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Résumé

Les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP) sont des composés organiques présents
dans de nombreux sols contaminés par les émissions d’activités anthropiques (voies routieres,
usines a gaz de ville, aciérie...). La présence d’animaux sur ces sols de prairies est une voie
d’entrée majoritaire des polluants qui, du fait de leur propriété lipophile, vont s’accumuler
dans la chaine alimentaire. Dans ce travail, les concentrations en HAP dans des sols situés aux
abords de sources émettrices ont été relevées. Afin de prédire les effets d’une exposition de
ruminants laitiers a des prairies polluées sur la qualité du lait, du sol contaminé par 4 HAP
(fluorene, pyrene, phénanthréne et benzo[a]pyrene) été administré quotidiennement a des
vaches laitieres via des fistules ruminales.

Aucune augmentation de la concentration en molécules meres n’a été notée dans le lait. En
revanche, 2% des composés sont apparus sous leur forme de métabolite monohydroxylé (2-
OH fluorene, 3-OH phénanthrene et 1-OH pyrene) suite a cette exposition. Le dosage de
composés parents dans les feces montre par ailleurs que moins de 5% sont directement
éliminés par cette voie. Combiné a I’apparition de métabolites dans le lait, ces résultats
témoignent de I’absorption et de la biotransformation de ces composés parents.

Pour préciser ces données, la réalisation d’'un modele in vitro simulant le rumen d’une vache
laitiere a permis d’évaluer I’extractibilité du sol de 2 HAP marqués au '*C (phénanthréne et
benzo[a]pyrene). Moins de 10% de la radioactivité a été mesurée dans le liquide ruminal
attestant d’un potentiel d’extraction limité. Les HAP semblent extraits du sol dans le tractus
digestif ; des essais complémentaires seraient cependant nécessaires afin de déterminer plus

précisément I’extractibilité de chaque compartiment du systeme gastrointestinal.

Mots-clés : hydrocarbures aromatiques polycycliques, sols, lait, transfert, extractibilité.
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Les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques sont des composés ubiquistes produits par la
combustion incomplete de la matiere organique. De nombreux sols sont contaminés par ces
composés organiques suite a des activités humaines qui génerent des concentrations variables
selon les sources d’émission: les sols dont la contamination résulte du bruit de fond
environnemental sont peu contaminés, les sols de friches industrielles (vestiges de I’industrie
sidérurgique) sont en revanche tres fortement contaminés en HAP. Les HAP sont des
molécules organiques constituées de plusieurs cycles benzéniques, hydrophobes, peu solubles
dans I’eau et persistantes dans les différentes matrices environnementales.

L’ hydrophobicité marquée de ces molécules favorise leur entrée puis leur accumulation dans
la chaine alimentaire : ce sont les produits riches en matiere grasse qui sont particulicrement
enclins a concentrer ces composés. 11 existe peu de données sur le transfert des HAP vers les
produits animaux, le lait notamment, alors méme que la consommation de lait et de ses

produits dérivés avoisine 406 kg/habitant/an.

L’ingestion de sol par les ruminants laitiers est probablement I'une des voies d’entrées
principales des polluants dans la chaine alimentaire. Le sol a donc été 1’objet d’étude principal
de ce travail dont I’objectif est d’évaluer le transfert de polluants du sol vers le lait. Méme si
I’étendue des interrogations liées a cette problématique est considérable, ce travail contribue a
apporter les premiers éléments de réponse sur les conséquences d’une exposition a du sol
contaminé en HAP sur les concentrations en HAP et métabolites dans le lait et le
comportement des HAP liés au sol dans I’organisme. Des études a différentes échelles, du
terrain au modele in vitro, ont ét¢ menées conjointement dans ce travail. Le cheminement a

été décomposé en 3 étapes complémentaires décrites ci-dessous.

Dans un premier temps, des relevés de sol sur le terrain avaient pour objectif de préciser les
niveaux de contamination en HAP a proximité de sources d’émission et justifiaient son role

de vecteur principal de polluants pour des animaux au paturage.
La seconde partie de ce travail s’est attachée a caractériser le transfert des HAP et de leurs
formes biotransformées vers le lait et les feces d’animaux exposés a du sol contaminé en

conditions controlées.

Enfin, nous avons tenté de mesurer 1’extractibilité de 2 HAP modeles grace a la simulation du

systéme gastro-intestinal de ruminants développé in vitro. Le marquage des molécules au '*C
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a permis de suivre les molécules dans ce milieu et d’appréhender dans quel compartiment
digestif les HAP sont potentiellement extraits du sol.

Ces différents aspects ont fait I’objet de 3 chapitres successifs, précédés d’une approche
bibliographique relative aux HAP respectivement dans 1’environnement et dans la chaine
alimentaire. Pour finir, les résultats et les limites de ces différentes études ont été discutés sur
leur contribution et leur adéquation par rapport aux objectifs visés et aux attentes lies a la

sécurité des aliments.
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I. Les HAP, problématique actuelle

1. Propriétés générales des HAP

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont des molécules organiques
constituées d’atomes de carbone et d’hydrogene (figure 1). Associés en cycles benzéniques (2
a 6 cycles), ils conferent a ces molécules une forte lipophilie (Baek et al., 1991 ; Wilson et
Jones, 1993). Parmi ces molécules, 16 ont des propriétés cancérigenes et mutagenes avérées
pour certaines (tableau 1) et sont considérés depuis 1976 comme polluants prioritaires par
I’ Agence Américaine de la Protection de I’Environnement (US-EPA ; Waldman et al., 1991).
Les interactions avec des matrices environnementales (adsorption sur des surfaces,
volatilisation, dégradation) sont fortement conditionnées par cette propriété hydrophobe. Le
caractere lipophile de ces molécules est estimé par le log Ky, , logarithme du coefficient de
partage octanol/eau. I1 décrit I’affinité d’une molécule pour les phases lipophiles (Artursson et
al., 1996). Variant de 3,4 (naphtalene) a 6,75 (dibenzo[a,h]anthracene), le log de Kow atteste
bien de la lipophilie de ces molécules.

Stables chimiquement et physiquement, ces composés sont persistants dans I’environnement.
Leur demi-vie dans le sol est comprise entre quelques jours (70 jours pour le naphtalene, 230
jours pour le Fluo) et plusieurs années (708 jours pour le B[a]P) selon le type de molécule
(Jones et de Voogt, 1999; MacKay et al., 1991). Dans un milieu organique irradié avec des
rayons équivalents a la lumiere, ce temps de demi-vie diminue fortement. La durée de demi-
vie du Fluo par exemple passe de 230 a moins de 2h (Moeini-Nombel et Matsuzawa, 1998) ce
qui témoigne de I'importance des compartiments auxquels sont associés les HAP en terme de
dégradation.

Sur I’ensemble des HAP connus, le B[a]P est le seul cancérigene avéré (Wilson et Jones,
1993). Une activation métabolique des HAP est cependant nécessaire pour exprimer un réel
effet mutagene : la molécule mere doit étre préalablement transformée par des enzymes de
type mono oxygénase. Les HAP ainsi modifi€és deviennent particulierement réactifs avec
I’ADN, I’ARN et les protéines cellulaires créant ainsi de nombreuses liaisons irréversibles et
pouvant induire la formation de tumeurs (Beaune et Moriot, 2000). Qu’elle soit consécutive a
une dose unique ou chronique, 1’exposition d’organismes a des HAP entraine des lésions au
niveau de I’ADN, des dommages cellulaires et, a forte dose, la mort des organismes testés (la
dose 1étale 50 -DL50- chez des souris est atteinte au terme d’un apport oral de Phé de 700
mg/kg).
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Figure 1 : Structure des seize Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques prioritaires

proposés par 1’agence pour la protection de I’environnement des Etats-Unis
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Tableau 1: Caractéristiques physicochimiques des 16 HAP US-EPA (Dzombak et Luthy,

1984)
HAP Masse Constante  Solubilit¢ Log Log Potentiel
moléculaire  de Henry dans Ko Kow  carcinogene
(g/mol) (a 20°C) I’eau a Classification
25°C IARC/EPA
(mg/L)
Naphtalene 128,2 10~ 32 3,288 3,37
Acénaphténe 154,2 2,5.107 3,4 4,276 4,33
Acénaphtylene 152,2 2,1. 107 3,93 4,008 4,07
Fluoréne 166,2 4.10* 1,9 5,305 4,18
Phénanthréne 178,2 4,5.107 1-1,3 4,409 4,46 3
Anthracéne 178,2 4,3.10%  0,05-0,07 4,399 4,45 3
Fluoranthéne 202,3 4.10* 0,26 5,305 5,33 3
Pyréne 202,3 5.10" 0,14 5,294 5,32 3
Benzo[a]anthracene 228.,3 0 0,01 5,593 5,61 2A/B2
Chrysene 228,3 6.10™ 0,002 5,593 5,61 3/B2
Benzo[b]fluoranthéne 252,3 Nd 0,0015 6,581 6,57 2B/B2
Benzo[k]fluoranthéne 2523 Nd 0,00081 6,858 6,84 2B
Benzo[a]Pyrene 2523 0 0,0038 6,035 6,04 2A/B2
Indéno[1,2,3-cd]Pyr 276,3 Nd 0,00026 7,702 7,66 2B/B2
Benzo[ghi]pérylene 276,3 0 0,00026 7,260 7,23 3
Dibenzo[ah]anthracéne 278.4 0 0,0006 5,963 5,97 2A/B2

TIARC : International Agency for Cancer Research, 2A/B2 : probablement carcinogéne pour

I’homme, 2B : potentiellement carcinogéne pour ’homme, 3 : non classifiable en tant que

carcinogene pour I’homme.

Ko : coefficient de partage du micro-polluant entre 1’octanol et le carbone organique ; Koy, :

coefficient de partage octanol/eau, ou Log K,. = Log K,y — 0,21 (Chiou et al., 1998) ; nd :

non déterminé.
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Estimer les risques pour ’homme et établir des normes d’exposition est complexe étant
donnée la difficulté de transposition a I’homme de résultats obtenus suite a des
expérimentations animales. Des normes sur les teneurs en HAP dans diverses sources
d’alimentation sont cependant préconisées : des concentrations maximales de B[a]P de
Ipug/kg dans les aliments et 0,7ug/L dans 1’eau de boisson sont fixées par I’Union Européenne

et le WHO (IPCS, 1998).

2. Sources et niveaux d’émission

2.1. Sources d’émission des HAP

Les sources d’émission de ces molécules sont multiples. De fait, les HAP étant formés lors de
la combustion incomplete de matiere organique, tout procédé de combustion naturel ou
anthropique peut étre générateur de HAP. Les molécules formées sont spécifiques du type et

de la température de combustion (Mc Elroy et al., 1989 ; Palayer, 1997).

® Les sources naturelles
Les molécules présentes dans I’atmosphere et dans I’environnement terrestre peuvent étre
issues d’émissions naturelles. Les principaux évenements sont les éruptions volcaniques, les
feux de forét et de broussailles ou encore la formation de combustibles fossiles. Une part des
HAP formés naturellement provient également de réactions se produisant dans les micro-
organismes et les végétaux (Wilson et Jones, 1992). Dans le sol, la génese de HAP est
possible en conditions anaérobies. Elle résulterait de processus biologiques transformant
divers précurseurs aromatiques (lignine) en HAP, sous I’action d’enzymes issues de bactéries
anaérobies. Ces précurseurs des réactions enzymatiques sont présents respectivement dans les
plantes et dans le sol (Thiele et al.,, 2002). IlIs peuvent également Etre formés par des
organismes vivants : insectes, organismes marins, termites (Wilcke et al., 2000). En France,
les émissions des sources biotiques et non anthropiques sont minimes, elles représentent

moins de 1% des émissions totales (CITEPA, 2004).

® [es sources anthropiques
L’émission de HAP par les sources anthropiques est la voie majoritaire de contamination de
I’environnement. Les sources sont nombreuses et peuvent €tre caractérisées de la fagon

suivante :

21



Les sources fixes : elles participent a hauteur de 90% de la production
de HAP. Les principales sources fixes sont :
- le chauffage résidentiel (charbon et fioul ; 37% des émissions en France) produisant
des composés a 4 cycles,
- les industries (en particulier les activités industrielles liées aux énergies fossiles ;
18% en France et pres de 70% en Norvege),
- toutes les formes d’incinération.
Ces activités en développement constant depuis plusieurs décennies (100 a 150 ans) ont
favorisé la production de HAP et I’augmentation de leur concentration dans les différents
compartiments terrestres. La hausse réguliere de ces taux dans I’environnement a contribué a
I’établissement de normes de rejet visant a limiter les émissions (Wilson et Jones, 1992 ;

Juhasz et Naidu, 2000).

Les sources mobiles : la circulation automobile contribue a la diffusion
des molécules dans I’atmosphere, notamment dans les régions urbaines et suburbaines. Les
émissions dues a ces sources ne représentent qu’une faible part de I’émission totale dans les
pays nordiques (moins de 10% en Norvege et Suede par exemple). En France, en revanche,
elles avoisinent 40% du total des émissions. Le fluoranthéne et le pyréne constituent entre 70
et 80% des émissions dues aux véhicules (IPCS, 1998). La proportion de HAP provenant des

voies aériennes, ferroviaires et fluviales est faible (Baek et al., 1991 ; Wild et Jones, 1995).

2.2. Niveaux d’émission des HAP

En France, en 2002, 251 tonnes de HAP ont été émises, soit pres de 70 tonnes de moins qu’en
1991 (CITEPA, 2004). Des données plus récentes sur le dégagement des HAP dans I’air en
France existent (CITEPA 2005). Elles ne sont pas cependant prises en compte dans ce
document, 1’évaluation des émissions ne faisant état que de 4 HAP (benzo[a]pyrene,
benzo[b]fluoranthene, benzo[k]fluorantheéne, indéno(1,2,3)pyrene) qui ne sont pas
prépondérants dans 1’environnement. Exprimé par rapport a ces 4 molécules, le chauffage
résidentiel est le secteur d’émission majoritaire (85 % du total). Selon Baek et al. (1991), les
industries (exploitation du charbon, de I’aluminium, du goudron) seraient responsables des
plus gros dégagements de polluants dans 1’atmosphere, entre 40 et 70 % en Europe du nord et
aux Etats-Unis. La contamination des milieux par la production industrielle de HAP reste
cependant anecdotique. Seul le seul naphtalene est synthétisé en quantité élevée.

Acénaphtene, fluorene, anthracene, phénanthréne, fluoranthéne et pyrene sont produits en
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quantité moindre. Les émissions annuelles de HAP sont considérables mais une tendance a la
stagnation est relevée depuis une dizaine d’année (figure 2). Essentiellement dues au
chauffage résidentiel, les émissions sont directement liées a la consommation d’énergie et ne
devraient plus évoluer de facon significative au cours des années a venir (CITEPA, 2004).

Le profil en HAP dans certains compartiments environnementaux (herbe, air, sédiments)
serait spécifique du type de combustion et donc de la source d’émission. Toutefois, si les
profils d’émission sont uniques et propres aux types de combustion, la dégradation,
I’oxydation ou encore la volatilisation tendent a homogénéiser les empreintes initiales. Les
profils dans certaines matrices, le sol en particulier, sont alors peu représentatifs des sources.
Les variations sont en effet atténuées par ces divers phénomenes (Wild et al., 1992 ; Wilcke,
2000).

Cet état des lieux a permis d’appréhender I’importance des €missions de HAP et par
conséquent d’expliquer les contaminations environnementales existantes. La multitude de
sources est a I’origine du caractere ubiquiste des contaminations en HAP, caractere également
favorisé par I’aspect mobile de certaines sources (transport). Les sources mobiles accentuent

effectivement la dispersion des polluants dans I’environnement.

3. Facteurs de variations des concentrations de HAP dans I’environnement

3.1. Influence de la saison

L’hiver se traduit par une baisse des températures et induit une utilisation de chauffage
domestique accrue. Cette intensification du chauffage (centrales thermiques et électriques
sollicitées, feux de cheminées alimentés) a pour conséquence une hausse des émissions de
HAP. Les concentrations dans I’herbe et dans I’air en hiver sont de 2 a 4 fois supérieures a
celles d’été et peuvent I’€tre jusqu’a 50 fois pour le B[a]P (Smith et al., 2001 ; Juhasz et
Naidu, 2000). En outre, la chute des températures en hiver réduit 1’activité et la dégradation
des molécules par les microorganismes. Elle est également responsable d’une augmentation
des rejets des gaz d’échappement des voitures. Notons enfin que la diminution de la
photopériode réduit la photo-dégradation des HAP au cours des mois d’hiver. Les conditions
climatiques et leurs effets « secondaires » jouent un role prépondérant dans le devenir de ces
molécules (Kiss et al., 2001). Selon Wilcke et Amelung (2000), les manifestations de 1’hiver,
température et pluviométrie, n’auraient pas d’incidence physique ou chimique directe sur la
dégradation et le devenir des HAP.

Cousins et al. (1999) ont cependant mis en évidence une action considérable de la température

sur la volatilisation des HAP liée a I’augmentation des températures.
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3.2. Influence de la distance a la source d’émission
Les HAP peuvent étre impliqués dans deux types de pollution :

- les pollutions ponctuelles, et souvent accidentelles, ou la source d’émission
localisée induit des concentrations élevées mais limitées dans I’espace,

- les pollutions diffuses, ou la pollution est émise sur de grandes surfaces de
facon continue (circulation, industries...), mais a des concentrations faibles
(Barriuso et al., 1996).

Seules les pollutions ponctuelles, ou I’origine est clairement identifiée, permettent une étude
sur I’influence de la distance a la source. L’environnement des axes routiers, en particulier les
autoroutes, est fréquemment étudié. 11 a été montré une décroissance des concentrations dans
divers compartiments proportionnelle a la distance a la source (Hewitt et Rashed, 1991 ;
Wilcke et al., 1996 ; Garban et al. (2002). Tuhackova et al. (2001) ont en effet mis en
évidence une concentration en HAP dans des échantillons de sol inversement proportionnelle
a la distance a la source d’émission. Les prélevements effectués a proximité d’une autoroute
sont pres de 30 fois supérieurs (3095 ng/g de sol sec) a ceux prélevés a 500 metres de cette
méme source (106 ng/g MS sol) ou les concentrations en HAP sont équivalentes au bruit de
fond. Notons que la distance que peuvent parcourir des molécules exposées aux conditions
climatiques et aux dégradations (thermique, photochimique) est dépendante de sa durée de
demi-vie, les molécules adsorbées a des particules étant peu ou pas dégradées (Wilcke, 2000).
Meharg et al. (1998) et Bryselbout et al. (2000) ont mis en évidence une relation entre la
distance de transport de molécules et leur poids moléculaire. Les plus lourdes (chrysene,
benzo[a]pyrene) présentes dans la phase particulaire retombent en effet pres de la source. En
revanche, les plus légeres présentes dans la phase gazeuse (acenaphtene) migreront sur de
plus longues distances. Il faut souligner que la direction du vent contribue également a la
dispersion des HAP, leur concentration étant supérieure sous le vent dominant (Mastral et al.,

2003).
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Figure 2 : Emission de HAP dans I’air en France métropolitaine (en tonnes, somme des 16

HAP ; http://www.citepa.org/emissions/nationale/Pop/pop_hap.htm)
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3.3. Influence des compartiments terrestres sur la concentration en HAP

Les HAP émis par les diverses sources s’adsorbent sur une grande variété de supports dans
I’environnement. Les niveaux de contamination sont tres hétérogenes selon les matrices
considérées (air, eau, sédiments, sol et végétaux). La capacité de rétention des HAP sur les
différents milieux dépend des caractéristiques physicochimiques des molécules d’une part et
des propriétés des supports d’adsorption d’autre part (Juhasz et Naidu, 2000). Chez les
végétaux par exemple, de légers écarts de contamination sont notés entre especes de prairies a
des moments de prélevements identiques. L’espece du végétal influe sur la concentration : des
concentrations de 25 (chou) a 239 (endives) ng/g MS (Kipopoulou et al., 1999), et de 2000 a
8000 ng/g MS d’herbe en zone contaminée (Bakker et al., 2000) ont été relevées. Ces
différences peuvent étre expliquées par les compositions de surface des feuilles (cire, cuticule)
qui retiennent les molécules de fagon spécifique. L’orientation ou encore 1’age influent de
maniere significative sur la concentration en HAP d’une plante entiere (Bakker et al., 2000 ;
Smith et al., 2001). A cela s’ajoutent les types et les caractéristiques de sol qui peuvent agir
de facon significative sur la concentration en HAP sur la plante (projection), comme nous le
développerons ultérieurement. Du fait des conditions physicochimiques changeantes
(température, humidité...) la concentration des polluants dans chacune des phases solide,

liquide ou vapeur n’est pas figée dans le temps.

3.4. Influence du relief

Il existerait un lien entre la topographie et la concentration en HAP dans divers supports.
Martens et al. (1997) ont montré dans une région rurale que la concentration en HAP est
supérieure dans les vallées comparées aux zones d’altitudes. Le vent, plus fort en hauteur,
volatiliserait les molécules fraichement déposées tandis que la pluie lessiverait les HAP les
plus hydrophiles les entrainant vers la vallée. L’interaction du vent et du faible poids
moléculaire des molécules serait a 1’origine de cette dissipation. De plus, selon Wilcke
(2000), les particules fines riches en matieres organiques, et donc fortement contaminées, sont
les plus exposées au lessivage. Entrainées par la pluie, elles contribueraient aux teneurs

élevées en HAP relevées dans les vallées.
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II. Niveaux de contamination en HAP dans les différentes matrices environnementales

1. Contamination de I’air

Malgré des fortes émissions de HAP dans I’air, la concentration moyenne est assez faible
(effet dilution). L’exposition quotidienne des hommes aux HAP via I’inhalation représenterait
0,9% de I’exposition totale. La surveillance de la pollution de I’air parait donc nécessaire, un
étre humain brassant prés de 15 m’ d’air par heure. D'aprés la directive européenne
n°76/464/CEE ainsi que l'arrété du ler mars 1993, les rejets atmosphériques des industries
doivent satisfaire a des exigences séveres. Les quantités de molécules dégagées sont soumises
a des contrdles : le rejet maximal de benzo[a]Pyr est limité a 0,5 g/h. Les niveaux de
contamination de 1’air varient selon les localisations : milieux urbain ou rural, proximité de
sites industriels. Les concentrations en HAP dans 1’atmosphere sont comprises entre 5,7 et
44,6 ng/rn3 (somme des 16 HAP) selon les saisons en milieu semi rural (Smith et al., 2001), et
entre 300 et 400 pug/m3 dans I’environnement proche d’industries (cokerie) (Baek et al.,

1991 ; tableau 2).

Tableau 2 : Estimation des émissions de HAP dans 1’air (en tonnes)

Source Etats-Unis Suede Norvege France
(1983)* (1983)* (1983)* (2002)*

Total % Total % Total % Total %

Chauffage résidentiel 1380 16 132 26 63 21 94 37

Industries 3497 41 312 62 203 69 54 18
Incinération 50 1 2 1 1 0

Production d’électricité 401 5 7 1 1 0 4 2
Feux sauvages 1100 13 2 1 7 2

Transport 2170 25 47 9 20 7 82 32

Total 8598 502 294 251

De Baek et al. (1991) et CITEPA 2004 (* : somme des 16 HAP)

L’impact du chauffage individuel a ét€ démontré par Kiss et al. (2001). Aux abords du lac
Balaton (Hongrie), des concentrations estivales de 0,72 ng/m’ ont été mesurées malgré une
forte circulation automobile (activités touristiques). Ces concentrations atteignent 30 ng/m’ en
hiver en raison d’un chauffage individuel intense au fioul et au charbon. Comparée aux
sources domestiques et industrielles, la circulation automobile contribuerait donc de fagon

limitée a I’émission et a la concentration en HAP dans I’air.
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2. Contamination de I’herbe

2.1. Voies de contamination des végétaux

Les voies de contamination des végétaux sont multiples (figure 3). Les dépdts
atmosphériques, les épandages de boues d’épuration, I'effet de « splash » (projection de
particules de sol sur les parties aériennes des plantes lors d’un épisode pluvieux), la
volatilisation des HAP du sol ou encore le passage des racines a la plantes sont les entrées
possibles de molécules sur les végétaux (Fries, 1996 ; Smith et Jones, 2000). Néanmoins,
I’arrivée des polluants sur les végétaux provient essentiellement des dépots atmosphériques
(Wild et Jones, 1995). Environ 30% de la teneur en HAP des végétaux résulte d’une souillure
de la plante par du sol contaminé (projection, « splash », volatilisation ; Dreicer et al., 1984).
La température, le vent et la pluie sont des parametres agissant directement sur la
concentration en HAP de la plante : ces actions physiques favorisent le décrochement et
I’élimination des molécules adsorbés sur la plante (Smith et al., 2001). En outre, dans le cas
de végétaux poussant sur un sol pollué, la part de HAP entrant par les racines est négligeable
(Mc Crady et al., 1990 ; Smith et Jones, 2000). Les polluants organiques se répartiraient sur
I’épiderme extérieur des racines résultant en une absorption réduite (Fismes et al., 2002 ; Gao
et Zhu, 2004). L’épiderme des racines contient en effet de la subérine, constituant tres
lipophile capable d’adsorber fortement les HAP (Briggs et al., 1982). La morphologie des
feuilles combinée au caractere hydrophobe de la cuticule (rétention des molécules)
favoriserait le maintien des HAP déposés via I’air en faisant ainsi la principale source de

contamination des plantes.

2.2. Niveaux de contamination

Les niveaux de contamination dans 1’herbe varient en fonction des localisations, des sources,
des saisons et des études. Si les concentrations mentionnées dans les différents articles sont
assez disparates, elles ne restent pas moins représentatives de la proximité d’une source
d’émission. Les prélevements sont effectués en fonction de zones, classées selon leur degré et
type d’exposition :
- zone rurale, éloignée de toute source d’émission connue et dont la densité de
population est inférieure a 58 personnes au km?,
- zone semi-rurale (ou semi-urbaine), dont la densité est de 1000 personnes au
km? environ,

- zone urbaine de 6700 personnes au km?, et plus (Wong et al., 2004).
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On releve des concentrations disparates en zone rurale (tableau 3). Elles illustrent un manque
de méthodes standardisées et de normes associées aux extractions des différentes matrices
(végétaux et sol). Les méthodes de prélevement, d’extraction, de dosage et d’analyse sont en
effet spécifiques a chaque étude. Ces hétérogénéités dans les protocoles induisent des
variations notables au sein d’une méme matrice et pour une méme modalité (Baek et al.,
1991, Smith et al, 2001 ; Niederer et al., 1995).

