. Our study also
highlights the impact of the soil matrix on the variation of bioaccessibility values. Thus, it was shown
that the distribution of contaminants in the different bearing phases of soil is a major and robust
parameter to explain the variations of bioaccessibility for all soils studied. The results of the study
highlight that the in vitro UBM test is a promising alternative to in vivo investigations to measure the
exposure levels of metals after soil ingestion.
Keywords : Relative bioavailability, bioaccessibility, metals, ingestion, soil, validation
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