En zones exposées, les concentrations dans 1’herbe fluctuent entre 0,1 et 2,4 ug/g MS selon

les sources d’émission et les études de référence (tableau 3).

2.3. Profils en HAP dans 1’herbe

Les concentrations totales en HAP dans I’herbe renseignent sur I’impact et I’étendue d’une
source de pollution (Miiller et al., 2001). Le profil en HAP des échantillons prélevés est
cependant une donnée complémentaire et essentielle.

Les caractéristiques dues a la structure et a la surface des feuilles, a la morphologie de la
plante ou a sa densité sur une surface donnée sont variables. Elles induisent ainsi des
processus de dépot et de rétention propre a chaque espece (Smith et al., 2001). Les propriétés
des feuilles (et de la cire principalement) joueraient un role déterminant dans la rétention des
molécules présentes en phase gazeuse. Smith et al. (2001) mettent en évidence des différences
entre profils selon les saisons : les composés a 3 et 4 cycles sont majoritaires en hiver (en
particulier Phé, Fluo et Pyr). Les composés légers (2 et 3 cycles) sont en revanche dominants
en période estivale (tableau 4). L’influence des événements météorologiques (action

physique) sur les concentrations est une des hypotheses avancée.

Malgré ces quelques différences, le profil des HAP dans I’herbe est caractérisé par la
prépondérance des molécules a faible poids moléculaire. Bakker et al (2001) ont comparé les
concentrations en HAP dans des feuilles en zone urbaine en fonction de leur temps
d’exposition. Bien que la concentration totale en HAP varie selon la durée d’exposition, le
profil dans les feuilles est caractérisé par 1’abondance des composés a poids moléculaire
intermédiaire tels que le fluoranthéne et le pyrene. Le lessivage des particules auxquelles sont
liées les molécules a haut poids moléculaire serait a 1’origine de cette perte des HAP dit

lourds.
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Figure 3 : Principales voies de contamination du végétal par des molécules organiques

(d’apres Smith et Jones, 2000)
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Tableau 3 : Concentrations en HAP (16 HAP) relevées dans I’herbe en fonction du lieu

d’exposition (en pg/g MS)

Auteurs Zone rurale Zone semi-rurale Bordure de route  Zone d’incendie
Bryselbout et al. 2m: 0,29
(2000) 4m : 0,33
6m: 1,46
Crépineau et al. 10m : 0,98
(2003) 50m: 0,83
150m: 0,95
Crépineau et al., Sm:0,13
(2004)
Grova et al. 0,05 0,08
(2000) (hiver)
Meharg et al. 0,15 2,36
(1998)
Miiller et al. 10m: 0,15
(2001)
Smith et al. 0,102a0, 94
(2001) (saisons et
especes
confondues)
Wild et al. (1992) 0,85

Tableau 4 : Molécules majoritaires mesurées dans 1’herbe

Saison HAP majoritaires
Hiver 3 et 4 cycles : fluorene, phénanthréne, fluorantheéne, pyréne
Eté

2 et 3 cycles : naphtalene majoritairement,
fluorene, phénanthrene
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II1. Devenir des HAP dans le sol

1. Contamination du sol

Le caractere hydrophobe et la capacité de rétention font du sol un puits a HAP.
L’accumulation des retombées atmosphériques au cours du tempsest favorisé par le caractere
non renouvelable du sol. Les molécules déposées vont alors se répartir dans les différents
types de particules de sol.

Les concentrations en HAP sont tres variables selon les zones de prélevements. La proximité
d’une source d’émission, le type de source ou encore la distance a la source peuvent en effet
jouer de facon significative sur les teneurs en HAP et mener a des variations considérables.
Dans le cadre de notre étude, la connaissance des niveaux de contamination du sol est
essentielle. Le paragraphe suivant est consacré au comportement des HAP dans le sol.
L’exposition d’animaux aux HAP via I’inhalation étant faible, I’ingestion est la voie de

contamination prépondérante.

2. Niveaux de contamination du sol

Le sol est principalement contaminé via les dépots atmosphériques (Shabad, 1980 ; Wilcke,
2000). Les concentrations sont tres supérieures a celles mesurées dans 1’herbe. Les propriétés
(composition, hydrophobicité) du sol sont certes différentes de celles des végétaux. Le sol
recoit et accumule ces molécules au cours du temps contrairement aux végétaux qui ne sont
exposés que sur une courte période (fauche, saison) correspondant a leur durée de vie (Bakker
et al., 2000). Les niveaux de concentrations de HAP dans le sol sont essentiels pour estimer
dans quelle mesure les organismes vivants (enfants, volailles en plein air, ruminants laitiers)

sont expos€s aux HAP via I’ingestion involontaire de sol.

2.1. Zones rurales et semi-rurales

Divers auteurs ont caractérisé des contaminations de sols issus de zones a niveaux
d’exposition variables. Les relevés de sol ont été faits sur la surface du sol (0-10 cm) soumise
a la photo-dégradation et a la volatilisation mais exposée directement a la retombée des
molécules.

Peu d’auteurs traitent simultanément des contaminations en HAP de 1’herbe et du sol. 11

n’existe pas de relation entre les concentrations dans I’herbe et le sol sur un lieu donné. La
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teneur en HAP n’excederait pas 0,001 a2 0,01 pg/g MS par molécule dans les sols non exposés
(contamination de bruit de fond due aux émanations naturelles ; tableau 5). Fluoréne,
phénanthrene, pyrene et B[a]P qui sont les HAP majoritaires dans les sols ont des
concentrations ubiquitaires inférieures a 0,01 ; 0,01 ; 0,02 et 0,002 ug/g MS respectivement
(INERIS).

Les concentrations en HAP dans les sols suivent 1’ordre suivant :

Sol agricole < sol de forét < prairie permanente < sol urbain < sol d’un site d’émission
ponctuel (Wilcke, 2000).

Les sols agricoles dont la somme des 16 HAP avoisine en général 0,20 ng/g MS sont
faiblement contaminés. Leur localisation en zone rurale (éloignés des sources d’émission) et
le travail effectué sur ces sols restreignent I’accumulation des molécules déposées en surface
(tableau 5). Le labour favorise en effet leur dilution avec la terre de profondeur. Les sols de
prairie échappent a ces travaux de surface du sol ce qui favorise I’accumulation des molécules
déposées (Wilke et al., 2000). Si les teneurs en HAP dans les sols urbains sont élevées (4400
ng/g MS), elles diminuent en fonction de la profondeur du sol et de la distance aux voies
routieres (Wilcke, 2000).

Naphtalene et phénanthrene se distinguent par leur forte teneur (respectivement 28 et 38%),
les autres molécules n’étant représentées qu’a hauteur de 10% maximum. Cette empreinte est
caractéristique des milieux éloignés de toute source de pollution. En effet, seuls les HAP les
plus volatiles sont tres mobiles et susceptibles d’étre transportés sur de longues distances, vers

les zones rurales (Wilcke et Amelung, 2000).

2.2. Sites urbains et industriels

Les données illustrent la diversité des niveaux de contamination particuliecrement élevés a
proximité de sites d’émission (tableau 6). Les sols les plus contaminés sont proches de sites
industriels. Les distances de prélevement n’étant pas précisées, il est possible que les
échantillons proviennent de [I’enceinte méme du site. Les niveaux atteints restant
anecdotiques, on peut raisonnablement penser que ces sols fortement contaminés ne sont pas a
la portée d’organismes divers. La dénomination de sites industriels inclue également les sols
de friches industriels, fortement contaminés pendant de nombreuses années d’exploitation et

laissés a I’abandon suite a 1’arrét des activités.
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Tableau 5 : Concentrations en HAP dans le sol de zones rurales et semi-rurales (ug/g MS)

Auteurs Type de site Nb Localisation Concentration
HAP pug/g MS
Wilcke et Rural 20 Etats-Unis 0,06 2 0,32
Amelung (2000) entre 0 et 10 cm
dont 28 % naphtalene
38 %Phé
Wong et al. Rural 12 Tillsonburg, Etats- 0,15
(2004) Unis
Nadal et al. Rural 16 Espagne 0,11
(2004)
Wild et Jones Rural 10 Royaume Uni 0,19
(1995)
Wilcke et al. Rural 20 Amérique du Nord 0,06 a2 0,32
(2000)
Wilcke et al. Rural 20 Brésil 0,07 a 0,09
(1999)
Wild et Jones Forétde pin 10 Angleterre 4,81
(1995)
Jones et al. Semi-rural 14 40 km de Londres, 1,04
(1989) Royaume Uni

Tableau 6 : Somme des HAP mesurée dans différents sols prélevés en zone urbaine listée par

la littérature (ug/g MS)

Auteurs Type de Nb Localisation Concentration
site HA ug/g MS
P
Wilcke et al. Urbain 20 Bangkok, 0,13 (moyenne de 0,04 a 0,20 ug/g
(1999) Thailande MS selon les points de prélevement)
Wild et Jones Urbain 10 Angleterre 4,24
(1995)
Wilcke et al. Urbain 20 Brésil 0,01 20,39
(1999)
Juhasz (1998), cité Sites 16 Usine pétrochimique : 821
par Juhasz et Naidu | industriels Usine de gaz : 7337
(2000)
Bewley et al.
(1989)
Wilcke et al. Sites 16  Ziar, Slovaquie Production d’aluminium :
(1996) industriels 35a73
Raffinerie : 300000 (7 HAP)
Meharg et al. Incendie 16 Royaume-Uni 2,7a18
(1998) de produits
chimiques
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La reconversion de ces sites a forte valeur fonciere (localisation, surface) en zone
résidentielle, cultures maraicheres ou paturage, est une problématique émergente. Dans le
cadre d’une reconversion en terrain agricole sans rémédiation préalable, une étude du risque
de transfert des polluants du sol vers les produits animaux doit €tre mise en ceuvre. Les
concentrations rencontrées sur ce type de sites sont généralement comprises entre 50 et 2600

pg/g de sol sec (Fismes et al, 2002).

2.3. Bordures d’autoroutes

D’apres le tableau 7, il est possible d’associer le niveau de contamination d’un sol de bordure
d’autoroute avec la distance a la source.

Parmi toutes ces données, notons qu’il existe des variations liées aux méthodes de
prélevements, extractions et analyses. Ces fluctuations de valeurs sont le reflet de méthodes
peu reproductibles dont les faibles rendements d’extraction ne sont pas répétables et
d’approximations dans les prélevements (la profondeur du prélevement par exemple). Les
concentrations des échantillons tendent a étre sous estimées suite a des pertes de molécules
durant la purification et la concentration de certains extraits. Comme dans le cas des végétaux,
la diversit¢é de méthodes de prélevements, d’analyse, ainsi que le nombre de molécules
recherchées ne permet d’obtenir que des estimations de contaminations existantes. La
caractérisation de la pollution reste approximative (Baek et al., 1991 ; Edwards, 1983 ; Smith

et al, 2001 ; Niederer et al., 1995).

3. Réglementation sur les teneurs limites en HAP dans les sols

La connaissance des concentrations en HAP est indispensable dans le cas de sols
agricoles compte tenu de sa place en début de chaine alimentaire. Afin d’éviter des
répercutions éventuelles sur les productions agricoles a but alimentaire (la principale voie de
contamination en HAP chez I’homme étant la voie alimentaire) ou sur les écosystemes
terrestres, il est impératif de connaitre les concentrations en HAP d’un sol pour caractériser
son degré de contamination (Maliszewska-Kordybach, 1996). Il n’existe pas, en France, de
valeurs critiques de pollution au-dela desquelles une décontamination doit €tre envisagée.
Maliszewska-Kordybach (1996) propose, a titre indicatif et tout en connaissant les limites

d’une distribution des classes de contamination des sols (tableau 8). Il existe en France des
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valeurs guides pour les sols. Ces Valeurs de Constat d’Impact (VCI) sont établies pour
évaluer I’effet d’un sol sur ’homme pour un usage donné :

- 'usage sensible, ou le sol est utilisé pour la culture d’un jardin potager en milieu
résidentiel,

- I'usage non sensible, ou I'usage du sol est exclusivement industriel ou commercial.
Les VCI tiennent compte des risques liés a une exposition chronique et a la toxicité d’une
substance donnée sur la santé humaine (tableau 9).
Parallelement a ces données guides, on peut citer des valeurs limites de pollutions au-dela
desquelles une décontamination du sol est imposée par certains pays. C’est le cas par exemple
de la Grande Bretagne et de I’Australie ou un traitement du sol est préconisé lorsque la

somme de 16 HAP dépasse 20 pg/g et 500 ug/g MS respectivement.

4. Devenir des HAP du sol

4.1. Pertes abiotiques des HAP du sol

Les pertes abiotiques sont uniquement dues a des phénomenes d’ordre physique et chimique.
Aucune action d’organismes vivants n’intervient. Elles seraient responsables de la perte de 2 a

20% des HAP a 2 et 3 cycles dans le sol (Park et al., 1990).

4.1.1. Volatilisation

La volatilisation est gouvernée par plusieurs phénomenes agissant directement sur les
molécules via leurs propriétés physico-chimiques. Elle peut étre conditionnée par les facteurs
régissant le milieu : température du sol et de ’air ambiant, vent, humidité ou présence de
couvert végétal. Ce dernier influe sur la température du sol, température qui régit la solubilité
des composés, les coefficients et vitesse de diffusion (Cousins et al., 1999 ; Znang et
al.,1995).

La volatilit¢ des HAP détermine également leur capacité a €tre emporter et mobilisés.
Caractérisée par la constante de Henry, leur volatilité varie de 4,89.10 ~ pour le naphtaléne a
3,4.10  pour le B[a]P. Elle est fonction du poids moléculaire des polluants.

La volatilisation des molécules est souvent évoquée pour tenter d’expliquer des diminutions
de concentrations en HAP dans les sols. Méme si elle n’est pas négligeable pour certains
d’entre eux, elle reste mineure pour les grosses molécules (4 et 5 cycles). Une étude rend
compte d’une perte par volatilisation d’un sol enrichi en boue de station d’épuration de 24 a

100% selon les HAP, avec une dissipation totale du naphtalene (Wild et Jones, 1993). La
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perte des composés dans un sol est fonction du poids moléculaire des HAP (Ginn et al., 1995 ;

Cousins et al., 1998).
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Tableau 7 : Niveaux de contamination en HAP de sol & proximité d’autoroutes (en pg/g MS)

Auteurs Type de site Nb HAP Localisation Concentration
ng/g MS
Bryselbout et al. Autoroute 16 Nord-est de la 2m: 203
(2000) (39000 v/j*) France 6m : 70
Crépineau et al. Autoroute 16 Nord-est de la 10m: 2,63
(2003) (70000 v/j) France 50m: 1,23
150m : 1,08
Pathirana et al. Autoroute 16 Brisbane, 0,47
(1994) Australie
Tuhackova et al. Autoroute 10 Prague, Tchéquie 500 m: 0,11
(2001) (90000 v/j) 0,5m: 3,09

* v/j : véhicules par jour)

Tableau 8 : Classe de contamination d’un sol en fonction de sa concentration en somme des

16 HAP (Maliszewska-Kordybach)

Niveau de contamination du sol Critere d’évaluation (ug/g MS)
Non contaminé <0,20
Faiblement contaminé 0,20-0,60
Contaminé 0,60-1
Tres contaminé >1

Tableau 9 : Valeurs de Constat d’Impact (VCI) francaises pour le sol (ug/g MS)

VCI usage sensible VCI usage non sensible
Anthraceéne Pas de valeur limite Pas de valeur limite
Benzo[a]anthracéne 14 252
Benzo[k]fluoranthéne 900 2520
Chrysene 10350 25200
Benzo[a]Pyr 7 25
Fluoranthéne 6100 Pas de valeur limite
Indeno[1,2,3-c,d]Pyr 16 252
Naphtalene 46 Pas de valeur limite
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Leduc et al. (1992) ont étudié 1’évolution de 4 HAP (acenaphthylene, acenaphthene, Fluo et
anthracéne) en fonction de différentes modalités appliquées a un sol tres humide : une
volatilisation des composés est notée, d’autant plus forte que la molécule est légere (poids
moléculaire). Tous les composés ont disparu du sol au terme de I’essai d’une centaine de
jours. Notons que, dans des conditions d’oxydoréductions particulieres, la perte par
volatilisation peut étre jusqu’a trois fois supérieure a celle par biodégradation (Leduc et al.,
1992). En conditions confinées, 30% de naphtalene se volatilise en 48h (Sims et al., 1990 ;
Park et al.,, 1990) mais les composés les plus lourds n’accusent pas de baisse notable de

concentration. Tous les auteurs s’accordent cependant sur le fait que seules les molécules de 2

et 3 cycles sont sensibles a la volatilisation.

4.1.2. Photodégradation

La photodégradation est considérée comme le principal facteur de dégradation des HAP dans
I’atmosphere. De grandes variations existent cependant selon les molécules concernées et le
substrat éventuel sur lesquels elles sont adsorbées (Baek et al., 1991 ; Wang et al., 1999).
Dans le sol en revanche, les pertes par photodégradation sont assez faibles en raison de la
luminosité limitée. Les HAP sont soumis a la photodégradation uniquement dans des
conditions bien particulieres : un ensoleillement important (production des radicaux OH
impliqués dans la dégradation) et une localisation restreinte a la surface du sol. Matsuzawa et
al. (2001) ont testé différentes modalités pour tenter d’évaluer la photodégradation de certains
HAP. Les demi-vies de certains d’entre eux sous €clairage UV constant et selon les conditions
sont données dans le tableau 10. La photodégradation parait donc atténuée par la présence de
sol. Elle ne serait pas prépondérante dans la perte des HAP dans un sol.

Des pertes en molécules dans le sol peuvent €tre dues a d’autres processus abiotiques
(sorption, hydrolyse, réactions diverses) mais se révelent négligeables comparés a la

volatilisation d’une part (majoritaire) et a la photodégradation d’autre part (Leduc et al, 1992).

Tableau 10 : Comparaison des durées de demi-vie de HAP dans un sol et dans un milieu

liquide
Molécule Phé Pyr B[a]P
Demi-vie (h) avec sol 9,1 10,22 6,22
Demi-vie (h) sans sol 4,3 9,2 1,6
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4.2. Dégradation des HAP par les microorganismes du sol

Particulierement intéressantes dans le cadre de dépollution de sols contaminés en HAP
(friches industrielles), la biorémédiation est considérée comme une facon écologique de
diminuer la teneur en HAP des sols. C’est en vue d’exploiter la faculté de certains organismes
a dégrader les HAP que des études s’attachent a caractériser, quantifier et comprendre ces
mécanismes de dégradation. Il est important de souligner que la durée de demi-vie des HAP
dans les sols est régie par différents mécanismes, dont les biodégradations. Les bactéries,
champignons et algues peuvent en effet cataboliser les HAP. Le tableau 11 illustre les fortes
différences de durée de demi-vie dans un sol.

La connaissance du devenir de ces molécules dans le sol est indispensable dans le cadre de
notre étude. L aptitude des microorganismes du sol a dégrader les HAP nous permet d’autre
part de nous interroger sur la transposition de cette faculté aux bactéries présentes dans le

tractus digestif des animaux, et particulierement du rumen.

Tableau 11 : Exemple de durée de demi-vie dans les sols (Berthelin et al., 1995)

Molécule Naphtalene Anthracene Pyréne

Durée de demi-vie 16 a 48 jours 50 jours a 1,3 ans 210 jours a 5,5 ans

4.2.1. Dégradation des HAP par la flore totale du sol

La capacité de biodégradation des microorganismes (bactéries et champignons) d’un sol est
avérée. Plusieurs études démontrent cette dégradation biotique via le suivi de la
minéralisation des HAP marqués radioactivement. Elles seraient préférentiellement localisées
dans les agrégats de petite taille (argiles et limons, respectivement inférieurs a 2 pm et
compris entre 2 et 20 um) par opposition au sable et aux fractions grossieres (Amellal et al.,
2001). La minéralisation de composés marqués est mesurée par le dégagement de '*CO,. Une
incubation de durée variable valide les phénomenes de biodégradation au sein du sol (Ginn et
al., 1995 ; Smith et al., 1999).

Parallelement a la capacité de dégradation des microorganismes, la disponibilité et la mobilité
(la part de polluants mobile est située en phase vapeur et liquide) de ces molécules dans le sol
sont des facteurs a étudier. Les concepts d’extractibilité et de disponibilité sont primordiaux
puisque seules les molécules disponibles seront soumises a la biodégradation (Barriuso et al.,
1996 ; Ginn et al., 1995). Des métabolites issus de la dégradation des HAP par la flore du sol
peuvent exister. Leur part est variable selon les conditions environnementales, la

concentration en polluants et les types de sol.
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4.2.2. Caractérisation de la flore totale du sol

Le sol est un milieu vivant. Il est le siege de nombreux phénomenes de dégradation auxquels
participent des champignons, des bactéries, des protozoaires et des algues. Leur proportion

dans un sol est donnée dans le tableau 12.

Tableau 12 : Abondance des organismes du sol (Gobat et al., 1998)

Nombre approximatif Biomasse moyenne

(par g de sol sec) (en %)
Bactéries 10°-10° 25
Champignons nd* 59

Algues 10*-10° Traces
Protozoaires 10*-10° 4
Faunes du sol (sans 0,1-1000 12

protozoaires)

* nd : non déterminable

4.2.3. Dégradation par les champignons

Les champignons ont la capacité de dégrader les HAP. Ils peuvent décomposer la lignine (a
structure proche des HAP) et la cellulose. Cette aptitude a souvent été démontrée en milieu de
culture, or dans ces conditions, le facteur « sol » n’est pas intégré. Ses répercussions sur
I’efficacité de la dégradation par les champignons restent alors indéterminées (Canet et al.,
1999 et 2001 ; Martens et al., 1999).

Les HAP peuvent étre facilement dégradés par des enzymes extracellulaires (ligninase)
produites par une espece de champignon, les pourritures blanches (« White rot »). Ces
enzymes bien que non spécifiques peuvent dégrader des HAP. Solubles ou non, ceux-ci sont
incapables de pénétrer les membranes cellulaires en raison de leur poids moléculaire. Ce
mécanisme d’attaque confere a ces champignons une accessibilité et une faculté de
dégradation bien supérieure a ceux possédant des enzymes intracellulaires (Hammel et al.,
1986). Des multitudes d’especes sont étudiées (P. chrysosporium, Pycnoponus
cinnabarinus...) et toutes sont capables de métaboliser et de minéraliser les HAP : entre 3 et
99% du B[a]P disparait a I'issue d’expérimentation de quelques heures a plusieurs jours
(Juhasz et Naidu, 2000). Bien que ces résultats démontrent 1’aptitude de diverses especes de
champignons a métaboliser et dégrader les HAP, ils doivent étre nuancés en raison des
conditions d’incubation tres favorables en milieu complexe. La dégradation in vivo est en

effet limitée du fait de la faible disponibilité des HAP. Des mois d’adsorption et d’intégration
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des molécules a la matiere organique ont contribué a diminuer considérablement leur

disponibilité les rendant moins sensibles aux dégradations qu’en milieu de culture.

4.2.4. Dégradation par les bactéries du sol

Outre la dégradation des HAP attribuable aux champignons, les bactéries présentent un
potentiel important de métabolisation de ces molécules. Les conditions environnementales
affectent le taux de dégradation des HAP : température, pH, taux d’oxygene, type de sol,
population (espece et densité) microbienne (tableau 13). La biodégradation peut se faire en
aérobie et/ou en anaérobie, tant par métabolisme que par co-métabolisme.

La biodégradation en anaérobiose peut se rencontrer dans les sédiments mais le processus est
lent et les voies métaboliques restent peu décrites (Loser et al., 2002). Certaines études font
cependant état de I’efficacité de cette dégradation, comme par exemple Rockne et Strand
(2001) qui ont montré une minéralisation presque complete du Phé en milieu de culture.

La biodégradation aérobie est elle plus rapide. Le taux de dégradation est inversement
proportionnel au nombre de cycle benzénique ce qui conduit a des temps de demi-vie qui

augmentent avec la taille de la molécule

Tableau 13 : Conditions environnementales favorisant 1’activité des microorganismes

impliqués dans les dégradations de molécules organiques (Wilson et Jones, 1993).

Parametres Conditions nécessaires pour  Conditions optimales pour la
’activité microbienne dégradation des HAP
Humidité du sol 25-90% 30-85%
de la capacité au champ
pH du sol 5,5-8,5 7,5-7,8
Taux d’oxygene 10-40 % d’0O,
Température (°C) 15-45 24-30

Kastner et al. (1999) ont montré que I’inhibition de I’action des bactéries dans un sol endigue
la minéralisation de I’anthracéne. Ce phénomene témoigne de 1'implication des
microorganismes dans le métabolisme de cette molécule. Parmi les articles relatant de la
dégradation de polluants par les bactéries, certains ne s’attachent qu’a des souches ciblées par
opposition aux études sur sol complet ou le microcosme considéré est « naturel » c'est-a-dire
initialement présent. La dégradation des HAP est toutefois inhibée par des trop fortes

concentrations en polluants (supérieur a 200 pg/g MS) devenant alors toxiques pour la flore
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totale du sol (Ginn et al., 1995). En incubant plusieurs HAP en présence d’un inoculum précis
(souches connues pour leur faculté a dégrader les HAP), une réduction de I'ordre de 80 a
100% de phénanthreéne, acenaphtene, anthracene, fluorene et pyréne est observée (molécules
citées de la dégradation la plus forte vers la plus faible). Ce constat est fait suite a 90 jours
d’incubation du sol et par comparaison avec un témoin (sol stérile) ou une disparition, bien
que visible, est minime. Cette dégradation est fonction de 1’anaérobiose, des changements de
pH, de la température et de la source de carbone, facteurs qui conditionnent eux-mémes la
croissance des micro-organismes. Ainsi, dans un sol contaminé en HAP et riche en
microorganismes, la présence de métabolites issus de la dégradation de molécules est
probable.

Les études décrites ci-dessus, réalisées en condition idéales pour les microorganismes,
négligent cependant I’effet du sol qui constitue une matrice trés hétérogene. Les HAP logés
dans les particules organiques ou dans les pores sont totalement inaccessibles aux bactéries,

incapables de pénétrer dans des pores inférieurs a 0,2-0,8 um (Johnsen et al., 2005).

4.3. Profils et localisation des HAP dans le sol

4.3.1. Profils et contamination en HAP des horizons de sol de surface

La profondeur de sol affecte la concentration en HAP. Le sol de surface est désigné par une
couche d’environ 30 cm partant de la surface (Jones et al., 1989 ; Martens et al., 1997). Les
concentrations de cet horizon oscillent entre 46 et 154 ng/g MS (Martens et al., 1997), et 1000
ng/g MS (Jones et al., 1989). Une étude de Pathirana et al. (1994) met en évidence une
relation exponentielle négative entre la concentration en HAP et la profondeur des
échantillons de sol considérés.

Ainsi, il apparait que la concentration en HAP diminue avec la profondeur selon 1’équation :
Log[HAP] = myq x profondeur + by ,

ou m et b sont respectivement la pente (taux de disparition inférieur a zéro) et I’ordonnée a
I’origine de la courbe, spécifique de chaque molécule. Il en ressort que la concentration est la
plus élevée entre O et 1 cm, et fluctue autour du seuil de détection des 4 a 5 cm.

Les profils en HAP dans les horizons supérieurs de sols sont similaires, seuls les niveaux de
contamination changent. Le sol est le siege de deux phénomenes opposés : il peut accumuler
et stocker les HAP et se comporte comme un réservoir de polluants. D’autre part, il agit
comme un milieu capable de dégrader certains HAP (molécules a faible poids moléculaire)

sous l’action de microorganismes aptes a métaboliser les molécules a plusieurs cycles

benzéniques. Ainsi, dans le sol, les composés majoritaires sont les composés a plus de 3
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cycles qui ne sont pas dégradés par les micro-organismes (Shabad, 1980 ; Jones et al., 1989 ;
Meharg et al., 1998 ; Bakker et al., 2000).

Niederer et al. (1995) ont mis en évidence une dominance du fluoranthene, Pyr, benzo[b] et
benzo[k]fluoranthéne, soit des composés lourds dans un sol de ville. Ces résultats sont en
accord avec Martens et al. (1997), Wild et al. (1995) et Jones et al. (1989).

Les profils de sol en bordure de route sont ceux qui présentent la plus grande variété de
molécules (Pathirana et al., 1994 ; Bryselbout et al., 2000). Seules les moins hydrophobes
sont absentes, dégradées ou entrainées vers les horizons inférieurs (Niederer et al., 1995 ;
Jones et al., 1989).

Préciser les molécules majoritaires dans un sol permettra de simuler au mieux les conditions
in situ. Cette approche est indispensable pour appréhender le transfert des HAP du sol vers
d’autres matrices et nécessite ainsi la caractérisation d’un sol et des molécules incriminées

dans sa contamination.

4.3.2. Profils en HAP dans les horizons inférieurs du sol

Si les concentrations en HAP dans les horizons inférieurs sont nettement moins élevées que
les horizons de surface, elles restent cependant non négligeables et méritent d’étre étudiées.
Ces horizons ne sont certes pas en relation directe avec les animaux ou les hommes mais ils
peuvent toutefois le devenir d’une maniere indirecte. En effet, les pratiques agricoles (labour)
operent un retournement des horizons inférieurs du sol susceptibles d’étre projetés sur les
cultures suite a des précipitations (« splash »).

Les concentrations pour les 16 HAP sont comprises entre 340 et 240 pg/g MS respectivement
entre 23-31 et 31-46 cm (Jones et al., 1989 ; Wilcke et al. 1996). En zone rurale, les couches
inférieures ont des concentrations qui avoisinent une dizaine de pg/g MS. Trois molécules
sont prépondérantes dans ces strates inférieures: naphtalene, Fluo et Phé (Jones et al., 1989 ;
Martens et al., 1997 ; Wilcke et al., 1996). Plusieurs hypotheéses permettraient d’expliquer les
concentrations et les profils dans les horizons inférieurs du sol.

Faible mobilité des molécules : les HAP peu solubles dans 1’eau ont plus d’affinité
pour la matiere organique que pour ’eau. Ils ont ainsi tendance a stagner dans la couche
supérieure du sol, riche en matiere organique (Wilcke et al., 1996).

Dégradation par les microorganismes : Jones et al. (1989) rapportent la présence
d’anthracene, de fluoranthene, de pyrene, de B[b]F et de B[a]P, expliquée par une activité

réduite des microorganismes en milieu anaérobie.
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Effet de la rhizosphere : une étude réalisée par Binet et al. (2000) démontre que la
concentration en HAP dans la rhizosphere est significativement inférieure a la concentration
en HAP dans des sols non-rhizosphériques. L’interaction des HAP avec les végétaux joue
donc un role dans I’extractibilité des molécules du sol. Les liaisons générées par I’activité des
microorganismes entre les molécules et la matiere organique rendraient une part importante
des HAP non extractibles du sol. Cette hypothese, suggérée par les auteurs, comporte
néanmoins quelques limites : pourquoi ces liaisons n’existent-elles pas dans le cas du sol non
rhizosphérique, les microorganismes y étant également présents ?

Bien que les raisons exactes de diminution de la teneur en polluant dans la rhizosphere soient
mal connues, il semblerait que cet environnement joue un role essentiel dans la dégradation

des molécules.

4.4. Localisation des HAP dans les particules de sol

Il existe une relation entre la concentration en HAP et la granulométrie du sol qui
conditionnerait la répartition des molécules. La concentration HAP est en effet supérieure
dans les particules de sol les plus fines (entre 2 et 20 um). Suite a une incubation de divers
HAP dans du sol, les différentes fractions analysées présentent des concentrations supérieures
dans les limons fins (2-20 pum) comparativement aux limons grossiers et au sable (20-50 et
50-2000 pm respectivement). La part de HAP présente dans les particules d’argile (inférieur a
2 um) est assez faible (Amellal et al., 2001). Selon Amellal et al. (2001), les gros agrégats
(50-2000pum) comportent majoritairement du sable et des limons grossiers de taille importante
mais peu nombreux. Les surfaces de contact entre structures et molécules sont alors limitées
comparées aux petits agrégats. Ces derniers, constitués d’argile et de limons, de plus petite
taille et dont la densité est plus élevée au sein d’un méme amas, rendent la surface de contact
et d’échange plus grande. Le degré d’aromaticité de la matiere organique serait toutefois a

I’origine de ces répartitions

5. Mode de liaison des HAP au sol

Les types de liaison des HAP au sol sont multiples. La force de ces liaisons est variable : elle
peut aller de la simple adsorption a la liaison covalente (liaisons fortes). Ce sont ces forces de

liaisons qui conditionnent I’extractibilité et donc la disponibilité des molécules.
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5.1. Liaisons faibles

Les liaisons faibles sont de deux types.

- [’adsorption. Les molécules sont adsorbées sur la surface externe hydrophobe des
particules de sol. Elles s’adsorbent sur la matiere organique principalement par des liaisons
faibles de type hydrogene ou de Van der Walls. Ce processus est rapide et réversible. 11 est
dépendant de 1’hydrophobicité et de la concentration de la molécule dans la phase aqueuse.
Dans le cas de I’adsorption, le polluant est facilement extractible. La remobilisation de la
molécule se fait en moins d’une heure de contact avec un solvant hydrophobe. Les molécules
dissoutes sont sensibles a la biodégradation, a la volatilisation ou la photodégradation
(Verstraete et Devliegher, 1996 ; Northcott et Jones, 2001).

- U'inclusion. Les HAP vont étre intégrés a ’intérieur méme de 1’agrégat et se trouver
piégés dans les nanopores qui le constituent. Ce processus qui se fagconne a long terme est
consécutif a D’adsorption. Il n’est pas réversible. En milieu aqueux, les propriétés
hydrophobes des HAP les conduisent a se regrouper a I'intérieur des structures et deviennent
inaccessibles aux microorganismes. Le polluant se trouve alors moins facilement extractible,
méme par extraction au soxhlet, pendant plusieurs heures et avec des solvants apolaires type
toluéne, acétonitrile ou butanol. Du fait de cette faible mobilisation, la molécule devient
moins disponible (Barriuso et al, 1996 ; Verstraete et Devliegher, 1996 ; Kottler et
Alexander, 2001).

5.2. Liaisons fortes

Les polluants liés chimiquement au sol sont fixés de facon définitive et non réversible. Ces
liaisons fortes inhibent I’extractibilité et la biodisponibilité de ces composés alors qualifiés de
«résidus liés ». Ces liaisons covalentes assemblent la molécule et la matiere humique du sol.
Les liaisons deviennent ainsi résistantes a 1’hydrolyse et aux dégradations microbiennes
(Verstraete et Devliegher, 1996). Notons que, méme au terme d’une extraction rigoureuse a
I’aide de solvants apolaires, ces résidus li€s ne sont plus extractibles du sol. Ils ne sont alors
identifiables que par des méthodes isotopiques (Barriuso et al, 1996 ; Johnson et al., 2002).
Ces liaisons résulteraient de I’action d’enzymes diverses, dont les enzymes extracellulaires
des champignons, ou de réactions d’oxydation s’accomplissant dans le sol (Késtner et al.,
1999). Cette association d’intensité variable de HAP avec le sol influe directement sur le
devenir des molécules. Une liaison forte rend le polluant peu disponible et son lessivage
éventuel vers les nappes phréatiques modéré. Cependant, la liaison forte amoindrit les

dégradations éventuelles et donc la rémédiation par les microorganismes. Ces derniers
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n’alterent en effet que les composés libres en solution et deviennent inefficaces face aux
composés adsorbés sur une matrice solide (Verstraete et Devliegher, 1996). Selon Eschenbach
et al. (1998), les microorganismes ne sont pas capables de dégrader les HAP de cette fraction
non extractible. Cette faible remobilisation des résidus liés fait de la matrice sol et en
particulier de la matiere humique un réservoir de polluants « inertes », sorte de piege a HAP

dans la biosphere (Richnow et al., 1995).

5.3. Facteurs influencant la rétention des HAP dans le sol

Le comportement des HAP dans le sol est conditionné par de nombreux parametres :

la matiére organique
Tous les auteurs admettent I’implication de la matiere organique dans la rétention des HAP
d’un sol. L’extractibilit¢ des HAP d’un sol par un solvant, méme tres apolaire, est
inversement proportionnel au taux de maticre organique (Karimi-Loftfabad, 1996 ; Conte el
al., 2001 ; Bogan et Sullivan, 2003 ; Bogan et Trbovic, 2003). Les molécules présentes se
concentrent sur les sites hydrophobes de la matiere organique, s’adsorbent, pénetrent dans les
différents pores et créent des liaisons les rendant ainsi moins accessibles. Plus le taux de
matiere organique est élevé, plus les surfaces hydrophobes dans un sol sont nombreuses
(Conte et al., 2001). La disponibilit¢ des HAP dépend donc de la richesse en composés
organiques.
Les degrés d’extractibilité dépendent ainsi de la nature du sol, du temps de maturation et enfin
de la nature du solvant dans le cadre d’extractions chimiques (tableau 14).
Le tableau 14 met clairement en évidence la diminution de I’extractibilité quand le taux de

matiere organique du sol et I’hydrophobicité de la molécule augmentent.

le temps de contamination du sol (maturation)
Outre la nature de la matrice, la disponibilité des HAP dépend également du temps de contact
du polluant avec le sol (Figure 4 ; Conte et al., 2001 ; Johnson et al., 2001 ; Kelsey et al.,
1997 ; Northcott et Jones, 2001). En effet, des HAP ajoutés a du sol et laissés a maturer
pendant plusieurs jours évoluent dans les structures et s’y trouvent piégés. Cette part liée au
sol devient alors non extractible (Karimi-Lotfabad et al., 1996 ; Conte et al., 2001 ; Bogan et
Sullivan, 2003 ; Macleod et Semple, 2003). En moins de 30 jours de contact, entre 50 et 70%
des HAP apportés a un sol se lient fortement a la matrice jusqu’a ne plus pouvoir étre extraits
par un solvant peu apolaire comme le butanol (Kottler et Alexander, 2001). Des 14 jours, les

HAP fixés ne sont donc plus extractibles. Lorsque les temps de maturation des sols en
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présence de HAP sont plus longs (jusqu’a 500 jours), pres de 90% des molécules peuvent étre
figées dans la fraction non extractible (Kelsey et al., 1997, Northcott et Jones, 2001).

Le tableau 15 met en évidence I’influence du temps de maturation sur I’extractibilité des HAP
qui diminue avec le temps pour ces 2 molécules. Le taux d’extractibilité des molécules est
également fonction de la polarité du solvant utilisé ce qui reflete I’effet de I"hydrophobicité

des HAP sur leur propension a rester liés au sol.

les propriétés des HAP
Les propriétés physicochimiques des HAP contribuent également a I’extractibilité des
polluants. Conte et al. (2001) établissent une relation entre I’extractibilité et le Log Ky, reflet
de I’hydrophobicité des molécules organiques. Plus 1’hydrophobicité est marquée, plus les
molécules sont liées et retenues dans le sol a I'instar du B[a]P qui reste inaccessible lors
d’extractions, méme drastiques (solvants tres apolaires). Ses propriétés hydrophobes lui
conferent une capacité d’adsorption sur les structures hydrophobes du sol beaucoup plus

puissante que le Phé et le Pyr entre autres (Northcott et Jones, 2001 ; Smith et al., 1999).

la métabolisation des HAP
S’ajoutant a ces facteurs, le phénomene de métabolisation participe également a la diminution
de la disponibilité des HAP. L’influence du microcosme sur la rétention des HAP a été
démontrée par la mesure d’extractibilité entre deux modalités d’un sol de pature a 24 jours de
maturation (Macleod et Semple, 2003): stérilisé (30% de résidus de 14C—Pyr non extractibles)
et non stérilisé (39 % de résidus de '*-C Pyr non extractibles). L’activité biologique intense
produit dans le sol plusieurs métabolites de HAP. Ces métabolites (quinones, intermédiaires
hydroxylés et carboxylés) beaucoup plus réactifs que les molécules meres non substituées
vont induire la formation de liaisons avec le sol. La fraction humique est la partie réactive du
sol. Des liaisons covalentes de type éther, ester et carbone-carbone, catalysées par des
enzymes ou issues de réactions d’oxydation vont se former entre le métabolite fonctionnalisé
et la matrice. Ces métabolites incorporés dans les structures du sol représentent la majorité
des résidus liés non extractibles par des solvants tels que le méthanol ou I’acétone

(Eschenbach et al., 1998 ; Kistner et al., 1999 ; Richnow et al., 1997 ; Smith et al., 1999).
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Tableau 14 : Extractibilité de 4 HAP par du butanol apres 120 jours de maturation dans des

sols en fonction du taux de matiere organique (Bogan et al., 2003)

Molécule Log Kow % MO du sol
2,32 3,58 5,78 9,13 11,16 24,28
Fluo 4,02 52 39 47 23 18 0,3
Phé 4,35 20 19 21 9 7 3
Pyr 4,93 25 20 24 10 10 6
B[a]P 6,11 39 23 22 16 16 13

Tableau 15 : Extraction du '*C-Phé et "*C- B[a]P du sol avec deux solvants différents en

fonction du temps de maturation (en jours) et du solvant (Northcott et Jones, 2001).

Molécules Temps de maturation Butanol Dichlorométhane

10 994 90"

21 954 9404

Phé 53 974 928
170 96** 928

259 9204 90%

10 90** 838

21 g2 834

B[a]P 53 80" 77°4
170 76°4 738

259 7304 688

Les valeurs d’une colonne avec la méme lettre minuscule ne sont pas significativement différentes ; les valeurs
d’une méme ligne avec une lettre majuscule identique ne sont pas significativement différentes a p< 0,05.
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Figure 4 : Evolution des HAP dans un sol (d’apres Bariuso et al., 1994)
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La contamination de I’environnement résultant des activités humaines se reflete
particulierement dans les concentrations en HAP dans le sol. A I’issue de ce paragraphe, il est
important de souligner que le sol est un réservoir de polluants dont les concentrations ont
tendance a stagner ou a augmenter légerement. Leur accumulation dans le sol se fait sur le
long terme. Elle mene a des concentrations conséquentes en raison de leur faible dégradabilité
et du dépdt atmosphérique continu.

Au-dela des inquiétudes sur la réhabilitation de sites pollués ou sur le lessivage des polluants
vers les nappes phréatiques se pose le probleme du sol comme vecteur potentiel dans la
chaine alimentaire. Par le biais des cultures, mais surtout par un autre maillon de la chaine
alimentaire qu’est le ruminant. Celui-ci ingere en effet en moyenne 15 kg de matiere seéche
par jour et ’équivalent de 2 a 4 % de sol par jour (Fries et al., 1982). Cette part de sol ingérée
peut alors devenir une source non négligeable de polluants présente au cceur du systeme
digestif de ’animal. Une fois potentiellement extraits du sol dans le tractus digestif, une
absorption suivie de biotransformation, stockage et/ou excrétion de ces molécules est a
envisager. Si une excrétion des HAP et de certains métabolites dans le lait venait a se faire, le
ruminant laitier serait alors a considérer comme un point d’entrée non négligeable de
molécules organiques dans la chaine alimentaire. Cette succession d’étapes a déja été suivie
en France ol une émission a forte dose de molécules hydrophobes (PCB, PCDD/F) a eu lieu a
la fin des années 90. Dispersées dans 1’environnement proche et absorbées par les ruminants
laitiers de la région, la conséquence directe de 1’exposition des animaux a été une tres forte
contamination du lait de la région sinistrée. Le lait et toutes ses formes de consommation ont
ensuite été les vecteurs majeurs des polluants vers I’homme.

Suite a ces incidents et dans le contexte actuel de sécurité alimentaire, il est indispensable
d’évaluer et d’anticiper les répercussions de I’exposition d’animaux a des terrains pollués sur
les produits de consommation. Cette question du risque prend toute son ampleur lors de
I’occupation de prairies proches de sites industriels ou de bordures de voies routieres. Il
pourrait également étre envisagé, dans le cadre de la réhabilitation de sols pollués, de

reconvertir des friches industrielles en pature pour animaux laitiers.
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IV. Risque de transfert des HAP du sol dans la chaine alimentaire

1. Ingestion de sol par les vaches laitieres

Les animaux au paturage sont directement exposés a des polluants déposés sur les matrices
environnementales telles que I’herbe et le sol. Malgré les quantités importantes d’herbe
consommeée, celle-ci ne constitue pas le vecteur majeur d’entrée de polluants dans 1’organisme
animal. Elle est en effet peu contaminée par rapport au sol.

La quantité de sol ingérée par les animaux au paturage conditionne la quantité de HAP
apportée a I’organisme. Deux marqueurs sont couramment utilisés : le titane (Ti) mesuré par
fluorescence aux rayons X (Healy, 1968) ou la silice (Si0O,) estimée par le dosage des cendres
insolubles dans I’acide chlorhydrique (HCIl) (Healy, 1973). La détermination des cendres
insolubles dans les feces pour I’estimation de la quantité de sol n’est pertinente que si elle est
réalisée en parallele dans I’herbe. En effet, Mayland et al. (1975) ont montré la présence de
silice dans I’herbe ce qui n’en fait pas un marqueur spécifique du sol.

L’ingestion de sol peut étre estimée grace a la digestibilité du fourrage par 1’équation

suivante (Fries, 1996):

Isol =1 DM X (I—D) X Fsol/(l—D X Fsol)

Ou I : quantité de sol ingérée par jour (kg/jour)
Ipm : quantité de fourrage ingérée (kg MS /jour)
D : fraction de maticre seche digérée

F,. : fraction de sol dans les feces.

Les vaches peuvent ingérer au paturage jusqu’a 1,5 kg de sol mais ces ingestions sont tres

variables (tableau 16).

Tableau 16 : Quantité de sol ingérée (g/jour) au paturage

Référence Quantité ingérée
(g MS/jour)
Mayland et al., 1975 100 a 1500
Kirby et Stuth, 1980 280 a 840
Healy, 1968 500 a 1370
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Ces données ont été obtenues dans des conditions expérimentales tres différentes. La quantité
ingérée est directement dépendante des conditions environnementales : conditions climatiques
(aridité ou région pluvieuse), systeme d’élevage (abondance ou non de végétations, densité
d’animaux) et conduite des animaux (logement, alimentation). Fries et al. (1982) considerent
que I’ingestion de sol est comprise entre 2 et 4 % de la MS ingérée totale (soit respectivement
400 et 800 g par jour pour une ingestion de 20 kg de MS) au printemps, quand 1’abondance de
I’herbe limite les prises de sol. L’ingestion de sol est en effet inversement proportionnelle a la
disponibilité du fourrage sur des patures qui représentent la seule source de nourriture pour
des ruminants. La quantité de sol ingérée peut ainsi avoisiner les 18% de matiere seche
ingérée quand la densité d’herbe est faible en automne ou en hiver.

Les origines de cette ingestion sont multiples. La présence de sol sur les racines de végétaux
est toutefois la source prépondérante. Les poussieres adsorbées sur les tiges et les feuilles, la
couverture végétale et les cas de géophagie sont également des facteurs impliqués dans

I’apport de sol aux animaux (Mayland et al., 1975).

2. Influence du tractus digestif sur I’extractibilité des HAP du sol

2.1. Caractérisation de [’extractibilité des HAP d’un sol

L’extractibilité d’un composé est fonction de ses forces de liaison avec le sol. Elle résulte des
interactions chimiques et physiques entre le sol et la molécule et permet d’estimer la fraction
d’un polluant qui est extraite du sol. Quand un composé est extractible, il migre dans la phase
liquide et devient disponible pour les organismes (Northcott et Jones, 2001). L’ extractibilité
des HAP est fonction du temps de contact des molécules avec le sol, des propriétés des
molécules ou encore du type de liaison existant entre les sol et les polluants (Conrad et al.,
2002). Elle peut cependant étre limitée par des processus physiques (Breedveld et Karlsen,
2000). L’extractibilité d’'une molécule est déterminée par la mesure de sa concentration dans
un milieu liquide suite a une mise en présence d’un sol contaminé et d’un milieu liquide
(extractions par solvant, liquides biologiques). La quantité de ce polluant dans le milieu
liquide rapportée a la quantité initiale de polluant dans le sol permet d’exprimer en
pourcentage ’extractibilité d’un composé par un solvant donné. Calculée pour divers milieux
liquides, I’extractibilité peut étre comparée en fonction de la molécule considérée, du type de
sol, de DI’extractant ou encore de la présence d’autres éléments dans le milieu (matiere

organique).
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Elle ne renseigne en aucun cas sur I’absorption éventuelle d’un polluant par un organisme.
Néanmoins, pour qu’un polluant soit absorbé, une phase préalable d’extraction de ce polluant
du sol et de solubilisation est indispensable.

Il existe différentes méthodes pour mesurer 1’extractibilité d’un polluant. L’utilisation de
solvants organiques rend compte de la concentration du polluant dans un sol et 1’emploi de
modeles in vitro visent a démontrer si un polluant est potentiellement extractible par un milieu
aqueux. Ces modeles simulent les conditions gastro-intestinales de différents organismes et
permettent d’évaluer la part extraite du sol dans des conditions physiologiques (pH,
température, composition du milieu) susceptible d’étre absorbée ultérieurement (Holman et

al., 2002 ; Oomen et al., 2000 et 2002 ; Van de Wiecle et al., 2004).

2.2. Extractibilité des HAP du sol par le tractus digestif humain

A ce jour, les approches in vitro d’extractibilité des HAP du sol traitent en majorité du modele
humain. Particulierement exposés via I’alimentation, enfants et adultes ingerent des quantités
non négligeables de sol contaminé en HAP. Pour répondre a des préoccupations liées aux
risques d’exposition, des modeles in vitro ont été développés dans le but d’évaluer la part de
HAP dessorbés du sol et donc potentiellement absorbable pour I’organisme.

Méme si les méthodes utilisées varient selon les études, le dénominateur commun de tous les
modeles est la mise en présence de sol contaminé avec un liquide digestif. Cette étape permet
de simuler I’extraction des molécules dans un compartiment donné. Dans un tel contexte,
plusieurs parametres peuvent étre étudiés : présence ou non de microorganismes, conditions
acidifiantes, composition du milieu, rapport liquide/solide (spécifique du tractus digestif de
chaque espece). Diverses méthodes simulant ces parametres dans I’estomac humain ont été

développées. Les conditions changent cependant selon les expérimentations (tableau 17).
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Tableau 17 : Syntheése des modeles in vitro d’étude de 1’extractibilité des HAP du sol chez

I’homme (d’apres Oomen et al., 2002).

Méthode Méthode Méthode Modele de Méthode
SBET, DIN, TIM, digestion in SHIME,
UK Allemagne Pays-Bas vitro, Belgique
Pays-Bas
Qté de sol sec lg 2g 10g 0,6 g 10g
Volume de 100 mL 100 mL 250 mL 13,5 mL 25 mL
solution
gastrique
Ratio V/IM 100 50 25 22,5 2,5
(Volume/Masse
,mL/g)
pH 1,5 2 De 5 vers 2 1,1 4
Temps 1h 2h 2h 3h
d’incubation
Sécrétions - Pepsine, Lipase, Pepsine, Pectine,
gastriques Mucine pepsine mucine, mucine,
apportées BSA cellobiose,
proteose
peptone,
amidon
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Ce tableau illustre la diversité des protocoles utilisés dans I’étude de la biodisponibilité de
polluants tels que les HAP ou des métaux. Dans tous les cas, le parametre essentiel et
commun est la valeur de pH bas obtenue par ajout d’HCI pour la simulation de 1’estomac.
Van de Wiele et al. (2005) ne prennent également en compte que la valeur du pH (1,5), la
température et le temps d’incubation (3h a 37°C). D’apres ces études, il semble que seule
I’acidité ait un effet sur le sol et I’extractibilité des HAP lors du passage dans 1’estomac.
L’intestin est également un compartiment largement étudié. A la sortie de I’estomac, le
liquide gastrique est neutralis€ (pH 6,9 a 8,6) par du bicarbonate et des sécrétions
pancréatiques. Ces dernieres sont additionnées dans les milieux d’étude in vitro pour
compléter et ajuster le milieu a pH neutre. Estomac et intestins forment le systeme
gastrointestinal ou transitent le sol et les aliments ingérés. Dans les modeles décrits, ’effet des
sels biliaires est davantage attendu sur le comportement et le devenir des HAP dans la phase
liquide que sur leur extractibilité.

Le pH reste le parametre primordial dans ce type d’étude. Ses effets sur le sol sont connus. La
baisse du pH provoque une déstructuration du sol et favorise ainsi les surfaces de contact du
sol avec des solvants d’extractions. La matiere organique du sol est composée pour partie de
matiere humique sur lesquelles les HAP sont adsorbés. Cette matiere humique est tres réactive
au pH en raison des groupements acides qui la composent. L’influence du pH seul dans les
compartiments gastriques (variant de 1 a 7) est peu étudiée. En effet, les différentes études
voient plusieurs parametres varier en parallele. Déterminer le role du pH seul dans ces
conditions est difficile puisqu’un ensemble de parametres varient. Les conséquences d’un

changement de pH uniquement sur I’extractibilité des HAP du sol restent a approfondir. Va-t-

il augmenter, diminuer ou ne pas affecter ’extractibilité (Jin et al., 1999) ?

2.3. Variation de [’extractibilité des HAP du sol

Différents parametres régissent 1’extractibilité des HAP du sol. Difficiles a mettre en évidence
in vivo, ils ont clairement été déterminés in vitro et leur action est a extrapoler et transposer in
vivo.

Ces parametres conditionnent I’extractibilité des HAP du sol in vitro comme in vivo :

- la matiere organique du sol : il a été vu précédemment le rdle fondamental de
la matiere organique du sol sur la mobilisation des HAP par différents solvants et organismes
vivants. Son importance est démontrée par des essais in vitro: quand le taux de matiere
organique dans un sol augmente, I’extraction des HAP par un liquide gastrointestinal diminue

(Holman et al., 2002).
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- action du pH: une des hypotheses avancée pour tenter d’expliquer des
variations d’extractibilité du sol est le pH des solutions biologiques étudiées. Le pH tendrait
en effet a désagréger les structures, laissant ainsi plus de surface de contact entre les solutions
et les HAP incrustés dans le sol. Il semble cependant que la seule action du pH soit nulle. De
fait, diminuer le pH d’une solution aqueuse de 7 a 2 n’a pas d’influence sur I’extractibilité
des HAP (Van de Wiele et al., 2004). L’extractibilité des polluants d’un sol ne peut donc pas
étre attribuée au pH seul mais a ’ensemble des constituants d’un compartiment donné dont la
différence majeure semble étre le pH.

- présence de sels biliaires : la présence de sels biliaires dans le milieu
favoriserait 1’extractibilité des HAP (Oomen et al., 2000 ; Holman et al., 2002 ; Van de
Wiele et al.,, 2004). Une fois solubilisés, les HAP auraient tendance a s’adsorber sur ces
molécules pour former des complexes alors absorbés facilement au niveau des barrieres
intestinales. Parallelement, la formation de ces complexes peut engendrer une inhibition de
I’absorption si leur taille est trop importante. Trop gros (supérieur a 0,5 pm), ils ne seront
alors pas capables de traverser les microvillosités pour pénétrer dans la membrane
intestinale.

- Présence de matiere organique dans le milieu sous la forme d’aliments : la
présence d’aliment traduite sous la forme d’ajout de protéines, d’aliments lyophilisés ou de
carbone organique (cultures de Bacillus subtilis) participerait a une meilleure extraction des
polluants du sol (K&gel-Knabner et al., 2000 ; Oomen et al., 2000 ; Van de Wiele et al.,
2004). En effet, une fois extraits, les HAP s’adsorberaint sur ces substrats organiques pour
former des complexes de tailles variables. La formation de micelles par la combinaison de
bile et de coproduits de digestion des lipides (acides gras et monoglycérides) favoriserait la
solubilisation des HAP dans un milieu aqueux (Hack et Selenka, 1996). Inférieurs a 5 um, ils
sont considérés comme bioaccessibles c'est-a-dire potentiellement absorbables au niveau de
I’intestin gréle. Il existe une relation entre la quantité de HAP dans le milieu et la matiere
organique dissoute dans le compartiment stomacal simulé :

[HAP] (ug/L) = 15,35 x C organique (g/L) — 0,0486, R? = 0,97. (Van de Wiele et al., 2004).

- Niveaux de contamination en HAP du sol : le niveau de contamination initial
du sol interviendrait dans la solubilisation des HAP. Il a été montré que plus le sol est
contaminé, plus la solubilisation des molécules par le systeme gastrointestinal augmente (en
pourcentage de la dose initiale ; Holman et al., 2002). Il est donc possible que le sol ait une
capacité de fixation de polluants limitée.

- ratio liquide/sol (L/S): ce parametre doit étre en adéquation avec les

conditions du compartiment digestif d’une espece donnée. Compris entre 10 et 1000, il
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permet de simuler 1’ingestion de sol par un étre humain produisant de 40 a 250 mL de liquide
gastrique par heure. Testée a des ratio L/S de 2, 10 et 40 (I’'ingestion de 20 g de sol par un
enfant conduit a un L/S de 16), I'extractibilité des HAP du sol semble tres dépendante de ce
ratio. Plus la quantité de liquide par rapport a la quantité de sol est grande, plus I’extractibilité
augmente. Dans I’eau, I’extractibilité des HAP peut étre prédite par 1’équation : % extrait = -
0,1454 + 0,2622 In (L/S), RZ2 = 1. (Van de Wiele et al., 2004). L’effet du ratio est donc bien

démontré ici.

La difficulté majeure rencontrée dans ce genre de mesures est la séparation des particules de
sol du reste des constituants, particulierement les bactéries ajoutées au milieu. Les séparations
des fractions dans les modeles digestifs humains décrits (sol, liquide, composés divers)
reposent donc sur des vitesses de centrifugations discriminantes (Tableau 18 ; Van de Wiele
et al., 2004). Chaque palier de vitesse sédimente spécifiquement un type de molécule et un
type de complexe. La difficulté réside essentiellement dans le fait de séparer la part de HAP
libres, adsorbés a des particules ou a des bactéries. Celles-ci ne sédimentent qu’a des vitesses
de centrifugation élevée et sont des supports idéaux pour les HAP. L’adsorption des HAP sur
les bactéries est un phénomene courant et reconnu, et, apparemment, dépendant du type de
bactéries (Stringfellow et Alvarez-Cohen et al.,, 1999). Différents taux d’extractibilité des
HAP du sol sont obtenus suite a des expérimentations in vitro. Le tableau 19 synthétise
quelques valeurs d’extractibilité des HAP du sol dans des modeles de systeme digestif
humain. Ces données illustrent le faible pouvoir d’extraction de 1’estomac. Moins de 2 % des
HAP du sol sont extraits malgré les conditions acides appliquées. La désorption des HAP
d’un sol ne serait donc pas attribuable au passage dans ce compartiment.

La mobilisation des HAP du sol au cours du transit dans le tractus digestif ne dépasserait pas
3 % au total (6% pour le systeme gastro-intestinal)(Hack et Selenka, 1996 ; Van de Wiele et
al., 2004). Ce taux rejoint celui de 0,5 a 2 % de HAP extraits d’un sol naturellement
contaminé par le systtme gastro intestinal simulé dans 1’étude de Holman et al. (2002).
Complété par une phase simulant le systeme intestinal, I’extractibilité passe a 6 % et avoisine
les 23 % quand ce milieu est additionné de lait écrémé. L’action des enzymes sur les lipides
alimentaires et la capacité de la bile a former des micelles seraient a I’origine d’une
mobilisation accrue des HAP.

L’extractibilit¢ de HAP d’un sol naturellement contaminé par de I’eau serait comprise entre 1
a3 % (Kogel-Knaber et al., 2000). La méthode développée par Hack et Selenka (1996) qui
décrit un modele digestif humain confirme la rétention des HAP par le sol en conditions

digestives (liquides digestifs seuls). L’ajout de lait écrémé (soit de substance organique)
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augmente la dissolution des HAP dans le milieu (jusqu’a 23% des molécules mobilisées dans
le systtme gastrointestinal). Bien que les modalités utilisées ne soient pas aisément
extrapolables a toutes les especes, ce type d’expérimentation permet toutefois une estimation
de I'extractibilité de polluants dans le systeme digestif.

Dans ces différentes approches, la participation des microorganismes est négligée. Ainsi, bien
qu’ils soient parfois présents (comme c’est le cas dans le modele de Van de Wiele et al., 2004,
ol sont apportés des microorganismes), 1’éventualité d’une biodégradation n’est jamais
évoquée. Les bactéries apportées ne sont considérées que comme source organique ou comme
substrat éventuel permettant 1’adsorption des HAP. Dans ces conditions, la part de molécules
extraites du sol mais potentiellement biotransformée et non détectée est négligée. La part de

HAP extraite est donc probablement sous estimée.

2.4. Dégradation des HAP par les bactéries du tractus digestif

Il est important de signaler que des microorganismes issus du colon humain auraient une
capacité de dégradation des HAP (Van de Wiele et al., 2004). Au terme de 24 h d’incubation
a 37°C, des métabolites ont été produits : le 1-OH Pyr se trouve en majorité et est présent sous
les formes libre et conjuguée. Environ 10 % du Pyr initial aurait été métabolisé en 1-OH Pyr
libre. Des traces (en dessous du seuil de détection) de 9-OH Fluo et 7-OH B[a]P ont
également été détectées. Il en ressort ainsi que les microorganismes ont une capacité de
dégradation des HAP non négligeable in vitro, en conditions idéales et sans perturbation par
la présence de sol. Cette donnée parait d’autant plus importante que certains métabolites
hydroxylés, apportés par voie orale, peuvent €tre absorbés. En effet, des métabolites de HAP

sont détectés dans les urines apres apport par voie orale a des rats (Bouchard et Viau, 1996).
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Tableau 18 : Séparation des composés en fonction de leur densité (Van de Wiele et al.,

2004).

Composés

Centrifugation

1500 x g 3000 x g

sédimentés

présents dans le
surnageant

HAP complexés avec des sels
biliaires et/ou de la matiere
organique
HAP solubilisés ou adsorbés a
des composés organiques dissous

HAP adsorbés a des grosses
particules de sol

HAP complexés avec des sels
biliaires et/ou de la matiere
organique

Tableau 19 : Extractibilité¢ des HAP (somme de 16) du sol dans les différents compartiments

digestifs de I’homme (exprimée en % de la dose initiale en HAP du sol)

Eau Estomac Estomac Duodenum Duodenum Colon
(pH 7) avec avec bile sans bile
aliments
Van de 0,5 0,8 1,4 0,2 0,1 0,3
Wieleet | +0,03 +0,03 +0,34 +0,07 +0,05 +0,01
al.,, 2004 | (L/S 10"  (L/S 40" (L/S 40" (L/S 15Y (LS 15h (LS 25h
Hack et 0,8 9
Selenka, (L/S 100"
1996

' ratio liquide sur solide (L/S)
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3. Spécificité du rumen dans I’extraction et la dégradation des HAP du sol

Aucune information n’est disponible sur I’extraction des HAP du sol par le systeme gastro-
intestinal du ruminant laitier. Connaissant les quantités de sol qu’il peut ingérer, il semble

nécessaire de s’intéresser a ’extraction des HAP du sol par son systeme digestif.

3.1. Le rumen

Le rumen et le réseau sont les deux premiers préestomacs des ruminants. Ils constituent le
réticulo-rumen ot les aliments ingérés arrivent pendant 5 a 10 h par jour. Ils y séjournent de
25 2 60 h en moyenne (Van Soest, 1982). Le volume du rumen est compris entre 90 et 150 L
(Michel et al., 1987). Il compte trois classes de microorganismes indispensables a la vie des
ruminants :
les bactéries : ce sont des anaérobies strictes essentiellement. Leur concentration
avoisine les 10" cellules/mL mais peut varier en fonction de la localisation dans le
rumen (Stewart et Bryant, 1988). Environ 200 especes y cohabitent mais seules une
trentaine sont spécifiques du rumen.
les protozoaires : ils représentent de 2 a 66 % de la biomasse microbienne, soit
environ 5.10° unités/mL (Demeyer, 1981).
les champignons : ils colonisent également le milieu ruminal 2 hauteur de 10’

unités/mL (Orpin, 1981).

3.2. Dégradation de composés aromatiques dans le rumen

La biomasse microbienne contribue a la digestion ruminale : 60 % des aliments sont digérés
dans le rumen. La dégradation des aliments commence des leur entrée dans le rumen ou la
digestion microbienne intervient. La batterie de microorganismes présents participe a la
dégradation des aliments et des fibres végétales. Les bactéries du rumen sont en effet capables
de dégrader I’amidon, la cellulose, I’hémicellulose ou encore la pectine (Van Soest, 1982).
Ainsi, I’analogie de ces composés polyaromatiques avec la structure hétérocyclique des HAP
et le potentiel de biotransformation des bactéries du tractus digestif humain laissent suggérer
une dégradation des polluants par les bactéries du rumen. Van de Wiele et al. (2004) ont en
effet démontré la capacité de biotransformation de HAP des bactéries du systeme gastro-
intestinal humain. L’incubation de HAP dissous dans un milieu complet et enrichi en
microorganismes aboutit a la formation de 1-OH Pyr (0,06% de la dose initialement apportée)
au bout de 24h. Des traces non quantifiables de 9-OH Fluo sont détectées. Aucun métabolite

des 8 autres HAP ajoutés n’a été détecté. Dans 1’hypotheése d’une mobilisation des HAP du
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sol par le milieu ruminal, une dégradation des HAP par des microorganismes adaptés a la
métabolisation de substrats a structure cyclique pourrait survenir.

Des études antérieures ont tenté de mettre en évidence un pouvoir de dégradation des
bactéries du rumen sur diverses molécules organiques. Les résultats sont assez peu probants
puisque seul Khan et al. (1983) observent des traces de métabolites d’atrazine apres plusieurs
heures d’incubation dans du jus de rumen. La métabolisation de I’oxamyl dans des conditions
similaires est en revanche élevée (Belasco et Harvey, 1980) mais cet insecticide n’a pas de
structure cyclique ce qui favorise probablement sa dégradation.

Wszolek et al. (1982) et Willet et al. (1989) ont étudié respectivement un insecticide et des
hydrocarbures halogénés. Malgré 1’incubation in vitro dans du jus du rumen de ces deux
molécules comportant au moins un cycle, aucune dégradation ou métabolisation n’a été
constatée.

Au dela de ses caractéristiques digestives spécifiques, le ruminant est avant tout un animal
lactant a 1’origine de multiples produits laitiers. Il s’avere donc nécessaire de mener des
études sur le ruminant laitier vu sa place dans la chaine alimentaire et I'importance de la
consommation de lait (74 kg/habitant en 1993 ; 66,2 L/habitant en 1996, Combris et al., 1997)

et de ses produits dérivés.

4. Concept de biodisponibilité

L’US-EPA définit la biodisponibilité comme la capacité d’un polluant a étre absorbé et a
interagir avec le métabolisme d’un organisme. Une définition plus précise de la
biodisponibilité (NEPI, 2000) distingue deux notions :

- la biodisponibilité absolue, qui s’exprime par le rapport de la concentration
en polluant dans la circulation sanguine suite a une exposition extravasculaire
sur la concentration du méme polluant dans le sang apres 1’administration
d’une dose équivalente par voie intraveineuse,

- la biodisponibilité relative, qui compare les biodisponibilités absolues d’une
molécule selon différents moyens d’exposition (biodisponibilité d’un polluant

dans le sol comparée a 1’eau ou d’autres vecteurs) (NEPI, 2000).

Il existe de nombreuses définitions de la disponibilité c’est pourquoi elle mérite d’étre définie
dans chaque cas d’étude.
Dans le cas d’invertébrés par exemple, la biodisponibilité peut tre estimée indirectement par

la mesure de la part de polluant non absorbée et rejetée dans les feces. Rapportée a la
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contamination initiale du vecteur (aliment ou sol), la biodisponibilité est considérée comme la
différence entre ce qui a été ingéré et ce qui est excrété dans les feces (Weston et Mayer,
1998).

Chez les mammiferes, la biodisponibilité est définie comme la fraction d’un polluant absorbé
au niveau du systeme gastrointestinal et stocké, métabolisé ou excrété par un animal (Fries,
1996). Elle peut étre évaluée par I’étude de la concentration en polluant dans le foie, les
poumons, la formation d’adduits d’ADN, I'induction d’enzymes ou encore I’excrétion d’un
métabolite dans les urines (Bordelon et al., 2000 ; Billeret et al., 2000). La mesure d’un
métabolite dans les urines assure 1’absorption préalable des molécules parents. Cependant,
cette approche nécessite des études complémentaires visant a relier la biodisponibilité de
polluants avec la variation de parametres intervenant sur I’absorption des HAP in vivo comme
I’interférence avec du sol ou des matrices alimentaires (Koganti et al., 1998).

La biodisponibilit¢ des HAP du sol peut étre exprimée de plusieurs manieres : par une
extraction a l’aide de solvants ou de liquides biologiques réalisée directement sur un
échantillon de sol, par des méthodes in vitfro impliquant des systemes bactériens ou encore par
des méthodes in vivo mettant en ceuvre des animaux aquatiques ou des mammiferes.

Dans notre problématique liée a la sécurité alimentaire, la « biodisponibilité » est mesurée par
une méthode mimant directement les conditions in sifu. Elle est dans ce cas considérée
comme le pourcentage de transfert d’un polluant du sol vers un seul compartiment cible, le
lait. Utilisée pour évaluer I'impact d’une exposition prolongée a un polluant, cette méthode
est fondée sur le calcul du ratio de la concentration d’un polluant dans le lait sur la
contamination initiale du sol ingéré (Slobs et al., 1995 ; Beresfort et al., 2000). Il convient
alors dans ce cas de parler de coefficient de transfert. Le calcul peut étre basé sur un transfert
de radioactivité vers le lait ou sur un transfert plus ciblé ou seules les molécules meres et/ou
certains de leurs métabolites sont recherchés. Concentré sur une préoccupation de sécurité
alimentaire, notre approche est cantonnée a 1’étude du transfert d’un polluant et d’un de ses

métabolite dans le lait.

4.1. Méthodes de mesure de la biodisponibilité

a) chez ’homme
In vivo, la mesure de ’exposition et de la biodisponibilité des HAP chez I’homme se fait
fréquemment par le dosage dans l'urine du métabolite principal du Pyr, le 1-OH pyr

(Jongeneelen et al., 1988 ; Viau et al., 1995). Aucune corrélation ne permet de relier la
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quantité de 1-OH pyr excrétée dans les urines avec la quantité de HAP totale ingérée via

I’alimentation (Jabob et Seidel, 2002 ; Viau et al., 2002).

b) chez I’animal

Les études de biodisponibilité de polluants présents dans le sol pour les mammiferes sont
essentielles. Au-dela de la prédiction d’éventuels risques de transfert au lait liés a I’exposition
d’animaux sur des patures contaminées en HAP, elles permettent d’étudier les mécanismes
régissant I’extraction des HAP du sol dans le tractus gastrointestinal. L’étude de la
biodisponibilitié est réalisée in vivo dans le but de connaitre le devenir et I’éventuelle
absorption des HAP dans I’organisme (Weston et al., 1998 ; Billeret et al., 2000 ; Bordelon et
al., 2000).

animaux monogastriques

La majorité des chercheurs utilisent le rat comme modele d’étude de la biodisponibilité des
HAP. Les différentes études traitent simultanément de la biodisponibilité des HAP apportés
sous forme de solution de HAP directement introduite dans la bouche de I’animal et de la
biodisponibilité de HAP associés a du sol. Cette dernicre méthode mime alors les conditions
in situ. Les concentrations en molécules et métabolites ainsi que la répartition de ces
molécules dans ’organisme sont étudiées puis comparées a des traitements différents. Ils
correspondent a des modalités ou les animaux (des rats sont utilis€és comme modeles)
recoivent une dose de polluant équivalente mais intégrée dans du sol. Cette méthode permet
d’estimer I’influence du sol sur la disponibilité des HAP dans 1’organisme.

L’indicateur d’exposition est la quantité de 1-OH pyr excrétée. La biodisponibilité des HAP
du sol pour les mammiferes est avérée. Comparée a des témoins non exposés, la quantité
d’OH Pyr excrétée dans les urines est supérieure chez des animaux ayant ingérés du sol
contaminé en HAP (Koganti et al., 1998). De plus, I’activité des enzymes induites ainsi que la
formation d’adduit d’ADN prouvent la disponibilité d’une part des HAP du sol (Bordelon et
al., 1999 ; Fouchécourt et al., 1999 ; Billeret et al., 2000). Parallelement, il est montré que le
caractere hydrophobe des HAP, qui induit une forte affinité des molécules pour la matrice sol,
diminue considérablement la disponibilité de ces molécules. La génotoxicité de ces polluants
pour les organismes est alors réduite comparée a des matrices moins riches en maticre
organique (Bordelon et al., 2000).

L’absorption mesurée par la dose de radioactivité ('*C) dans le plasma de rat est élevée chez
des animaux ayant recu une application dermale (poudre) de Phé. Cette mesure est 10 fois

inférieure chez des animaux ayant recu la méme dose par apport oral de sol. L’excrétion dans
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les feces approche les 20 % de la dose initialement apportée dans les 48 heures, elle est
négligeable (moins de 5%) dans le cas d’une application dermale. L’ implication du sol dans la
rétention des HAP est clairement mise en évidence : les molécules fixées de fagon irréversible
au sol ne sont pas extraites ni disponibles pour I’organisme et se trouvent excrétées dans les
feces. Par ailleurs, le faible recouvrement des HAP dans les feces suite a une application
dermale implique une métabolisation ainsi qu’une distribution des molécules et de leurs
produits de dégradation dans différents organes (ileum et duodenum particulierement) et
tissus. La part de métabolites mesurée est équivalente dans les urines des 2 traitements
appliqués aux rats (Kadry et al., 1995).

Si le sol rend les HAP moins disponibles pour 1’animal, il n’en reste pas moins source de
contamination. Dans des conditions proches de la réalité, Van Schooten et al. (1997) ont
montré une réelle mobilisation des HAP du sol par le dosage de molécules meres et
métabolites dans différents compartiments organiques. Suite a un apport unique de 0,5 g de
sol contaminé en anthracene, Pyr et B[a]P a des rats, les molécules meres et leur métabolite
principal ont été dosés dans le sang, 1'urine et les feces. Ces résultats ont alors été comparés a
ceux obtenus chez des animaux ayant recu la méme dose de molécule apportée par voie orale
diluée dans de I’huile. Les concentrations détectées dans les différentes matrices sur 24 h
apres apport sont données dans le tableau 20. Cette étude synthétise les observations faites sur
la contamination en HAP via du sol. Les variations des concentrations plasmatiques sont
attribuables a différentes facteurs physiologiques: temps de séjour dans 1’organisme,
comportement des animaux face a la nourriture et effet individu. Toutefois, dans les feces, si
la proportion de molécules meres excrétées entre les modalités HAP apportés dans I’huile et
HAP apportés par le soln’est pas significativement différente, elle ne reste pas moins
flagrante pour les métabolites dans le cas du Pyr.

Ainsi, il est important de souligner qu’une faible part des HAP apportée est retrouvée dans les
feces sous forme de molécule mere. Les taux de transfert dans les feces sont différents entre
les 2 modalités. Le sol favorise la rétention des molécules ce qui les rend moins disponibles
pour I’organisme. Une part non négligeable des HAP présents dans le sol initial a toutefois été
métabolisée ce qui implique une extractibilité suivie d’une métabolisation clairement mise en
évidence ici pour le Pyr. L’étude de Pu et al.(2004) a montré une bonne corrélation entre les
études de biodisponibilité des HAP du sol in vivo et in vitro. La comparaison des 2 types de
méthode d’estimation est peu fréquente. Cette corrélation (r = 0,73) souligne la
complémentarité des deux types de méthode qui aboutissent a des résultats similaires. Dans
les deux cas, il apparait que le sol limite la biodisponibilité des HAP. Cette diminution de la

disponibilité est toutefois variable selon les types de sol et les molécules considérées.
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Tableau 20 : Excrétion * (en %) d’anthracene, Pyr et B[a]P dans le plasma et les feces a la

suite d’un apport unique via du sol ou via de I’huile.

Compartiment Traitement Anthracene Pyr B[a]P
Van Schooten et al., 1997 Feces Avec sol 0,5 0,5° 1°
Plasma Avec sol 10 *'° 24*  34*
Hecht et al., 1979 Feces Huile 5,6a13
Bouchard et al., 1998 Feces Intraveineuse 0,2
Feces Huile 0,4 02 03"
Van Schooten et al., 1997 Plasma Huile 3,5 24 33% 1,66

* 1 L’excrétion dans les feces est donnée en pourcentage de la dose initiale apportée. La part dans le plasma est
donnée en pourcentage de la dose initiale/mL/h.

* *: les modalités avec sol et avec huile sont comparées dans 1’étude de Van Schooten et al. (1997) ; les valeurs
dans une méme colonne avec une lettre différente sont significativement différentes pour une méme molécule.

Tableau 21 : Excrétion du 1-OH Pyr et du 3-OH B[a]P dans les feces de rats ayant recu par
voie orale une dose de 17,5 ug de Pyr et 4,6 ug de B[a]P via du sol et 17,5ug de Pyr et 7,6 ug
de B[a]P dilué dans de I’huile (Van Schooten et al., 1997).

Compartiment 1-OH Pyr 3-OH BJ[a]P
Feces (% de la dose Avec sol 5,1° 8,8
initiale) pur 17¢ 8,8

Les lettres dans une méme colonne montrent une différence significative au seuil de 5 % entre les traitements

HAP avec sol et HAP dilués dans [’huile.
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ruminants

Les études disponibles sur le transfert des HAP et de leurs métabolites dans le lait ne traitent
que d’apport unique par voie orale. Les HAP sont directement disponibles suite a la dilution
des molécules dans de I’huile. Les voies d’entrée des HAP dans le ruminant sont multiples.
Sol, ensilage et herbes sont les sources principales, eau et air représentent des voies
minoritaires. Pour estimer la part de HAP et de métabolites éliminés via le lait par un
ruminant laitier, les pourcentages de radioactivité transférés ont été déterminés a la suite d’un
apport oral unique en '*C-Phé, '*C-Pyr et '*C- B[a]P a des chévres en lactation (tableau 22).

D’autres études rapportent également des transferts faibles de radioactivité dans le lait suite a
un apport de molécules organiques (tableau 23). Ces résultats indiquent que le taux de
transfert de la radioactivité vers le lait est faible, moins de 2 % pour les molécules étudiées.
De plus, la forme sous laquelle la radioactivité est transférée est inconnue, la radioactivité
englobant les formes natives et biotransformées. Notons également que I’élimination du Phé
se fait majoritairement par la voie urinaire et celle du B[a]P par la voie fécale (Grova et al.,

2002).

Parmi les molécules organiques étudiées, seules les dioxines, PCDD et PCDF, ont des taux de
transfert vers le lait beaucoup plus important que les HAP. Le taux de transfert calculé in situ
par la quantité excrétée par rapport a la quantité ingérée par jour varie de moins de 0,1 a 60 %
selon les molécules (Noordam et al., 2002). Cette amplitude est due a la diversité des matrices
(herbe, sol, cendres) ainsi qu’aux propriétés tres différentes des congéneres.

La mesure de la biodisponibilité des PCB du sol par apport contr6lé a des ruminants conduit a
une estimation de 40 a 65% (Fries et al., 1985). Cette biodisponibilité est supérieure dans le
cas d’une expérimentation similaire ou les polluants sont administrés via de I’huile (Fries et

al., 1989).
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Tableau 22 : Proportion cumulée de radioactivité excrétée dans le lait, I'urine et les feces a
103h apres apport unique de 2,5.10° Bq par voie orale (dissout dans de I’huile), (Grova et al.,
2002).

% cumulé a 103h Phé (%) Pyr (%) B[a]P (%)
Lait 1,5 1,9 0,2
Urine 40,4 11,4 6,3
Feces 21,7 25,5 88,2

Tableau 23 : Pourcentage cumulé de radioactivité mesurée dans le lait apres ingestion d’une

molécule organique marquée

Type Molécule % cumulés Animal modele Auteurs
“*C-naphtaléne ~ Moins de 0,0001%  Vache laitiere ~ Eisele (1985)
en 31 jours Apport quotidien
HAP “C-B[a]P 0,01 % Brebis West et Horton
en 7 jours Apport unique (1976)
C-diquat 0,02 % Chevre Griggs et Davis
en 7 jours Apport unique (1975)
diquat Non détecté Vache laitiere Sipos
Pesticides Ap port (1973)
chronique
MC-diquat 0,001-0,015% Vache laitiere Stevens et
dibromide Apport unique Walley
(1966)
Dioxines 13C- 1,3236% Vache laitiere Olling et al.
PCDD,PCDF en 90 jours Apport unique (1991)
IR*

* Intra-Ruminal
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4.2. Métabolisme des HAP chez les mammiferes

Les HAP dans I’organisme animal sont considérés comme des xénobiotiques, c'est-a-dire des
molécules de faible poids moléculaires étrangeres a 1I’organisme (Beaune et Loriot, 2000). Les
étres vivants exposés a ces composés hydrophobes sont capables de les biotransformer dans le
but de les rendre hydrophiles pour les éliminer via les différentes voies d’excrétion. Ces
métabolites produits sont toutefois susceptibles de créer des liaisons covalentes et former des
adduits sur ’ADN. Ces complexes sont considérés comme les inducteurs de tumeurs
cancéreuses.

Les HAP pénetrent facilement dans les cellules ou ils sont pris en charge par les enzymes de
phase I (de fonctionnalisation). Les plus importants sont les cytochromes P450 qui catalysent
des réactions de monooxygénation qui sont induites par les polluants eux-mémes. A I'issue
de la phase I, les polluants ont été rendus plus polaires par 1’ajout de fonction hydroxy
(phénols, dihydrodiols). La phase II conduit a la formation de composés conjugués avec un
groupement glutathion, acide glucuronique, méthyl ou acétyl. La greffe de ce groupement
favorise I’élimination du composé par l'urine ou les feces et, s’ils retournent dans la
circulation sanguine, peuvent &tre dirigés vers la glande mammaire. La majorité de ces
réactions ont lieu dans le foie mais ce métabolisme peut également se faire dans 1’cesophage

ou 'intestin.

5. Excrétion des HAP et de leurs produits de dégradation dans le lait

Peu de données existent sur les concentrations de HAP dans le lait. Grova et al. (2000)
relatent des concentrations pour la somme de 8 HAP de I'ordre de 36 ng/g de matiere grasse
dans du lait de ferme situ€e en zone rurale et 27 ng/g MG dans des laits prélevés en zone
urbaine. On note cependant la présence majoritaire de phénanthrene et de pyréne comparée
aux concentrations des autres molécules détectées dans ces laits (naphtaleéne, anthracene, et
fluoranthene) dans les 2 cas et ’absence totale de B[a]P. D’autre part, la somme des
concentrations de 16 HAP dans du lait de vache est de 63 ng/mL, avec la prépondérance de
Pyr, chryséne et Phé (Husain et al., 1997). Lawrence et Weber (1984) relevent quant a eux des
concentrations dans du lait lyophilis€é écrémé une concentration maximale de 2,7 ng/g MS
pour 13 HAP carcinogenes. L’écrémage du lait pourrait étre a 1’origine de cette concentration
relativement faible comparée a celles précédemment citées. Le caractere lipophile des HAP
favorise en effet leur migration et rétention dans la matiere grasse, totalement absente du lait

écrémé. La concentration en HAP dans du lait pour bébés est cependant pres de 4 fois
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supérieure a celle mesurée dans des laits écrémés. L’ajout d’huile végétale dans ce type de
produits pourrait €tre a 1’origine d’une telle différence de concentration (Dennis et al., 1991).
Si les concentrations en HAP sont mesurées dans divers produits alimentaires, les
concentrations en métabolites dans le lait de ruminant, elles, ne font pas 1’objet d’études
suivies. Les travaux de Grova et al. (2005) sont novateurs dans ce domaine. Ils font état de
concentration en métabolites conséquente dans le lait a la suite d’un apport unique en Phé.
Trois monohydroxyphénanthrénes (9-, 3- et 2-OH Phé) sont détectés a hauteur de 157.4
ng/mL (somme des 3 métabolites) a 7 h apres I’apport.

La consommation de produits laitiers en France augmente régulierement depuis plusieurs
décennies. Cette évolution constante associée a la consommation d’aliments de plus en plus
contaminés en HAP (viande, fruits, 1égumes, céréales, huiles) font de la voie orale la source
principale de contamination par les HAP. La voie respiratoire est négligeable puisqu’elle ne
représente que 0,1% de la voie alimentaire (Lodovici et al, 1995). Pourtant, aucune
réglementation ne prévoit de concentrations maximales en HAP dans les denrées alimentaires
et aucune limite n’est imposée dans les produits de grande consommation. Dans un souci de
sécurité alimentaire, seules des valeurs limites sont données pour le B[a]P dans les produits
fumés et un décret fixe une limite maximale de 0,01 pg/L (somme de 4 HAP) dans I’eau

(AFSSA, 2001).
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Conclusion de la synthese bibliographique

Le constat qui s’impose aux vues de ces données bibliographiques est le peu de données
disponibles sur le transfert des HAP dans le lait. 11 a été montré chez les monogastriques que
la présence de sol diminue considérablement la disponibilité des HAP pour 1’organisme
résultant en des concentrations assez faibles dans les voies d’excrétion. Si les HAP sont
fortement li€s au sol lors de son ingestion par un animal, ils n’en restent pas moins extraits
lors du passage dans le tractus digestif. En effet, moins de 10 % de molécules sont recouvrées
dans les feces (jusqu’a 88 % dans 1’étude de Grova et al., 2003, mais en dosage de '*C total).
L’étude du transfert des HAP a été réalisée chez des petits ruminants. Le manque de données
sur des apports chroniques et en doses potentiellement mesurées dans 1’atmosphere limite les
conclusions possibles sur le risque de transfert de polluant dans le lait. De plus, ’apport d’une
dose de HAP a des animaux n’est pas représentatif de la réalité : la présence du sol comme
substrat des HAP pouvant avoir tendance a diminuer le transfert vers le lait. Les estimations
de transfert sont donc surestimées et la mise en place d’expérience en conditions de terrain
s’avere nécessaire pour conclure quand au taux de transfert vers le lait.

Ce constat conduit a une interrogation majeure : quel peut étre le taux d’extraction des HAP
du sol une fois dans le tractus digestif d’'un mammifere puisque ce taux conditionne
directement I’absorption et I’excrétion dans le lait ?

Les niveaux de contamination en HAP dans I’herbe et le sol sont tres variables selon les
auteurs et les lieux de prélevement. Il n’existe pas de données précises sur I’historique des
sols ainsi que sur les lieux de prélevement. Dans le cadre de notre problématique, les
concentrations, les profils, les distances a la source ainsi que 1’origine du sol (prairie, sol
agricole, friche industrielle...) méritent d’étre signalés. Une fois ces données précisées en
fonction des sites étudiés et de la pertinence des prélevements (distance a la source, prairie) se
pose la question de la disponibilité de polluants dans les matrices ingérées par I’animal.
Concentrés sur des sols de prairie, les concentrations mesurées dans les matrices prélevées
rendent compte du niveau d’exposition des animaux a ces molécules. Les vaches laitieres au
paturage ne sont exposées qu’a des sols de prairie dont les contaminations et les
caractéristiques (couvert végétal...) changent de celles apportées par la littérature. Il n’existe
aucune donnée sur les possibilités de transfert des HAP des matrices environnementales. Or,
il est essentiel d’évaluer les risques de transfert de polluants vers le lait d’un animal a la suite
d’une exposition prolongée a des sols contaminés. Cette problématique souleéve donc
également la question de I’extractibilité des HAP du sol par les différents liquides biologiques

du tractus digestif de I’animal. A I'issue de cette synthése bibliographique, il nous est possible
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d’envisager une éventuelle extractibilit¢ des HAP du sol dans le tractus digestif par les
liquides digestifs du ruminant laitier. En effet, des études prouvent I’extraction des HAP du
sol dans des conditions similaires (étre humain). Le modele du ruminant ne peut cependant
pas s’appuyer sur ces données puisque le rumen et ses spécificités (microorganismes) n’ont
pas d’équivalent dans ces études. La présence de ces microorganismes « robustes » laisse
présager une dégradation des molécules potentiellement extraites dans le tractus digestif. Les
données disponibles dans la littérature ne s’intéressent qu’a des modeles humains qui ignorent
la possible biodégradation par les micro-organismes, problématique qu’il est alors possible de
transférer sur le modele de la vache laitiere. De plus, les capacités d’extraction des HAP par le
tractus digestif du ruminant laitier sont inconnues ce qui semble pourtant pertinent quand on
connait les quantités quotidiennes de sol potentiellement ingéré. En plus de I’extractibilité
demeure la question de la dégradation des HAP par les bactéries du rumen, ces dernieres étant
capables de dégrader des substrats résistants tels que la cellulose. Apporter quelques éléments
de réponse a I’extractibilité et a la biodégradation des HAP du sol par I’animal permettrait
d’expliquer le comportement des HAP ingérés via le sol et leur devenir dans ’animal. La
problématique actuelle de sécurité des aliments nous amene a étudier particulicrement le
transfert dans le lait dont les formes de consommation multiples et les quantités absorbées
quotidiennement en font un vecteur majoritaire d’exposition de polluants chez 1’homme

(figure 5).
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Chapitre 1 : Caractérisation des niveaux de HAP du sol a

proximité de sources d’émission
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Introduction

Dans un souci constant de qualité des produits agricoles, 1’étude du transfert de polluants dans
la chaine alimentaire est essentielle. Le lait, qui est au cceur de notre problématique, est le
compartiment cible et dernier maillon.

Exposés a ces polluants via l'ingestion de sol, les ruminants laitiers absorbent
quotidiennement des quantités non négligeables de polluants qu’ils sont susceptibles de
stocker ou d’évacuer par le lait. L’étude de la contamination en HAP du sol de patures semble
alors déterminante pour connaitre les teneurs auxquelles les animaux sont exposés.

Les concentrations en HAP dans I’herbe et le sol sont certes connues a proximité de sources
de pollution avérées. L’ampleur des niveaux de contamination a proximité et au sein de
friches industrielles, de zones d’incendie, de sols de cokeries ou encore de bordures
d’autoroutes est aujourd’hui établie. Ces zones a concentrations en HAP trés élevées sont
néanmoins totalement inaccessibles a des animaux domestiques pour des raisons diverses
(zones privées, acces impossible). La bibliographie est en revanche assez pauvre en articles
relatant des niveaux de concentration en HAP dans des sols issus de prairies situées dans des
zones « a risque » c'est-a-dire proches de sites d’émission.

Ce premier chapitre s’articule autour de la caractérisation de la contamination du sol et de
I’herbe a proximité de sources d’émissions. Il met I’accent sur 1’étude de la contamination de
patures, trés peu développée par ailleurs, situées dans I’environnement proche d’une source
potentielle d’émission de HAP. L’étude de la contamination en HAP du sol et de I’herbe de
pature s’integre dans notre préoccupation de transfert dans la chaine alimentaire puisque, dans
un cadre agronomique, 'ingestion de ces deux matrices est 1’étape la plus en amont de la
production de lait.

Dans ce chapitre, les patures sont définies comme des parcelles sur lesquels des animaux
domestiques (vaches laitieres particulierement) évoluent au printemps et en été. Les parcelles
choisies ont toujours €té proches (moins de 500 m) d’une source d’émission de HAP
caractéristique des activités lorraines. Dans ce chapitre, 1’élément pris en compte dans I’étude
des contaminations est le type de source étudi€ : celui-ci a-t-il un impact sur les niveaux de

contaminations ?

Pour répondre a cette question, plusieurs sites (autoroute, centrale électrique et usine
pétrochimique) ont été sélectionnés pour la nature et I’ampleur de leurs émissions (Khalili et

al., 1995 ; Bakker et al., 2000 ; Khodadoust et al., 2000 ; Wilcke et al., 2000).
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I. Protocole expérimental

1. Conditions de prélevements

La campagne de prélevement s’est déroulée au mois de juin 2002, par temps ensoleillé et
apres plusieurs jours de beau temps. On s’affranchit ainsi d’éventuelles pertes de molécules
par lessivage lors des épisodes pluvieux. Les parcelles cibles étaient couvertes de végétation
abondante typique de prairies naturelles (graminées majoritairement). Les prélevements ont
pu étre faits en quantité suffisante pour la réalisation des analyses (500 g de produit frais par
prélevement). Lors des campagnes de collecte, une attention particulicre a été portée a
I’abondance et a la densité des végétaux afin de prévenir leur éventuelle contamination par du
sol. Le phénomene de « splash » (projection du sol par ’eau de pluie) est en effet susceptible

de souiller I’herbe avec du sol.

2. Sites choisis

Dans le cadre de cette étude, différents sites ont été choisis en fonction de leur potentiel
d’émission de HAP dans I’atmosphere. Ces activités humaines fondées sur la combustion de
matériaux (essence, diesel, charbon) génerent des HAP rejetés dans 1’atmosphere comme 1’ont
démontré Khalili et al. (1995). Le caractere industriel de ces activités (excepté pour
I’autoroute) implique une production a grande échelle associée avec le dégagement
conséquent de polluants dans 1’atmosphere. Les HAP émis par ces activités industrielles sont
susceptibles de se déposer dans l’environnement plus ou moins proche, leur transport
dépendant essentiellement de leur volatilité. Les échantillons prélevés étaient issus de prairies
occupées par des animaux des le mois d’avril. Les prélevements ont été effectués aux endroits
les plus proches et les plus accessibles de la source depuis la pature. Ainsi, I’acces a quelques
sites étant limité pour des raisons diverses (terrain privé, zone de sécurité), le point le plus
proche était situé de 50 a 500 m selon les sources. Il n’aurait pas été opportun de prélever
plus pres : aucun herbivore domestique n’avait acces a ces zones délimitées.

Tous les prélevements ont été réalisés sous le vent dominant et a une distance de 200m des
sites ponctuels d’émission ou la mesure de la distance était possible. Plusieurs sites ont été
sélectionnés car I’influence du type de site d’émission sur la concentration en HAP dans
I’herbe et le sol a été étudiée ici :

- une centrale pétrochimique située a Carling (57) produisant divers composés
chimiques dont des hydrocarbures. La grande étendue de ce site ne permettait pas la
réalisation d’un gradient de distance dans les concentrations en HAP dans I’herbe et le sol.
Ces dernieres sont donc le reflet d’une contamination moyenne représentative d’un site

industriel pétrochimique.
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- une centrale thermique située a Frouard (54) produisant de 1’électricité par
combustion de matiere fossile (charbon). Son activité est réduite au complément d’une
centrale nucléaire et n’est sollicitée que lors de fortes demandes en période hivernale. Les
prélevements de sol et d’herbe ont été faits dans une prairie sous le vent dominant a une
distance de 200 m de l'usine. Un acces plus proche n’était envisageable du fait de la
délimitation du site. En outre, la configuration du site exclue toute entrée d’un animal dans
I’enceinte du site (clotures).

- une autoroute, I’A31, reliant Nancy et Metz, dont la fréquentation avoisine les 70000
véhicules/jour. Son trafic est fortement dépendant des saisons : empruntée par les estivants
des pays frontaliers, il atteint les 100000 véhicules/jour en été. Les échantillons de sol et
d’herbe sont issus d’une pature longeant I’autoroute. Un prélevement a été réalisé a 200 m a
I’est de ’autoroute sur un axe perpendiculaire a celle-ci. Les points de prélevement étaient
localisés sous le vent dominant (données météorologiques fournies par Météo France),
(Figure 6).

- un site témoin a également été intégré dans notre étude. Situé dans une prairie
attenante a une ferme (proximité de Verdun, Meuse, France), ce site témoin a été choisi pour
son éloignement de toute source de pollution majeure (autoroutes, industries). L herbe et le

sol prélevés sont issus des patures de I’exploitation laitiere.

3. Protocoles de prélevements

Les conditions de collecte des échantillons étaient identiques pour tous les sites. Plusieurs
prélevements ont été réalisés de maniere a évaluer la contamination moyenne d’une zone
donnée. Ils ont ensuite été regroupés sous forme d’un échantillon représentatif. Pour cela, sur
une zone a €tudier, un cercle de 10 m de diametre a €t€ schématisé. Trois cercles de 2 m de
diametre espacés de 120° y ont été distribués (figure 7). Trois échantillons de sol et d’herbe
ont été prélevés au sein de ces cercles. Ces échantillons respectivement de sol et d’herbe ont
été mis en commun (1 :1 :1).
- L’herbe coupée a 15 cm du sol a été emballée dans du papier aluminium,

- Le sol dont la partie prélevée correspond a I’horizon HO (5 premiers cm sous la

surface du sol) a été regroupé dans des barquettes en aluminium d’une capacité de 1 L.
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Figure 6 : Méthode de prélevement d’herbe et de sol au bord de I’autoroute
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Figure 7 : Schématisation de la méthode de prélevement du sol et de I’herbe
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4. Préparation de I’herbe et du sol avant dosage

Le mode opératoire pour la préparation des matrices herbe et sol était commun a toutes les
campagnes de prélevement :

o L’herbe a été mise a sécher dans des phytotrons (18-20°C, 60-80 % d’hygrométrie)
pendant 5 jours. Une fois séchée, elle a été broyée a 1’aide d’un broyeur a fléaux
(modele SK 100 Retscht, Darmstadt, Allemagne) et conservée dans des pots en verre a
-20°C avant analyse.

o Le sol a été mis a sécher dans des phytotrons dans les mémes conditions que I’herbe,
laissé dans les barquettes de prélevement en aluminium. Sec, il a été écrasé avec un
mortier et un pilon puis tamisé a 2 mm. Notons que chaque échantillon a
préalablement ét¢ homogénéisé€. Le sol ainsi traité a été conservé dans des pots en
verre a -20°C jusqu’a analyse.

A chaque étape, le matériel utilisé a été rincé avec de 1’acétone puis de ’hexane. De plus, les
seuls matériaux utilisés pour ces phases de prélevements étaient le verre et 1’aluminium,

reconnus pour leur faible affinité par les HAP.

5. Analyse des échantillons

Les dosages de HAP dans les matrices herbe et sol ont été réalisés par le Laboratoire
Micropolluants Technologie (Thionville, Moselle, France). Les échantillons préparés ont été
analysés pour la détermination de la teneur en HAP des 16 congéneres inscrits comme
polluants prioritaires par I’Agence de Protection de I’Environnement américaine (EPA, 1976)
citée par Keith et Teillard (1979). L analyse des échantillons reposait sur la norme NF ISO
15302, adaptée par le Laboratoire Micropolluants Technologie. Les résultats des dosages
recueillis ont été exprimés sous deux formes : somme des 16 HAP en ng/g de matiere seche et
profil des molécules (%). La somme permet d’évaluer les niveaux de contamination en
fonction des sites et des distances. Les profils, calculés en pourcentage d’une molécule par
rapport a la somme des 16 HAP, permettent de distinguer les molécules majoritaires présentes
dans un échantillon et de les comparer avec d’autres échantillons dont les sommes sont

différentes.
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6. Traitements statistiques

Les concentrations en HAP dans le sol et ’herbe ont été analysées statistiquement par la
procédure GLM du logiciel SAS (version 9.1, SAS Institute, Cary, NC). La variable étudiée
est la somme en HAP dans, respectivement, le sol et I’herbe. L’effet étudié est la nature du

site (4 modalités).

II. Résultats

1. Concentration en HAP dans le sol 2 200 m des sites d’émissions retenus

Cette étude centrée sur la comparaison des sommes des 16 HAP mesurée a proximité de
différents sites a mis en évidence un effet significatif du type de site sur les niveaux de
contamination dans le sol. La forte variabilité intra-site n’alterait pas la différence
significative entre sites (figure 8).

Les échantillons prélevés au bord de la centrale pétrochimique étaient significativement plus
contaminés que ceux prélevés sur le site témoin et a 200 m des deux autres sources
d’émission. Ces derniers présentaient des contaminations qui n’excedaient pas 15 pg/g MS

mais qui étaient cependant significativement différentes des concentrations du site témoin.

2. Comparaison des profils de HAP du sol prélevé a 200 m des sites étudiés

Ramenés en proportion relative, les résultats révelaient une certaine homogénéité des
répartitions des molécules entre les sites. Il est cependant intéressant de souligner que, quels
que soient les sites considérés, tous les profils étaient équivalents. Le site témoin, malgré son
éloignement et sa faible contamination, présentait un profil de HAP similaire aux sols les plus
contaminés. Les molécules détectées dans tous les échantillons de sol suivaient en effet la
méme répartition d’abondance pour les 16 molécules recherchées (figure 9). Ce profil
homogene entre tous les sols, fortement contaminés ou non, est un résultat particulierement
intéressant. Parallelement, dans les sols se distinguaient des composés majoritaires communs
a tous les sites : les molécules a 3, 4 et 5 cycles étaient fortement représentées.

Les molécules présentes a plus de 8 % étaient les suivantes : phénanthrene, fluoranthene,
pyrene, Bla]P, B[e]P, chrysene et benzo[b] et benzo[k]fluoranthene. Les molécules a 2 et 3
cycles dont la pression de vapeur est inférieure a 1,3.10" Pa (naphtalene, acénaphtene,
acénaphtylene et fluorene) étaient tres peu abondantes. On peut noter que, a poids moléculaire

égale, le Phé était plus abondant que 1’anthraceéne. Ces deux molécules se différenciaient
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principalement par leur solubilité dans I’eau (le phénanthréne est 20 fois plus soluble que

I’anthracene) et leur constante de Henry (I’anthracene est plus volatile que le Phé).

3. Concentration en HAP dans 1’herbe a 200 m des sites d’émission retenus

Dans I’herbe, si la différence entre les niveaux de contamination etait moins grande que dans
le sol, elle était toutefois significative entre la centrale pétrochimique et les autres
localisations (figure 10).

L’herbe a proximité de la centrale pétrochimique et de I’autoroute avait un niveau de
contamination équivalent, mais significativement différent du site témoin. Les sommes de
HAP du site témoin et de la centrale thermique n’étaient pas dissociables dans 1’herbe.

Ces dosages mettaient clairement en évidence une contamination en HAP de 1’herbe
beaucoup moins prononcée que le sol, y compris les sols témoins dont la concentration en
ng/g MS était supérieure a celle des végétaux pourtant exposés. Paradoxalement, le rapport
des concentrations de pres de 9 entre le sol proche de la centrale pétrochimique et les autres
n’était pas vérifi€é dans ’herbe ou ce rapport n’était que de 2. Les concentrations en HAP dans

I’herbe ne fluctuaient pas de fagon aussi importante que dans le sol
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Figure 9: Profils (exprimé en % de la somme totale) en HAP du sol a 200 m des sites étudiés

AR : autoroute

CT : centrale thermique

CP : centrale pétrochimique
T : témoin.
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4. Comparaison des profils de HAP de I’herbe des sites étudiés

Dans I’herbe, contrairement au sol, les profils de molécules étaient divergents entre
échantillons (figure 11). D’une part, les molécules a 3 et 4 cycles constituaient plus de 60 %
de la somme dans les différents prélevements. Phénanthréne, fluoranthéne, pyréne et B[b]F y
étaient principalement représentés. Les molécules dites « lourdes », a 5 et 6 cycles, étaient
minoritaires dans I’herbe contaminée. Quel que soit le site, elles représentaient moins de 10 %
de la totalité.

Dans le sol, cette classe de molécule correspondait a un tiers de la charge totale. Si la
répartition par molécule est assez homogene dans le sol, il n’en etait pas de méme dans
I’herbe ou les concentrations en HAP étaient spécifiques de chaque site. Les profils ne sont
pas superposables entre les échantillons ou les disparités de concentration sont importantes.
Trois molécules se distinguaient particulierement : le phénanthrene et le pyrene étaient 2 fois
plus abondants dans les échantillons témoins. Le Benzo[b]fluoranthéne était tres représenté
dans les échantillons d’herbe issus de la centrale thermique. Enfin, certaines molécules étaient
absentes des prélevements d’herbe. C’était le cas par exemple du benzo[k]fluoranthene qui
était absent des échantillons témoins. Dibenzo[a,h]anthraceéne et benzo[a]pyréne n’étaient
jamais détectés dans 1’herbe, quelque soit le site considéré. Cette distribution de molécules
s’oppose a celle observée dans le sol ol les 16 molécules étaient représentées dans tous les
sites, méme en faible proportion. L herbe est globalement peu contaminée par les molécules
lourdes (a 5 cycles) parmi lesquelles certaines sont totalement inexistantes dans les
échantillons prélevés.

Le profil du site prés de I’autoroute était caractérisé par une dominance du fluoranthene, du
pyrene, du benzo[b]fluoranthene et du phénanthréne. Les alentours des centrales thermique et
pétrochimique étaient plus contaminés en benzo[b]fluorantheéne, phénanthrene, fluorantheéne
et pyréene. Le profil de I’herbe du site témoin se distinguait par la présence majoritaire de
phénanthrene (plus de 35 %) et pyrene (30 %) qui représentaient a eux deux plus de 60 % de

la charge totale.
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II1. Discussion

Les résultats obtenus suite aux prélevements réalisés dans des patures exposées ont mis en
exergue des concentrations dans le sol beaucoup plus élevées que dans I’herbe : il est, selon
les localisations, de 10 a 100 fois plus contaminé que I’herbe.

Les concentrations du sol détectées a 200 m d’une autoroute étaient équivalentes aux teneurs
en HAP dans les sols citées par différentes études. Les concentrations mentionnées étaient en
effet comprises entre 1078 (Crépineau et al., 2003) et 3095 ng/g MS (Tuhackova et al., 2001)
a moins de 150 m d’une route. Elles pouvaient atteindre 70000 ng/g MS a 6 m de la voie
(Bryselbout et al.,, 2000) mais ces niveaux exceptionnels n’ont jamais été corroborés par
d’autres études. Les écarts types non négligeables entre répétitions méritent d’€tre signalés :
probablement dus a des irrégularités de terrain (matiere organique du sol, variation du relief)
ol a des évenements non contrdlés (labour), ils diminuent la signification des différences
entre sites et ne permettent pas une caractérisation précise des sols pollués selon les sources
d’émission.

Dans le sol, les concentrations variaient néanmoins de 200 a 9000 ng/g MS. Pour les plus
chargés, ils appartenaient, selon la classification de Maliszewska-Kordybach et al. (1996), a la
catégorie des sols trés contaminés.

Les concentrations dans 1’herbe étaient tres largement inférieures a celles du sol. Les cycles
saisonniers impliquent une durée de vie de I’herbe inférieure a un an et ne permettent pas de
la considérer comme indicateur d’exposition a des HAP fiable. Sa contamination est en effet
dépendante des sources d’émissions voisines mais €galement du temps d’exposition
directement lié a son historique (croissance, coupes). Il a cependant ét€ montré que des temps
d’exposition de 30 et 75 jours ne modifiaient pas de facon significative la concentration en
HAP dans de I’herbe exposée a une route (Crépineau-Ducoulombier et al., 2004). Les
modalités de dépot des molécules ainsi que les cinétiques de contamination restent inconnues
du fait de la longue période d’exposition (30 jours au minimum) avant les premiers
prélevements. Parallelement, notons que le choix de certains auteurs (Tuhackova et al., 2001)
de prélever des témoins négatifs localisés a 500 m de la source d’émission témoigne de la
mobilité limitée des HAP sur de longues distances. Les variations de concentrations dans le
sol et I’herbe illustrent la difficulté de I’établissement de distance optimale de prélevement
dans le cadre de la caractérisation d’un site ainsi que la pertinence du choix de localisation de
points témoins. Conjointement aux niveaux de contamination, le profil de chaque matrice est
a étudier avec attention. Différents entre sol et herbe, ils apportent des informations

essentielles sur le devenir des HAP dans chaque matrice et sur le type de molécule émises par
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les sites incriminés. Le sol avait un profil particulier ot les molécules a 3 et 4 cycles étaient
prépondérantes. Cette répartition était commune aux 4 types de sol étudiés ainsi qu’a des sols
décrits par d’autres auteurs (Crépineau et al., 2003). Il se dégageait une homogénéité des
profils dans le sol entre les sites, ce qui a déja été relevé par d’autres auteurs (Bakker et al.,
2000). La proportion de chaque HAP était équivalente dans tous les sols. La faible proportion
d’anthracene (parmi les molécules a 3 et 4 cycles) était commune a tous les profils de sol
décrits dans la littérature (Wilcke et al., 1995 ; Bryselbout et al., 2000 ; Crépineau et al., 2003,
2004 ; Mielke et al., 2004). Elle peut en partie €tre expliquée par la composition des
émissions qui, quelque que soit leur nature (pots d’échappement, diesel, usine a charbon),
sont pauvres en anthracene (Khalili et al., 1995 ; Tavares et al., 2004). De plus, I’anthracene a
une volatilit¢ proche des molécules a 2 cycles (naphtalene particulierement) : cette
caractéristique pourrait, en partie, expliquer sa faible proportion dans les sols.

Ce « lissage » des profils est le fruit des dégradations des divers microorganismes présents
dans le sol (bactéries, champignons). Ces derniers sont en effet capables de dégrader ou de
lier irréversiblement des HAP accumulés sur le long terme au sol. Mais le sol est aussi un
puits a molécules : celles-ci y persistent pendant de nombreuses années ce qui favorise a
terme les biotransformations et les dégradations. Dans I’herbe, en revanche, les HAP ne
peuvent pas étre faconnés comme ils le sont dans le sol. Présents de quelques jours a la durée
d’un cycle végétatif et soumises aux conditions climatiques, les molécules exposées sont
susceptibles de se volatiliser et de se désorber de ce support. Le profil des HAP dans I’herbe,
plus éphémere, est le reflet de la contamination ambiante. Il est possible de déterminer quelles
molécules sont majoritairement émises par un site potentiellement émetteur, information que
le sol ne donne pas, les profils entre sites étant homogenes.

Curieusement, des relevés d’air fait a proximité de sites d’émission soulignent la
prédominance des composés a 2 et 3 cycles émis (Khalili et al, 1994). Naphtalene,
acenapththyléne, acenaphteéne, fluoréne et phénanthréne représentent a eux seuls 60 a 98 %
des composés émis selon les sources : pots d’échappement, combustion de bois, tunnel.
Excepté le phénanthrene, ces HAP sont les moins représentés dans les profils de I’herbe et du
sol. Toutefois, comme développé dans la partie bibliographique, ces composés ont une forte
susceptibilité a la biodégradation ce qui les rend moins présents dans le sol. Dans I’herbe,
c’est leur faible poids moléculaire favorisant leur volatilité qui pourrait étre a I’origine de leur

faible représentativité.
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Conclusion du chapitre 1

Suite a ces caractérisations en teneur et profils des HAP, il a été possible de distinguer les
molécules majoritaires dans le sol et I’herbe : les HAP a 3, 4 et 5 cycles. Les niveaux de
contaminations mesurés ont mis en évidence une forte disparité en fonction des échantillons
et des localisations, particuliecrement dans le sol. Les sources d’émission de HAP, qu’elles
soient fixes ou mobiles, sont fréquemment jouxtées de patures ol évoluent de nombreux
animaux domestiques. Les prélevements effectués rendent compte au travers de ces quelques
échantillons de I’ampleur des contaminations de 1’herbe et du sol en HAP des patures voisines
de sources d’émission.

Ainsi, au vu des concentrations dans le sol ingéré en quantité conséquente, la question du
devenir des polluants lors de 1’occupation des terrains par des animaux se profile,
particulierement dans le cas de ruminants laitiers. L’exposition de 1’animal via I’ingestion
peut étre conséquente et les effets de cette exposition sur les produits de consommation sont
inconnus. Dans un cadre agronomique, il semble donc pertinent de s’intéresser aux effets
d’une ingestion de sol contaminé par des animaux au paturage sur la qualité des produits
agricoles, le lait en particulier.

Suite a cette étude, il ressort que les sols contaminés par des HAP sont relativement
homogenes dans les profils. Les animaux évoluant sur ces patures sont enclin a étre toujours
exposés aux mémes molécules, quelsque soit le sol et le site sur lesquels ils sont. Les
molécules majoritaires dans le sol et donc largement ingérés par les animaux sont a 3, 4 et 5
cycles, notamment phénanthreéne, fluoranthéne, pyréne, benzo[a]anthracene, chrysene,
benzo[b]fluoranthene et benzo[a]pyrene.

Les répercussions d’exposition a répétition de ces molécules sur les produits de
consommation sont inconnues. Le caractere chronique et conséquent (concentration de
polluants élevée) de ces expositions renforce les inquiétudes par rapport au devenir de ces
molécules une fois ingérées.

Fort de ces résultats, le sol retient particulierement notre attention puisqu’il est, via son transit
par les ruminants, le vecteur principal de polluants vers la chaine alimentaire. Cependant, si
I’'implication du sol dans I’exposition des animaux aux HAP est indéniable, son role ainsi que
les effets de son ingestion sur les contaminations en polluants les produits animaux sont
inconnus.

Pour tenter d’apporter des éléments de réponse sur le devenir des HAP apres ingestion, leur
transfert vers le lait a été étudié suite a une exposition chronique. La caractérisation de ce

transfert vers le lait de vache a été suivit sous la forme native et biotransformée.
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Chapitre 2 : Etude du transfert de HAP et de leur métabolite
majoritaire vers le lait de vache suite a une exposition chronique

a du sol contaminé
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Introduction

Les résultats présentés dans le chapitre précédent illustrent le risque potentiel que peuvent
représenter des patures contaminées sur le transfert de polluants dans la chaine alimentaire. La
présence d’animaux laitiers exposés aux HAP via les matrices environnementales
contaminées est en effet un point d’entrée de polluants dans la chaine alimentaire (Crépineau
et al., 2003). Peu d’information sont disponibles sur les conséquences de la présence de
ruminants laitiers sur des sols contaminés en HAP. Des essais ayant pour but de caractériser
les coefficients de transfert et la distribution des molécules dans I’organisme ont certes été
réalisés (McLachlan, 1994). Cependant, aucune étude in situ n’a décrit les effets d’une
exposition de ruminants a des HAP par des voies naturelles et en apport chronique.

Une conduite d’élevage reposant sur l'utilisation des prairies meéne a une double exposition.
Les sources principales de contamination des animaux par la voie alimentaire sont d’une part
les végétaux, dont les parties aériennes peuvent étre contaminées (tiges et feuilles), et d’autre
part le sol (Fries, 1995). Ce dernier est cependant un compartiment ou les concentrations en
HAP sont particulierement élevées du fait des propriétés du sol. Si la quantité de maticre
seche végétale ingérée est de 25 a 50 fois supérieure a celle du sol, la concentration en HAP
dans le sol, elle, est de 10 a 1000 fois plus élevée que dans I’herbe. Il apparait ainsi que,
méme si 'ingestion de sol est moindre, elle ne reste pas moins une source considérable
d’exposition a ces molécules. Une vache laitiere dans une pature proche d’une autoroute peut
en effet ingérer pres de 2 mg par jour de HAP (somme des 16) via les fourrages (Miiller et al.,
2001 ; Crépineau et al., 2004) . Le sol étant plus contaminé, son ingestion peut mener a un
apport de plus de 50 mg par jour quand sa concentration avoisine 100 ug/g MS (Youngblood
et Blumer, 1975; Bryselbout et al., 2000).

Les recherches entreprises dans le cadre de notre travail s’orientent donc vers un mode
d’administration des HAP proche des conditions réelles. C’est en effet 1’alimentation qui
constitue le vecteur des polluants étudi€s et, parallelement, c’est le caractere chronique de
I’administration qui rend cette expérimentation originale. L’apport réalis€ via une fistule
ruminale permet de s’affranchir de pertes éventuelles et garantit un caractere chronique et
controlé de I’apport. Cette voie d’introduction du sol assure donc 1’apport de la totalité du sol
envisagé : ’absence de pertes liées au refus d’ingestion assure une exposition totale et
contrdlée de 1’animal aux HAP préalablement ajoutés au sol.

L’objectif principal de cette étude est la caractérisation du transfert des HAP du sol vers le
lait chez la vache laitiere. Ainsi, dans le but d’évaluer I’effet de la présence d’animaux sur des

sols contaminés, deux expérimentations ont €té mises en ceuvre. Celles-ci reposent sur

90



I’administration quotidienne a des vaches laitieres, pendant 28 jours, d’un sol contaminé par 4
HAP.

Les molécules retenues (Fluo, Phé, Pyr et B[a]P) sont majoritaires et omniprésentes dans les
sols ; on les retrouve en effet quel que soit le sol prélevé, indifféremment du lieu, de
I’exposition ou de la saison. Ces HAP sont par ailleurs les seuls qui aient été détectées dans le
lait, a I’exception du B[a]P. Ce dernier est cependant employé dans cet essai pour son
caractere hydrophobe et son nombre de cycles, et par le fait que le B[a]P soit considéré
comme la molécule la plus toxique parmi les HAP.

Cet essai réalisé au Laboratoire des Sciences Animales a pour but d’estimer le transfert des
HAP et d’un de leur métabolite vers le lait grice au suivi de leur concentration pendant la
période de I’essai. Il a en effet été montré (Grova et al., 2005) qu’une administration de HAP
par voie orale a des cheévres en lactation entrainait 1’apparition de métabolites dans le lait. Une
désorption éventuelle des HAP du sol pourra donc étre démontrée in vivo selon la fraction de
polluants et de métabolites mesurée dans les feces et le lait.

Ce deuxieme chapitre débute par I’estimation de la quantité de sol ingérée par des vaches
laitieres au paturage. Les essais s’appuyant sur un apport de sol simulant les conditions

réelles, il parait nécessaire de distribuer des quantités les plus justes possibles.
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I. Mesure de ’ingestion de sol

1. Protocole expérimental

Cette mesure de 1’ingestion de sol a été réalisée dans le but d’estimer la quantité de sol
absorbée par des animaux au paturage. Cette évaluation a été entreprise de facon a
appréhender cette ingestion de sol dans les conditions d’élevage propres a la région Lorraine.
Les conditions décrites dans les différentes études traitant de I’ingestion de sol sont souvent
éloignées et les résultats obtenus ne peuvent pas €tre représentatifs de toutes les conduites
d’élevage et des zones géographiques.

La mesure de I’ingestion de sol a été évaluée par la mesure des cendres insolubles dans ’'HCI
2N dans le sol, I’herbe et les feces. Le dosage de ce marqueur spécifique de la fraction
indigestible des aliments associé a I’équation de Fries et al. (1996) permet le calcul de la

quantité de sol ingérée.

Isol =1 DM X (I—D) X Fsol/(l—D X Fsol)

Ou Iy : quantité de sol ingérée par jour (kg MS/jour)
Ipm @ quantité de fourrage ingérée par jour (kg MS/jour)
D : fraction de matiere seche digérée
F,. : fraction de sol dans les feces.

Des prélevements de sol, d’herbe et de feces ont été effectués en mai dans une pature occupée

par des vaches laitieres.

1.1. Prélevement de sol

Les échantillons de sol ont été prélevés dans une pature de vaches laitieres au mois de mai.
Dix prélevements de sol (horizon HO, environ 100g) ont été réalisés dans le parc du domaine
expérimental de la Bouzule (Champenoux). Apres séchage (10 jours, 20°C) et broyage a
I’aide d’un pilon et d’un mortier, tous les échantillons de sol ont été mélangés et

homogénéisés.

1.2. Prélevement d’herbe

Les échantillons d’herbe prélevés étaient issus de 10 pots de ray-grass cultivé en phytotron
(22°C, hygrométrie 60%) et agé de 2 mois. Cette herbe exempte de toute trace de sol a été
coupée a 10 cm de la base, mise a sécher (10 jours, 20°C) et broyée a ’aide d’un broyeur a

fléaux (modele SK 100 Retscht, Darmstadt, Allemagne).
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1.3. Prélevements des feces

Des échantillons de feces fraiches ont été prélevés dans la pature des animaux. Une dizaine de
prélevements d’une centaine de grammes ont été réalisés a travers tout le parc. Ces
échantillons ont été congelés a -20°C, lyophilisés, broyés puis mis en commun et

homogénéisés.

1.4. Dosages

Le dosage en cendres insolubles dans I’HCI 2N de ces 3 matrices a été accompli selon la

méthode décrite par Van Keulen et Young (1977). Trois répétitions par matrice ont été faites.

2. Résultats

La fraction de cendres insolubles dans les feces (Fsol) égale a 9% (tableau 24) correspond
théoriquement a la somme des insolubles chlorhydriques provenant a la fois du sol et de
I’herbe. On transforme ainsi, dans la formule donnée ci-dessus, la fraction de sol dans les
feces par la somme des cendres dans I’herbe et le sol pondérées par les quantités
respectivement ingérées.

Seul 0,7% de matiere indigestible sont présentes dans I’herbe ; cette quantité est négligeable
en comparaison du sol qui en renferme 83%. La digestibilité de I’herbe en mai étant de 77%,
on aboutit, a I'issue de ce calcul, a une estimation de 270g de sol ingéré par ces vaches
laitieres au paturage. Cette valeur correspond a une mise a 1’herbe des animaux en mai, soit a

une période ou I’herbe est abondante.

Tableau 24 : Part de cendres insolubles (en %) dans les échantillons prélevés

Echantillon Cendres HCI (%)
Herbe 0,7 200
Sol 82,57
Feces 9,257
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3. Discussion

La part de sol ingérée sera en effet différente en fonction du climat, de la présence de couvert
végétal ou encore des conduites d’élevage. Il est ainsi délicat de situer une ingestion de sol en
Lorraine d’apres les données existantes. L’estimation de la quantité de sol ingérée dans des
conditions climatiques identiques aux notres n’a pas été réellement étudi€ée c’est pourquoi
nous avons cherché a I’évaluer. Les 270 g ingérés paraissent faibles en comparaison des
données révélées par d’autres études ou les ingestions varient entre 100 et 1500 g, avec une
moyenne située entre 400 et 800 g par jour (Mayland et al., 1975 ; Healy, 1968 ; Kirby et
Stuth, 1980 ; Fries, 1982). Aussi, les modalités de I’estimation de la quantité de sol ingérée
méritent d’étre précisées. Le mois de mai, mois du prélevement, correspond au début de la
mise a ’herbe des animaux qui coincide avec une densité de végétaux élevée. A cette saison,
peu de racines bordées de sol sont arrachées par les animaux la quantité d’herbe étant
suffisante. De plus, les végétaux broutés ne sont pas souillés par les projections de sol, la
densité et la hauteur de végétation empéchant le phénomene de « splasch » : la quantité de sol
ingérée estimée dans cet essai peut ainsi €tre considérée comme un minimum. Cette
détermination ne peut €tre appliquée que pour une période de ’année : les ingestions de sol
ont tendance a augmenter en fonction de 1’avancement dans la saison qui implique une
raréfaction de 1’herbe.

Comparée aux données bibliographiques, I’estimation d’une ingestion moyenne de 500g de
sol par jour serait en définitive un bon compromis. Les valeurs supérieures a 1000 g de sol
sont peu probables dans notre situation: les conditions extrémes décrites dans les
expérimentations (aridité, troupeau a I’herbe toute 1’année) ne sont pas rencontrées en France.
Fries et al. (1982) considerent la prise de sol variant du simple au double. Cet écart qui trouve
sa source dans les erreurs de mesure, les multiples estimations possibles et les pratiques
d’élevage nous autorise a penser que la quantité de sol ingérée par les animaux de notre étude

atteint 500g en fin de mise a 1’herbe.
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I1. Etude du transfert des HAP vers le lait suite a une exposition chronique de sol

contaminé
1. Protocole expérimental

1.1. Choix des molécules

Le choix de molécules s’est fait en fonction des données bibliographiques et des résultats
obtenus dans le chapitre 1. Il s’est porté sur 4 molécules sélectionnées pour leurs propriétés
physicochimiques d’une part et pour leur forte concentration dans les sols d’autre part. Cet
éventail de molécules englobe des HAP de 3 a 5 cycles différant par leur lipophilie et par leur
volatilité (tableau 25).

Notre étude englobe le transfert des molécules meres comme I’apparition potentielle de
molécules biotransformées. Il est donc nécessaire d’avoir recours a des HAP ayant des
métabolites identifiables et disponibles sur le marché afin de permettre leur dépistage dans les
différentes matrices. Les composés biotransformés retenus sont les métabolites majoritaires
des HAP étudiés utilisés par d’autres auteurs (Van Schooten et al., 1997). Le 2-OH Fluo est
rarement €tudié du fait de la faible présence du Fluo dans I’environnement et de son caractere
dégradable, volatile et non toxique. Le 3-OH Phé est en revanche souvent cité comme
métabolite majoritaire du Phé (Grimmer et al., 1991 ; Grova et al., 2005). Enfin, le 1-OH Pyr
est tres présent dans l'urine. Sa concentration de 200 a 2500 fois supérieure aux autres
métabolites facilite sa détection et en fait le métabolite indicateur de I’exposition aux HAP.
Enfin, le 3-OH B[a]P, bien que peu concentré, est un métabolite du B[a]P représentatif d’une
exposition prononcée a des HAP. Il est le métabolite monohydroxylé majoritaire du B[a]P
dans les urines (Van de Wiel, 1993).

Au-dela de leurs caractéristiques, ces molécules sont avant tout des polluants persistants dans

le sol relevé (chapitre 1) dont le profil est marqué par la prépondérance de ces 4 HAP.

1.2. Préparation du sol

Le sol utilisé (2,9 % de matiere organique, 34 % d’argile, 52 % de limons, 14 % de sable) a
été prélevé au domaine expérimental de la Bouzule. Environ 150 kg ont été prélevés sur une
épaisseur de 10 cm. Le sol était issu d’une prairie permanente non labourée avec un couvert
végétal dégagé pour le prélevement. Il a ét€ mis a sécher a température ambiante (20°C)
pendant 15 jours. Les mottes ont été émiettées pour permettre un séchage plus rapide et un

traitement facilité du sol. Celui-ci a ensuite été broyé (broyeur a michoires) et tamisé€ a 5 mm

95



afin d’éliminer les éléments caillouteux ou métalliques les plus grossiers. Une fois ces étapes

achevées, 500 grammes de sol ont été distribués dans des barquettes en aluminium.

1.3. Contamination du sol

La phase de contamination du sol s’est effectuée par étapes successives. Le mode de
contamination retenu dérivait de différents tests préalables mettant en évidence le meilleur
protocole de contamination. La difficulté de la contamination résidait dans la répartition
homogene des molécules dissoutes dans les solvants sur I’ensemble des unités de sol.
A I'issue de la contamination, le sol devait €tre humidifié pour favoriser la vie et I’activité des
divers microorganismes impliqués dans les transformations des HAP. L’apport d’eau distillée
correspond a 80 % de la capacité au champ comme préconisé par Liste et Alexander (2002).
Trois modes de contamination ont été expérimentés au préalable:
- contamination en surface du sol sec par une solution d’acétonitrile, homogénéisation
et humidification a 80 % de la capacité au champ,
- mélange de la solution de contamination composée d’acétonitrile et des molécules
choisies avec la quantité d’eau utile puis ajout du sol dans ce mélange,
- humidification du sol a 40 % de sa capacité au champ, contamination puis ajustement
a 80 % de la capacité au champ par complément d’eau.
Les deux premieres démarches mettent en exergue une extraction rapide des molécules
introduites reflétant une adsorption superficielle. La troisieme modalité de contamination
entraine une intégration profonde des contaminants dans les agrégats de sol conformément a
la réalité in vivo (Le Masson, 2003). Cette méthode de contamination a donc été retenue pour

les préparations de sol nécessaires aux expérimentations.

Répartition du sol
La quantité de sol apportée quotidiennement a été arrétée a 500 g. Cette quantité est en effet
un bon compromis entre les données disponibles dans la bibliographie et 1’estimation obtenue
au début du chapitre 2. Le sol préparé a été réparti en portion de 500 g de maticre seche par
barquette. Le nombre de barquettes était préalablement défini en fonction du nombre

d’animaux et du nombre de jours d’expérimentation.
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Préparation des solutions de contamination
Les solutions ont été faites a base d’acétonitrile, solvant choisi sur deux criteres :
- sa volatilité importante (taux d’évaporation : 5,79, référence acétate de butyle : 1) lui
confere un temps de séjour court dans le sol,
- sa capacité de solubilisation des HAP due a son caractere hydrophobe (polarité E°
Al203 : 0,65).
Apres introduction des molécules dans le solvant, la solution a été agitée pendant 30 min
jusqu’a dissolution complete des HAP, y compris les plus hydrophobes (B[a]P

particulicrement).

Distribution des molécules sur le sol
La distribution des molécules sur le sol s’est faite apres humidification du sol. De I’eau
distillée a été apportée a chaque barquette avant contamination de fagon a atteindre une
capacité au champ de 40 % (soit 84 mL d’eau/barquette) puis le volume de solvant approprié
y a été réparti de facon homogene sur toute la surface de la barquette occupée par le sol. Les
barquettes ont été laissées a température ambiante afin de permettre 1’évaporation du solvant

avant de compléter avec de I’eau distillée pour atteindre une capacité au champ de 80 %.

Maturation
Les barquettes de sol ainsi contaminées ont été€ stockées a température ambiante (20°C) pour
favoriser I’activité des microorganismes. La volatilisation et la photodégradation étaient
limitées par une couverture de papier aluminium non hermétique. Une période de maturation
de 30 jours a été obversée pour favoriser la liaison et la séquestration des HAP dans le sol et
reproduire les mécanismes produits dans la réalité (Kottler et Alexander, 2001). De I'eau
distillée a été apportée de facon hebdomadaire si une perte d’eau a été notée (pesée des
barquettes). L’humidité restait ainsi optimale. A I'issue de la période de maturation de 30

jours, toutes les barquettes de sol ont été placées a -20°C. Ce stockage a permis une

conservation des HAP dans le sol sans qu’ils ne soient altérés (Rost et al., 2002).

Dosage
Des échantillons de sol ont été analysé€s avant contamination et aprés maturation. Le dosage
du sol non contaminé a permis le controle des concentrations initiales. Le sol employé doit en
effet étre peu ou pas contaminé. Les résultats découlant de cette expérimentation sont
directement liés au sol et a son degré de contamination. Une présence préalable de HAP ne

N

doit donc pas interférer avec les modalités obtenues suite a la préparation en conditions
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controlées de ce sol alors caractéris€. Apres maturation, la teneur en HAP mesurée tient
compte des pertes effectives (dégradation, volatilisation) et resitue les niveaux de
contamination par rapport aux valeurs initiales. Le dosage par GCMS a été effectué au
Laboratoire Micropolluants Technologie (Thionville, France). Cette analyse repose sur la
norme NF ISO 15302, adaptée a la préparation de matrices diverses. L analyse a été réalisée
par couplage GCMS avec un four de chromatographie HP et un détecteur de masse HP 5793.

La détection a été réalisée en mode SIM.

1.4. Animaux

Les animaux sélectionnés pour cette étude étaient des vaches Prim’Holstein équipées d’une
fistule (Bar Diamond, ID, USA) permettant un acces direct au rumen et appartenant au
Domaine Expérimental de la Bouzule (Champenoux, France). Trois animaux (multipares et a
des stades de lactation différents (tableau 26)) ont été utilisés : ils évoluaient en stabulation

libre avec acces a I’eau a volonté.

1.5. Apport du sol aux animaux

L’introduction du sol dans la fistule a eu lieu apres la traite du matin : ce procédé exclut les
pertes de sol par refus ou prise incomplete. Le sol a été apporté via la fistule des animaux
bloqués juste apres la traite. Ce protocole a été répété quotidiennement durant la période

d’apport.

1.6. Suivi des parametres d’ingestion

a) Mesures

la quantité d’eau ingérée a €ét€ déterminée par les relevés de consommation
quotidiens,

la quantité de matiere seche ingérée a été établie par la pesée journaliere des refus
dans les auges, la ration apportée chaque jour a un animal étant invariable,

la production laitiere a été relevée a chaque traite par animal (Isalait system 2045,

Bou-Matic, France) durant toute la période des essais.
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b) Echantillonnage
Un volume de 500 mL d’eau de boisson des vaches laitieres a été prélevé a I'arrivée
de la canalisation dans I’abreuvoir au premier jour des deux essais et stocké a -20°C.
Trois échantillons de la ration distribuée aux animaux durant toute I’expérimentation
ont été prélevés directement dans la réserve, homogénéisés et stockés a -20° dans des
barquettes en aluminium.
Un échantillon de lait correspondait a la mise en communs d’aliquotes homogénéisés
de méme volume des traites du soir et du matin consécutif (v:v; 50 :50). Le
prélevement du matin a eu lieu avant I’apport de sol. Les échantillons ont été
conservés dans des bouteilles en verre a -20°C jusqu’a utilisation.
Les feces ont été prélevées dans le rectum le soir et le lendemain matin apres la traite
mais avant ’apport de sol. Apres congélation a -20°C, les échantillons ont été
lyophilisés, broyés et homogénéisés. Les échantillons du soir et du matin ont ét€ mis
en commun a poids égal.
Le sang a été prélevé dans la veine caudale le soir puis le lendemain matin, apres la
traite. Le sang entier a €t€ conservé a -20°C dans des tubes héparinés jusqu’a
utilisation. Les échantillons ont été poolés a volume égal (soir et matin) juste avant
les dosages.

Le calendrier des prélevements des différentes matrices est présenté dans le tableau 27.

1.7. Analyse et dosage des échantillons

a- eau et sol
Les HAP des matrices eau et sol ont été dosés par GCMS au Laboratoire Micropolluants
Technologie (Thionville, France) selon la norme NF ISO 15302.
Les échantillons de sang, lait et feces ont été extraits puis dosés par GCMS au LABERCA
(Laboratoire d’Etude des Résidus et Contaminants dans les Aliments, Nantes) comme décrit

ci-dessous.

b- feces, ration et sang

Les feces et la ration ont été traitées apres broyage et homogénéisation. A 2 g de feces ou de
ration broyés, ou 10 mL de sang, sont ajoutées 20 uL des étalons internes a 10 ng/mL (d10-
Phé, d10-Pyr, d12-peryléene). Apres une agitation de 30 min, une centrifugation (1000 g 15
mn) permet la récupération des solvants. Evaporés a sec, les molécules sont dissoutes dans 3
mL de cyclohexane puis appliqués sur une colonne Envi-ChromP préalablement conditionnée

dans les mémes conditions que ci-dessus. Apres €lution des composés interférents avec 3 mL
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de cyclohexane, les HAP sont décrochés de la colonne par le passage de 12 mL d’acétate
d’éthyle/cyclohexane (50:50, v/v). Les extraits sont alors évaporés sous flux d’azote. Le
résidu est transféré dans un vial d’injection, complémenté par un étalon externe (d12-
chrysene) puis évaporé a sec. Le tout est repris dans 20 uL. de toluene pour injection.

Compte tenu de I’excrétion moyenne de 5,8 kg de MS seche fécale d’une vache en lactation
(Jurjanz et al.,, 2002), les quantités de HAP excrétées par jour sont obtenues par une

multiplication des concentrations fécales analysées par cette quantité moyenne.

c- lait
A 10 mL de lait sont ajoutés 10 uL des étalons internes a 1 ng/mL (d10-Phé, d10-Pyr, d12-
perylene). 150 pL de suc d’Helix Pomatia (Biosepra, Villeneuve la Garenne, France;
préparation contenant 25 unités de P-glucuronidase-arylsulfatase/uL) et 100 pL d’acide
acétique glacial sont additionnés de facon a hydrolyser les métabolites conjugués a 1’acide
glucuronique et aux sulfates. Des échantillons supplémentés (ajouts) ainsi que des blancs sont
préparés de la méme facon. En plus des étalons internes cités ci-dessus, les molécules
recherchées sont additionnées dans les ajouts : Fluo, Phé, Pyr, B[a]P, 2-OH Fluo, 3-OH Phé,
1-OH pyr et 3-OH B[a]P). Au terme de I'incubation de 16 h a 37 °C permettant I’obtention
de métabolites libres (déconjugaison), le lait est agité pendant 30 mn avec 20 mL d’acétate
d’éthyle/cyclohexane (50:50, v/v). Apres agitation, la solution est centrifugée a 1000 g 15 mn.
Le surnageant constitué des solvants contenant les molécules meres et les métabolites est
évaporé a sec sous flux d’azote. Récupéré avec 3 mL de cyclohexane, les composés sont
purifiés sur une colonne Envi-ChromP (Styrene-divinylbenzene copolymer resin, Envi Chrom
P: 0.5 g) conditionné avec successivement 3 mL d’eau, de méthanol et de cyclohexane. Apres
passage de 1’échantillon sur la colonne, I’ajout de 3 mL de cyclohexane permet 1’élimination
des composés interférents avant I’élution des molécules avec 12 mL d’un mélange d’acétate
d’éthyle/cyclohexane (50:50, v/v). Apres évaporation totale, 2 mL de cyclohexane et 2 mL
d’un mélange méthanol/eau (80:20, v/v) sont ajoutés dans le tube et agités 30 sec. Les deux
phases ont ensuite été séparées par centrifugation (1000 g, 5 min). La phase méthanol/eau est
lavée avec 2 mL de cyclohexane et centrifugée a nouveau (1000 g, 5 min) ; le surnageant est

ajouté a la premiere phase de cyclohexane.
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Tableau 25 : HAP utilisés pour la contamination du sol

Molécules Nombre de  Poids moléculaire =~ Log Koy Meétabolites recherchés
cycles (g/mol) dans le lait
Fluo 3 166 4,18 2-OH Fluo
Phé 3 178 4,46 3-OH Phé
Pyr 4 202 5,32 1-OH Pyr
B[a]P 5 252 6,04 3-OH BJa]P
Tableau 26 : Caractéristiques physiologiques des vaches laitieres utilisées
Vaches Production laiticre Matiere grasse Poids
laitieres (L) (g/L) (kg)
Avant I’essai  Pendant I’essai ~ Avant I’essai  Pendant I’essai
A 6,9 6,6 53,8 52,3 550
B 9,2 9 39,8 41,3 825
C 12,1 11,1 443 46,7 610
Tableau 27 : Calendrier des prélevements au cours de 1’essai
Matrices JO J3 J7 J14 J16 J19 J21 J28
Lait Oui Oui Oui Oui Non Non Oui Oui
Sang Oui Non Non Non Non Non Non Oui
Feces Oui Non Oui Oui Non Non Oui Oui
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La phase cyclohexane contenant les HAP est évaporée puis saponifiée avec 5 mL de KOH 10
% pendant 1h20 a 90°C pour éliminer la matiere grasse. A I’issue de la saponification, 3 mL
d’eau et 5 mL de cyclohexane sont ajoutés au mélange puis centrifugés (1000 g, 5 min). Le
surnageant est évaporé, 1’étalon externe (D-12 chrysene) est ajouté. Le mélange est transféré
dans des vials d’injection, évaporé et repris dans 20 pL de toluene. Les fractions méthanol/eau
mises en commun sont évaporées puis lavées avec 4 mL d’un mélange acétate d’éthyle/eau
(50 :50, v/v), vortexées et centrifugées (1000 g, 5 min). Le surnageant est évaporé, complété
d’un étalon externe (1-OH chrysene), transféré dans un vial d’injection et repris dans 20 uL
N-methyl-N-(trimethylsilyl) trifluoroacetamide (MSTFA, Fluka, Buchs, Switzerland) pour

dérivation.

d- conditions chromatographiques

Les dosages ont été réalisés par chromatographie gazeuse (Hewlett-Packard 6890, Palo Alto,
CA, USA) couplée a un détecteur de masse (quadrupole HP-5973). L’injecteur split/splitless
est maintenu a 250°C, la durée du mode splitless est de 1,5 min et le volume injecté de 2 pL.
La colonne utilisée pour la séparation des HAP comme des métabolites est une OV-1 (Ohio-
Valley) type (30 m x 0.25 mm L.D., film thickness: 0.25 um). Les parametres du GC
appliqués sur la colonne sont 110°C (4 min), 10°C min" jusqu’a 160°C, 5°C min jusqu’a
300°C, puis 15°C min™ jusqu’a 300°C (10 min) pour les HAP et leur métabolites. Les extraits
contenant respectivement les HAP et les métabolites issus du lait ont été injectés s€éparément,
le solvant d’injection étant différent. Toutes les analyses ont été réalisées en mode Impact
Electronique (70 eV) et mode d’acquisition SIM (Single Ion Monitoring). Les limites de

détection des différentes matrices reposent sur un rapport signal/bruit de 3/1.

e- calcul des coefficients de transfert des HAP du sol en métabolites vers le lait

Les coefficients de transfert des HAP du sol en métabolites dans le lait ont été calculés sur les
apports et les excrétions durant 24h. Ils sont considérés comme le rapport de la quantité d’un
métabolite excrété dans le lait sur la quantité de molécule mere associée apportée via le sol.
Ce coefficient a été calculé en fin d’expérimentation, a partir de la 3° semaine, de fagon a étre

a I’état d’équilibre.
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1.8. Traitement statistique

Les concentrations en HAP et métabolites dans le lait, les feces et le sang ont été analysées
statistiquement par la procédure MIXED en mesures répétées du logiciel SAS (version 9.1,
SAS Institute, Cary, NC). Le modele prend en compte le jour de prélevement comme facteur
fixe et les vaches laitieres comme facteur randomisé. La covariance entre les différents temps
de prélevements est définie comme autorégréssive apres vérification des criteres de Akaike et
Scharz-Baysan (Littell et al., 1996). Les valeurs données ont été comparées aux moindres

carrés par 'utilisation du test t de Tuckey a un seuil de 0,05.

2. Résultats

2.1 Seuils de détections des HAP et de leur métabolite majoritaire dans les matrices étudiées

Les seuils de détection ont été calculés sur la base d’un signal sur bruit de 3 (tableau 28).

Le seuil de détection du Pyr, quelque soit la matrice considérée, est toujours le plus bas. 11
peut étre jusqu’a 9 fois inférieur au B[a]P dans les feces. Le B[a]P a le seuil de détection le
plus haut ; de méme, son métabolite, le 3-OH B[a]P est détecté a un seuil particuliecrement
élevé comparé aux autres métabolites monohydroxylés. Il ressort également que le sang est le
milieu dans lequel les HAP sont les plus facilement détectables. Leur seuil de détection dans
le sang est en effet le plus faible de toutes les matrices analysées malgré la composition du

sang et le caractere hydrophobe des HAP.

2.2. Apport en HAP par les différentes matrices alimentaires

Les concentrations dans le sol avant maturation sont inférieures a 100 ng/g MS par molécule
(tableau 19). Apreés maturation, la concentration effective est inférieure a la concentration
théorique apportée initialement comme peut le montrer la perte de 50 % du Phé. En revanche,
la quantité de B[aP dans le sol est fidele a celle amenée initialement. Les dosages de HAP
effectués dans I’eau de boisson garantissent I'implication négligeable de I’eau dans 1’apport
éventuel de molécules aux animaux. Cet apport représente en effet moins de 1% de la dose
apportée via le sol et ne constitue donc pas une source de contamination incontrdlée en HAP
durant I’essai.

Dans la ration, les 4 molécules considérées dans I’étude ont été détectées. Bien que leurs
concentrations ne soient pas négligeables (tableau 30), ces molécules ne représentent en aucun
cas une source de contamination externe pour les animaux. La part de HAP ingérée imputable

a la ration représente en effet moins de 0,5% de la dose apportée via le sol. Phé et Pyr
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représentent la majorité des molécules administrées. Leurs apports via I’ingestion d’eau et de
ration €tant négligeables, la source largement majoritaire de HAP durant la période de I’essai

est donc bien le sol.

2.3. Niveaux de contamination des HAP dans le lait

La concentration en molécules meres ne varie pas de facon significative dans le lait méme si
les concentrations augmentent au cours du temps (tableau 31). La concentration initiale n’est
en effet jamais significativement différente de celle d’un point de I’essai. Les écart-types dus a
de fortes variabilités interindividuelles empéchent la signification de la variation des
concentrations en HAP dans le lait au cours de I’essai. Il est important de souligner que Phé et
Pyr étaient initialement présents dans le lait témoin avant expérimentation et restent les
composés majoritaires quelque soit le jour d’expérimentation considéré. De méme, les
quantités de HAP excrétés, malgré leurs variations au cours du temps, ne sont pas
significatives ce qui confirme que I’effet de I’apport du sol sur la quantit¢é de HAP excrétée

dans le lait est nul.

2.4. Niveaux de contamination en métabolites dans le lait

Aucun métabolite n’a été détecté dans les laits témoins prélevés avant le début de ’exposition
au sol. Le 3-OH B[a]P est le seul métabolite qui n’ait jamais été détecté dans le lait, quelque
soit I’essai et le point de prélevement. Les concentrations en métabolites varient de facon
significative (tableau 32 et 33) en fonction du temps. Les courbes présentent en effet une
augmentation réguliere pendant les 15 premiers jours suivie d’une diminution persistant
jusqu’a la fin de I’essai. Aprés un pic a 7 jours, les concentrations ont tendance a diminuer
malgré la continuation de I’exposition durant encore 15 jours : cette baisse des concentrations
est significative. L’apparition des métabolites ne se fait qu’a partir du 3° jour d’apport. Les
variations de concentrations interindividuelles dans le lait sont considérables ; elles sont
traduites ici par les valeurs conséquentes de I’écart type résiduel. L apport de sol contaminé a
ces animaux a un effet significatif sur la concentration de ces 3 métabolites dans le lait

(P<0,05) mais n’a toutefois aucun effet sur la présence des métabolites du B[a]P.
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Tableau 28 : Secuils de détection en GCMS des différents HAP et métabolites dans les

matrices étudiées

Molécules Ration Lait (ng/mL) Feces (ng/g MS)  Sang (ng/mL)
(ng/g MS)

Fluo 5 0,4 0,12
2-OH fluo 0,05

Phé 2,8 0,75 0,5 0,03
3-OH phé 0,03

Pyr 1,4 1,5 0,5 0,03
1-OH pyr 0,08

B[a]P 6 3 4,5 0,43
3-OH BJa]P 0,38

Tableau 29 : Concentration en HAP dans le sol avant contamination, aprés maturation et

concentration théorique apportée au sol lors de la contamination (en ng/g de sol sec)

[HAP] avant Contamination [HAP] apres
Molécules contamination théorique maturation (ng/g
(ng/g MS) (ng/g MS) MS)
Fluo 104 170000 103610
Phé 82 145000 81540
Pyr 78 122000 78000
Bla]P 33 50000 33360

Tableau 30 : Apport de HAP par les différentes matrices au cours de I’essai

Concentration en HAP par matrice Quantité Quantité de HAP ingérée
ingérée par matrice (ug)
Eau 0,04 ng/L (X de 4 HAP) 75 L 3
Ration 0,01 pg/g MS (X de 4 HAP) 18 kg 180
Sol 487 ug/g MS (X de 4 HAP) 0,5 kg 243500
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2.5. Coefficient de transfert des HAP du sol vers le lait

Le coefficient de transfert de HAP du sol en métabolites vers le lait est le reflet de la
mobilisation des HAP du sol, de leur absorption et de leur métabolisation. Il varie dans le
temps mais reste faible quelle que soit la molécule considérée (inférieur a 1,5 %). Le
métabolite le plus abondant est le 1-OH Pyr. Il a également les plus forts coefficients de
transfert qui augmentent parallelement aux concentrations jusqu’a J14 pour diminuer ensuite
(tableau 34). Aucune relation n’est a relever entre les caractéristiques physicochimiques des
molécules et le coefficient de transfert vers le lait. Il ne semble pas y avoir de corrélation
évidente entre le coefficient de transfert d’'un métabolite recherché dans notre étude vers le

lait et la lipophilie de sa molécule mere associée ingérée.

2.6. Niveau de contamination en HAP dans les feces

Les concentrations mesurées dans les feces au cours de I’essai sont tres variables (variabilité
inter et intra individuelle) au cours de la période considérée mais restent toutefois proches des
concentrations initiales (tableau 35). Une légere tendance a 1’augmentation est mentionnée
pour les 4 molécules recherchées. Pyr et B[a]P ne sont pas détectés dans les feces avant
apport de sol. Dans un objectif de stabilisation des variances, les concentrations sont
transformées en Log 10 comme préconisé par Frontier et al. (2001). Il apparait dans ce cas des
différences significatives dans les valeurs en fonction du temps : les concentrations par
molécule sont significativement différentes de la valeur a JO au cours de I’essai. L apport de
sol contaminé augmente donc significativement la concentration en HAP dans les bouses
(P<0,05). Celles-ci ne varient cependant pas significativement entre J14 et J28 en raison des
fortes variations interindividuelles. Seule la concentration de Fluo est stable au cours de
I’essai et ne semble pas étre influencée par I’apport de sol contaminé. Les coefficients de
transfert des HAP du sol vers les feces sont respectivement de 0,74%, 2,3%, 3,1% et 3,4%

respectivement de Fluo, Phe, Pyr et B[a]P a 28 jours.
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Tableau 31 : Concentration en HAP dans le lait (ng/mL) suite a un apport chronique de sol

contaminé

HAP (ng/g mL) JO J3 J7 J14 J21 J28 ETR* Effet
Fluo ND*%* ND ND ND ND ND
Phe 4,3ab 2,8b 3,0b 2,8b 4,0a 5.1a 0,5 P<0,05
Pyr 2,1 1,5 1,4 2,0 2,7ab 3,1a 0,4 INSH*3k
B[a]P ND ND ND ND ND ND NS

* Ecart Type Résiduel

** Non Détecté

*##% Non Significatif

Tableau 32 : Concentration en métabolites dans le lait (ng/mL) suite a un apport chronique de

sol contaminé

M¢étabolites

2-OH Fluo
3-OH Phe
1-OH Pyr

3-OH B[a]P

Concentration (ng/mL)

J0
ND"™*
ND"
ND"
ND

13
1,77
0,6"
18,4°
ND

J7 J14 121 128
2,8 27 23 1,07
0,7* 0,74 04* 02®
38,5 30,5 7,2° 1,3
ND ND ND ND

ETR*  Effet
0,79  P<0,05
0,17  P<0,05

7,3 P<0,05
NS

* Ecart Type Résiduel

** Non Détecté

*#* ab: les données d’'une méme colonne avec des lettres différentes sont significativement différentes (p<

0,05)

Tableau 33 : Quantité de métabolites excrétés dans le lait en 24h

Métabolites Quantités excrétées (ug/jour)

J0 12 J7 J14 121 128 ETR*  Effet
2-OH Fluo | ND** 32.5 46.7 43.0 40.3 17.8 15.8 NS
3-OH Phe ND**  109* 114* 104* 6.6™ 22° 2.3 P<0.01
1-OH Pyr ND**  344%  633° 478 126"™ 24 ¢ 104  P<0.01

3-OH B[a]P | ND#** ND ND ND ND ND

* Ecart Type Résiduel

** Non Détecté

*##% Non Significatif
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Le coefficient de transfert des HAP du sol vers les feces peut étre facilement i€ au log Kow
des molécules (figure 12). Il apparait ainsi que plus les molécules sont hydrophobes, plus elles

ont tendance a étre excrétées dans les feces.

Log Kow

Figure 12 : Représentation du coefficient de transfert des HAP du sol vers les feces en

fonction de leur Log K, a J28

2.7. Concentration en HAP dans le sang

Les concentrations en HAP dans le sang sont significativement différentes entre JO et J28
pour le Phé et le Pyr. La présence du Phé et du Pyr a J28 confirme I’absorption de ces
composés. Fluo et B[a]P ne sont détectés ni a JO ni a J28 (tableau 36). L’absence de B[a]P
dans le sang a été confirmée par le passage des extraits en GCMS-HR dont les seuils de
détection sont 10 fois inférieurs a ceux obtenus en GCMS (figure 13).

Des traces de Fluo sont détectées, elles restent cependant sous le seuil de détection du GCMS-

HR ce qui confirme la présence du Fluo dans le sang a 1’état de trace.
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Tableau 34 : Coefficient de transfert des HAP du sol vers son métabolite principal dans le lait

(%)

Molécules Jour de prélevement Coefficient

I3 0,06

J7 0,09

2-OH Fluo J14 0,08

128 0,03

I3 0,03

. J7 0,03

3-OH Phé J14 0’03

128 0,01

13 0,38

J7 1,62

1-OH Pyr 4 1,23

128 0,06

Tableau 35 : Concentrations fécale en HAP (Log 10) pendant un apport chronique en sol

contaminé
HAP (ng/g MS) J0 114 121 128 ETR*  Effet
Fluo 1.48 1.60 1.67 1.86 0.21 NS
Phe 1.57° 217 2.06" 2.30° 0.15  P<0.05
Pyr 0.84° 224 209"  2.32° 0.14  P<0.05
B[a]P ND”™ 1.94° 1.93* 1.99* 0.15  P<0.05

* Ecart Type Résiduel
** Non Significatif

*#* ab: les données d’'une méme colonne avec des lettres différentes sont significativement différentes (p<
0,05)
##%% Non détecté

Tableau 36: Concentration en HAP (ng/mL) dans le sang témoin et contaminé suite a un

apport de sol

JO 128 ETR* Effet
Fluo ND?** ND NS
Phe 0,11 0,15 0,02 P<0,05
Pyr <SD" 0,3 0,003 P<0,05

B[a]P ND ND NS

* Ecart Type Résiduel

** non détecté

*#* ab: les données d’'une méme colonne avec des lettres différentes sont significativement différentes (p<
0,05)

##%%* < seuil de détection
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Figure 13a: Spectre du Fluo en GCMS-HR (échantillon supplémenté et témoin JO)
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Figure 13b: Spectre du B[a]P en GCMS-HR (échantillon supplémenté et témoin JO)

Figure 13 : Spectre de 2 HAP en GCMS-HR dans le sang (échantillon supplémenté et

échantillon a JO)
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3. Discussion

3.1. Effet de l’exposition de vaches laitieres a du sol contaminé sur la concentration en HAP

et métabolites dans le lait

Cette expérimentation a permis de mettre en évidence un des résultats clef de ce travail :
I’apport chronique de sol contaminé en HAP ne modifie pas les teneurs en HAP du lait. Un
essai antérieur (Lutz et al., 2003) effectué selon le méme principe avait déja montré un tel
résultat. Celui-ci est confirmé ici.

Phé et Pyr étaient présents dans les laits témoins. Ces molécules, par ailleurs communément
citées dans la bibliographie comme contaminants résiduels dans le lait de ruminants (Husain
et al, 1997 ; Grova et al., 2000 et 2002 ; Kishikawa et al, 2003), traduisent une
contamination environnementale en HAP (bruit de fond). Dispersées dans 1’alimentation et
I’environnement (air, herbe et sol), ces molécules sont transférées vers le lait apres ingestion
(Ramesh et al., 2004).

Des différences significatives dans les concentrations sont a noter au cours du temps entre les
3eme o pgeme jour ; en revanche, ces concentrations ne sont pas significativement différentes
de celles de JO. Rapportées en quantité de HAP excrétée par traite, les différences ne sont plus
significatives ce qui laisse supposer un rdle déterminant de la production laitiere sur les
concentrations. En effet, pour une charge de HAP a excréter quotidiennement, les productions
laitieres fluctuent ce qui tendrait a concentrer ou a diluer ces molécules.

Il n’y aurait donc aucun transfert des HAP du sol vers le lait durant une exposition chronique.
L’apparition des métabolites et le faible recouvrement des HAP dans les feces attestent
toutefois bien du fait que ces molécules ont été extraites du sol. Aucun métabolite n’est
détecté a JO dans le lait et leur présence ne survient qu’apres apport de sol. Plusieurs
hypotheses peuvent étre a I’origine de cette excrétion de métabolite.

La premicre hypothése consiste en I’absorption, par ’organisme, de métabolites générés
durant la maturation du sol. En effet, les pertes en molécules meres étant conséquentes (pres
de 50 % du Phé perdu lors de la maturation), une biotransformation des polluants au cours de
la maturation pourrait étre le fruit de 1’activité des microorganismes du sol comme cela est
évoqué dans la bibliographie. Ce processus semble toutefois limité puisqu’au terme d’un mois
de maturation d’un sol contrdle (sans ajout de microorganismes), seuls 2 % de métabolites ont
été produits a partir de Phé incorporé (Amellal, 2004). Arrivés dans le tractus gastrointestinal
suite a 'ingestion de sol, ces métabolites néoformés seraient susceptibles d’étre absorbés au
niveau des villosités des cellules intestinales. Une telle absorption de métabolites de HAP a

été montrée chez le rat : ’administration orale de 1-OH Pyr et 3-OH B[a]P et la détection de
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ces métabolites dans les urines supposent 1’absorption des molécules et donc leur capacité a
passer les barrieres intestinales (Bouchard et Viau, 1996).

La deuxieme hypothese présume la métabolisation des HAP ingérés via le sol par les bactéries
du rumen. Ces microorganismes, capables de dégrader des substrats tels que la cellulose,
seraient susceptibles de biotransformer ces molécules avant une absorption potentielle. Des
dégradations de HAP par des microorganismes issus du colon humain ont déja été mises en
évidence in vitro (Van de Wiele et al., 2005). Ce résultat suggere I’aptitude des bactéries du
systtme gastrointestinal a la métabolisation. Ce phénomene pourrait €tre transposé aux
ruminants.

La derniere hypothese suppose 1’absorption des HAP par 1’organisme animal suivi de la
métabolisation de ceux-ci dans le foie. La présence de Phé et de Pyr dans le sang confirme en
effet I’absorption préalable de ces deux molécules. Hydroxylés et rendus hydrophiles par les
mécanismes de détoxification de I’organisme, les métabolites de HAP seraient évacués et
éliminés, entre autres, via le lait. Le 1-OH Pyr est le métabolite le plus abondant dans le lait
au cours de I’essai, comme il 1’était lors de la précédente expérimentation (Lutz et al., 2003).
Il est en effet le métabolite monohydroxylé majoritaire du Pyr. Trés abondant dans les urines,
il est employé comme biomarqueur d’exposition a des HAP (Levin, 1995). Le Phé, en
revanche, peut étre biotransformé en 5 métabolites monohydroxylés différents. Ils sont tous
présents dans le lait aprés exposition d’un animal a ce composé (Grova et al, 2005). Ces
métabolites sont également détectés dans les urines de rats traités avec du Phé (Jacob et
Grimmer, 1996). La proportion de 3-OH Phé qui n’est pas le métabolite majoritaire est
équivalente aux autres OH-Phé dans le lait des vaches exposées au sol contaminé (figure 14).
Le Fluo est également biotransformé en d’autres métabolites monohydroxylés que le 2-OH
Fluo dans le lait mais ce dernier reste toutefois majoritaire.

Dans le lait, une diminution des concentrations en 1-OH Pyr et 3-OH Phé semble s’amorcer
au 16° jour de I’essai malgré I’apport continu de sol. Malgré cette inflexion de courbe, les
concentrations suivantes ne sont pas significativement inférieures. Excepté les travaux de
Grova (2003), il n’existe aucune donnée sur le comportement des HAP dans I’organisme en
apport chronique. Des essais sur 28 jours menés sur des chevres en lactation indiquent
également un pic de concentration marqué en 1-OH Pyr dans le lait a 15 jours a la suite d’un
apport chronique en Pyr. L’effet du temps n’atteint cependant pas le seuil de signification en
raison de la forte variabilité inter-individuelle.

Confirmé par la répétition de 2 expérimentations, cette évolution des métabolites dans le lait
semble donc généralisée. Un changement de type de métabolites pourrait étre la cause de la

diminution de concentration : des hypotheéses d’adaptation ou de saturation des processus
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physiologiques impliqués dans la métabolisation ne sont pas a exclure (Withey et al., 1991).
Une saturation des cytochromes amenerait les HAP a ne plus étre métabolisés mais
directement stockés et accumulés dans le tissu adipeux menant 2 une diminution de leur
excrétion dans le lait. Parallelement, la relation dose/réponse entre 1’activité des cytochromes
et la teneur en HAP est largement prouvée (Withey et al., 1991 ; Fauchécourt et al., 1999).
Ainsi, la quantité de métabolites dans le lait devrait augmenter au cours de I’essai jusqu’a
arriver a un plateau, pourtant, une diminution de la concentration est observée. On peut alors
supposer une augmentation de la métabolisation menant a 1’élimination des produits
biotransformées par d’autres voies d’excrétion tels que I'urine ou les feces. Une modification
du métabolisme donnant lieu a d’autres formes que celles recherchées peut également étre
envisagée. Au cours de notre étude, seuls les métabolites majoritaires monohydroxylés et
conjugués (a I’acide glucuronique et aux sulfates) étaient recherchés. Il est donc possible
qu'une autre forme de métabolites, non identifiée, soit excrétée au cours de l'essai. Le
manque de données en apport chronique chez des animaux reste une limite importante dans
I’interprétation de nos résultats, mais il est évident que 1’élimination des HAP et de leur
métabolite passe par la voie urinaire et la voie fécale (Viau et al., 1995 ; Grova et al., 2002).
Au-dela de I’absorption et de la métabolisation, un stockage dans 1’organisme (Kotin et al.,
1959 ; Withey et al., 1991) ainsi qu’une excrétion de métabolites via I'urine ou les feces doit
étre envisagée. Une vérification de la contamination de ces voies d’excrétion suite a une
exposition chronique apporterait des éléments de réponse sur les faibles coefficients de
transfert dans les matrices étudiées.

En définitive, les seules données obtenues dans le lait ne permettent pas d'expliquer la
diminution de concentration des métabolites. Les coefficients de transfert faibles (inférieurs a
1%) sont indentiques aux résultats de Grova et al. (2003) qui, cumulé sur 103 h apres apport
oral de Phé et de Pyr marqué, ne comptaient que 1,5 % et 1,9 % de radioactivité dans le lait.
Il est difficile de parler de réelle différence, la part d’incertitude due aux analyses et dosage
n’étant pas négligeable. Des études antérieures montraient également un transfert faible.
Eisele et al., (1976) ne mesure qu’un transfert de 20.10° 4 25.10° % en 31 jours dans le lait
suite & un apport quotidien de '*C-naphtalene a des vaches laitieres. West et Horton (1976)
n’obtiennent que 0,01% de transfert de radioactivité dans le lait cumulé pendant 7 jours apres

un apport unique de '*C B[a]P a des brebis.
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Figure 14 a: Chromatogramme des métabolites recherchés dans le lait témoin (MW: 2-OH

Fluo 254, 3-OH Phe 266, 1-OH Pyr 290, 3-OH B[a]P 340)
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Quoique faibles dans toutes les études considérées, les transferts de radioactivité vers le lait
existent et sont a replacer dans un contexte de consommation quotidienne de produits laitiers,
toutes formes confondues. Les quantités de polluants ainsi générés sont considérables,
particulicrement sous la forme des métabolites qui sont excrétés quotidiennement par
I’animal. Il est nécessaire de souligner que les normes préconisées dans une optique de
sécurité alimentaire sont systématiquement exprimées et restreintes en concentration de
molécules meres. Ces expérimentations illustrent la limite de cette caractérisation et la
nécessité de redéfinir des recommandations sanitaires fondées sur la présence des produits de
transformation des HAP. En effet, le seul fait d’exposer des animaux a du sol contaminé
n’influence en aucun cas la concentration en HAP mais agit directement sur les concentrations
en métabolites dans le lait. Ces concentrations sont par ailleurs largement sous-estimées dans
le lait puisque seuls les monohydroxylés étaient recherchés dans cette étude. La part totale
implique en réalité une batterie d’autres métabolites non identifi€s ici et qui augmente
considérablement la proportion supposée de métabolites. On peut par exemple citer les autres
métabolites monohydroxylés, les dihydroxylés ou encore les métabolites conjugués a d’autres

groupements que les glucuronides et les sulfates.

3.2. Transfert des HAP du sol ingéré vers les feces

Dans les feces, les concentrations en HAP sont trés variables entre les individus.
L homogénéité des échantillons est un facteur clef dans le dosage de cette matrice, 1’analyse
ne se faisant que sur une prise de 2 g. Les teneurs obtenues dans les échantillons témoins font
état d’une contamination environnementale ubiquiste (le B[a]P mis a part) reflétée également
par la présence de HAP dans le lait a JO. Il est important de souligner que moins de 4 % des
molécules meres sont détectées dans les feces suite a I’apport de sol. Méme si les quantités
excrétées ne sont qu’estimées (les variations d’excrétion fécale entre individus peuvent varier
de facon considérable), le taux de recouvrement faible implique une désorption des molécules
du sol qui ne sont plus mesurées dans les feces. La voie fécale permet en effet 1’élimination
du sol de ’organisme. Ce faible pourcentage excrété signifie donc bien une disparition des
HAP du sol par désorption suivie d’une absorption/métabolisation dans 1’organisme ou d’une
métabolisation dans le systeme gastrointestinal. Le devenir des HAP dans 1’organisme reste
méconnu et suscite de nombreuses hypotheses. Les teneurs initiales en HAP dans les feces
des animaux d’expérimentation ne sont que rarement rapportées ce qui restreint les
comparaisons avec nos résultats. Les études menées relatent directement les coefficients de

transfert ou emploient la radioactivité comme outil de mesure ce qui nous confronte a un
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manque de données sur les concentrations en HAP dans les feces d’animaux hors exposition

élevée.

- monogastriques : Dans une problématique comparable a la notre, des coefficients de
transfert similaires montrent une excrétion des HAP dans les feces faibles (Van Schooten et
al.,, 1997). Les coefficients de transfert obtenus dans notre étude vont dans le méme sens
puisque moins de 3,5% de HAP apportés sont excrétés via les feces. Cette faible part des
molécules natives recouvrée dans les feces atteste de leur disparition. Il est incontestable
qu’une portion majeure des HAP présents dans le sol a été biotransformée. La seule
désorption des HAP du sol sans biotransformation menerait en effet a une part beaucoup
plus importante de molécules natives dans les feces. Dans 1’étude de Van Schooten et al.
(1997), le dosage des métabolites majoritaires (1-OH Pyr et 3-OH B[a]P) dans les feces
permet de calculer un transfert de 5 et 9 % respectivement, et met effectivement en évidence

une excrétion fécale non négligeable de formes biotransformées.

- polygastriques : cumulée sur 103 h apres administration de B[a]P et de Pyr marqués,
88% et 25 % respectivement de la radioactivité totale sont comptés apres administration chez
des chevres (Grova et al., 2003). Les coefficients de transfert dans notre étude sont faibles
(moins de 4 %) et traduisent un passage quasi nul des molécules meres du sol vers les feces.
Associés a cette expérimentation, nos résultats permettent de préjuger d’une métabolisation
accrue (et donc indétectable hormis dans le lait selon nos modalités de dosage) ou d’une
distribution des polluants dans les différents compartiments des animaux (tissus adipeux,
organes ; Kotin et al., 1959 ; McLachlan, 1994 ; Bouchard et al., 1998).

Il est important d’insister sur la différence majeure entre mono et polygastrique. La présence
d’un rumen et d’une batterie de microorganismes associés sont en effet susceptibles de jouer
un role déterminant dans la dégradation des HAP. La transformation rapide de molécules
organiques (pesticides cycliques et non cycliques) par du jus de rumen a été en effet
démontrée in vitro prouvant la faculté de métabolisation des microorganismes du rumen.
Parallelement a cette biotransformation, la réincorporation des métabolites de ces molécules
dans les bactéries du rumen est suggérée. Ce phénomene suppose alors une absorption
ultérieure de ces métabolites, via les microorganismes, dans le systéme gastrointestinal
(Belasco et Harvey, 1980). A structure proche, les HAP sont également susceptibles d’étre

dégradés et incorporés dans les cellules favorisant leur absorption.

117



Conclusion du chapitre 2

Tous les auteurs s’accordent sur le fait que I’incorporation des HAP au sol diminue fortement
leur disponibilité pour I’organisme (Van Schooten et al., 1997 ; Fauchécourt et al., 1999 ;
Billeret et al., 2000 ; Bordelon et al., 2000 ; Reeves et al., 2001). Dans notre étude, les HAP
distribués sont liés a la matrice sol ce qui diminue la disponibilité des molécules comme
I’'indique le faible taux de transfert. Ces études soulignent également la part importante de
molécules excrétées via les feces sous forme biotransformées, la proportion de molécules
natives étant faible. L’excrétion fécale semble €tre une voie essentielle d’élimination des
produits de transformation de HAP. La recherche des métabolites dans les feces n’a toutefois
pas été réalisée dans cette étude. Il est cependant évident que la majorité des HAP ont été
désorbés du sol et biotransformés puisque ceux-ci ne sont pas retrouvés dans les feces. Apres
I’extraction du sol, I'issue des HAP dans ’organisme est ambigué. Ils peuvent en effet étre
d’une part extraits du sol avant d’€tre absorbés, métabolisés et/ou stockés. Il se peut
également que, vue l’activité des microorganismes du rumen, les HAP extraits aient été
biotransformés par ceux-ci avant d’étre excrétés.

Notre étude étant principalement axée sur le lait, il manque la caractérisation des autres voies
d’élimination ainsi que des compartiments impliqués dans le stockage et la biotransformation
des HAP. L’urine, qui est une des voies principale d’élimination des polluants (Grova et al.,
2003), aurait mérité une analyse en HAP et molécules meres pour tenter d’expliquer les
faibles recouvrements obtenus. Notons que ces faibles coefficients pourraient €tre imputés
aux méthodes d’extraction et de dosage, particuliecrement pour les feces: les liaisons qui
peuvent se former entre le sol et les molécules suite a un passage de plusieurs heures dans le
tractus gastro-intestinal limitent I’extraction.

Néanmoins, malgré la diminution des risques d’exposition liés aux caractéristiques du sol et a
ses propriétés de rétention des HAP, I’extraction des HAP et leur passage des barrieres
intestinales sont établies. Dans notre étude, la présence de métabolites dans le lait atteste de la
mobilisation et de 1’absorption des HAP, c'est-a-dire leur biodisponibilité dans le sol. On a
cependant démontré, suite a cet essai, que 1’exposition d’animaux a des sols contaminés en
HAP n’a pas d’influence sur la concentration en HAP dans le lait. Ce résultat, dans le
contexte de sécurité alimentaire actuel, est essentiel puisqu’il autorise la présence de
ruminants laitiers sur des patures contaminées sans risques avérés pour le consommateur de
produits laitiers. Ainsi, bien que peu de HAP soient décelés dans le lait de consommation
analysé, il est possible qu’il soit contaminé en d’autres composés, probablement plus toxiques

que les molécules meres elles-mémes. La génotoxicité du 1-OH Pyr a par exemple été établie
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pour des populations bactériennes (Hauser et al., 1997). Il est alors possible d’extrapoler et de

considérer cette molécule toxique a un degré variable pour d’autres organismes.
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Chapitre 3 : Extractibilité et dégradation du Phé et du B[a]P du

sol par un milieu synthétique enrichi en bactéries ruminales
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Introduction

Les résultats du chapitre 2 confortent 1’hypothese selon laquelle les HAP sont extraits du sol
au cours de leur passage dans le tube digestif des ruminants : la présence de métabolites dans
le lait suppose en effet une absorption préalable de HAP dissous. Cependant, 1’absence de
molécules meres constatée dans les feces des animaux exposés a des HAP via du sol présume
I’extraction quasi-totale et/ou la métabolisation des polluants dans 1’organisme. Ce faible
pourcentage de HAP excrété dans les feces est fréquemment observé chez des ruminants
laitiers comme chez des monogastriques exposés a des HAP administrés liés a du sol (Hecht
et al,, 1979 ; Van Schooten et al,, 1997 ; Bouchard et al., 1998). Dans 1’hypothese d’une
association irréversible des molécules avec du sol, ce dernier aurait été le vecteur
d’élimination des HAP non extraits par les feces. Le sol est en effet totalement indigestible et
éliminé via les feces : il parcourt plusieurs compartiments digestifs, du rumen a I’intestin, tous
différents dans leur role et leurs propriétés biochimiques. Le temps de séjour du sol, de
quelques minutes a plusieurs heures, est également tres variable selon le compartiment
traversé.

Etant donné le faible recouvrement de HAP dans les feces, on peut penser a des phénomenes
de mobilisation, d’absorption ou encore de métabolisation qui, en modifiant la forme des
molécules, rendraient les HAP indécelables dans cette matrice. C’est pourquoi, dans ce
travail, nous avons été amenés a considérer le devenir du sol et des HAP qui lui sont liés dans
le tractus digestif du ruminant. Cette question de 1’extractibilité des HAP du sol par le tractus
digestif est posée a plusieurs reprises dans la bibliographie mais aucune donnée n’existe sur le
role spécifique du rumen, pré-estomac caractéristique des ruminants. C’est ce milieu
complexe dans lequel les aliments et le sol progressent pendant plusieurs heures et qui se
distingue par une microflore majeure qui est au centre de nos préoccupations in vitro.

Dans ces conditions, et étant donnés les résultats du chapitre 2, la suite de ce travail nous a

amené a nous interroger sur plusieurs points :

- Le taux d’extraction des HAP du sol par le tractus digestif des ruminants : des études
antérieures simulant le tractus gastrointestinal chez I’homme mettent en évidence des taux
d’extractions des HAP du sol de 0,8 a 23 %. Malgré ces variations imputables a la qualité du
sol, au temps de maturation et a la présence ou non de carbone organique dans le milieu
digestif (Hack et Selenka, 1996 ; Knobel-Knaber et al., 2000; Holman et al., 2002; Van de
Wiele et al.,, 2004), ces taux révelent une mobilisation non négligeable des molécules

devenant alors directement disponibles pour 1’organisme. Ces observations attestent bien de la
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capacité de certains liquides digestifs a extraire les HAP du sol et il est donc envisageable de
transposer ces approches au modele du ruminant. Ce dernier, effectivement exposé a de
grandes quantités de sol potentiellement contaminé, impose au sol lors de son passage dans le
tractus digestif des conditions physiologiques et bactériologiques particulieres et

fondamentalement différentes des modeles humains.

- L’influence de la présence de bactéries ruminales sur les taux d’extraction : certaines
études précédemment citées ont démontré le role avéré de la matiere organique du sol sur
I’extractibilité des HAP. Parallelement a la matiere organique propre du sol, la part de matiere
organique dissoute est a prendre en considération. Les microorganismes présents dans le
rumen a forte concentration sont donc également a prendre en compte quant a leur effet
potentiel sur I’extractibilité et la disponibilité des HAP du sol. Leur interaction avec les HAP
est a étudier, particulicrement du fait du caractere particulier du rumen, de ses
microorganismes et des conditions difficiles qui y regnent (contact et agitation pendant de
nombreuses heures) auxquelles sont soumis les aliments. Vont-ils tenir lieu de support

d’adsorption ? Faciliter la solubilisation via leurs propriétés ?

- La capacité des bactéries du rumen a biotransformer les HAP : une étude (Van de
Wiele et al., 2005) a révélé la capacité des bactéries issues du colon humain a biotransformer
des HAP. Etant donnée la concentration des bactéries dans le rumen et leur aptitude a
dégrader des substrats cycliques, il est possible de présumer d’une action éventuelle des

bactéries sur les HAP au cours de leur séjour dans le rumen.

Pour répondre a ces questions et clarifier le rdle du tractus gastrointestinal sur I’extractibilité
des HAP du sol, un modele inspiré de celui de Russell et al. (1982) a été mis au point. Cette
technique in vitro repose sur I’utilisation de jus de rumen synthétique reproduit par I’ajout de
divers composants et permettant la vie des microorganismes. Le jus de rumen naturel est en
effet un milieu complexe dont 1’opacité et la viscosité empéchent tout dosage par la méthode
retenue qu’est la radioactivité. Le suivi de HAP radioactifs présente 1’avantage de permettre la
mesure de constituants marqués sans extraction préalable et contribue au dosage de toutes les

formes des molécules impliquées (formes natives et biotransformées).
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I. Protocole expérimental

Ces essais ont pour but de mettre au point une méthode d’évaluation de la disponibilité des
HAP du sol par le jus de rumen synthétique. Au-dela du rumen, la caillette serait également
susceptible d’influer sur I’extractibilit¢ des HAP du sol. L’acidité de ce compartiment (pH 2)
pourrait €tre un parametre clef dans I’extraction des HAP du sol. Ce dernier est en effet

particulierement sensible aux pH bas qui entrainent la déstructuration du sol.

1. Préparation du sol

La radioactivité a été utilis€e pour mener ces essais a bien. Peu contraignante et permettant un
suivi des molécules sous toutes les formes (molécules meres et métabolites), elle permet la
détection des molécules dans de nombreux compartiments tout en s’affranchissant
d’extraction lourdes a rendements faibles. De plus, cette dernicre permet de combiner la
mesure de constituants marqués sans extraction préalable et contribue au dosage de toutes les

formes des molécules impliquées (formes natives et biotransformées).

1.1. Sol

Le sol utilisé a été prélevé au domaine expérimental de La Bouzule (Champenoux, France) et
correspond a celui utilisé in vivo (2,9 % de matiere organique, 34 % d’argile, 52 % de limons,
14 % de sable). Séché pendant 2 semaines a 20°C, broyé et tamisé a 2 mm, il a ensuite été

distribué dans 2 barquettes en aluminium a hauteur de 50 g par barquette.

1.2. Choix des HAP

Deux molécules ont été retenues pour la contamination du sol: Phé et B[a]P. Les données
bibliographiques mettent 1’accent sur le rOle important des propriétés physicochimiques des
HAP dans leur transfert différentiel au niveau de l’intestin et du lait. Ces 2 HAP ont été
choisis selon 2 criteres :

- leurs propriétés physicochimiques

- leur présence dans le lait.
Le Phé est un composé majeur dans ’environnement. Il est omniprésent dans le lait et se
trouve sous forme métabolisée suite a 1’exposition de sol contaminé (chapitre 2, Grova et al.,
2005). Le B[a]P, plus hydrophobe, n’est en revanche jamais détecté dans le lait, quelle que
soit la forme considérée (tableau 37). L’intérét de simuler son passage dans le rumen est de
tenter d’expliquer son faible transfert dans le lait, directement conditionné par son extraction

du sol.
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Tableau 37 : Propriétés physicochimiques du Phé et du B[a]P (INERIS 2005)

HAP Masse Moléculaire Solubilité dans I’eau a Log Kow
(g/mol) 25° (ng/mL)
Phé 178,2 1000-1300 4,5
Benzo[a]Pyr 2523 3,8 5,7

1.3. Solutions de contamination

- Le sol a été respectivement contaminé a hauteur de 100000 dpm de '*C-Phé
(Sigma-Aldrich, Saint Quentin Fallavier, France) et 160000 dpm de “C-B[a]P (Amersham
Pharmacia Biotech, Buckinghamshire, Angleterre) par gramme de sol sec. Les molécules
natives marquées ont été diluées dans de I’acétonitrile. Ces deux HAP sont bien dissouts dans
ce solvant apolaire qui est également tres volatile : apres son évaporation du sol, seules les

molécules y persisteront.

- La contamination du sol a été complétée par I’ajout de Phé et de B[a]P froid
de facon a limiter les concentrations fortes en éléments radioactifs tout en conservant les
phénomenes et mécanismes survenant durant 1’extraction (comme préconisé€ par Northcott et
Jones, 2001). Les solutions apportées sont telles que la concentration en chaque molécule est
9 fois celle de sa molécule marquée associée. Le sol est ainsi contaminé par un HAP marqué
dont la concentration correspond a 10% de la charge totale du sol. Cette contamination totale
est équivalente a la concentration par HAP dans le sol utilisé pour le chapitre 2. Elle est
représentative d’un sol fortement contaminé comme on pourrait en trouver en bordure

d’autoroute.

1.4. Contamination du sol

Le sol a préalablement été humidifié a 40 % de la capacité de rétention (CR). Chaque solution
a été dispersée de facon homogene dans chacune des barquettes. Apres évaporation du
solvant, le sol a ét¢ amené a 80 % de sa CR par complément d’eau distillée (Tang et al.,
1998).

Les sols ont été laissés au repos pendant un mois a I’abri de la lumiere afin de permettre une
interaction des molécules et du sol et favoriser les liaisons. La pesée réguliere des deux
barquettes et ’apport d’eau distillée ont permis d’endiguer une sécheresse du sol néfaste a

I’activité des microorganismes.
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Cette maturation a mené a une liaison des agrégats du sol avec les HAP les rendant ainsi
moins extractibles (Kottler et Alexander, 2001) et représentatifs des conditions in situ. A

I’issue de la maturation, les barquettes de sol ont été stockées a -20°C avant utilisation.

2. Mesure de la radioactivité du sol apres maturation

La mesure de la radioactivité dans le sol aprés maturation est une étape essentielle dans cette
expérimentation : un mois de maturation, associé a des phénomenes de volatilisation et de
dégradation, peut en effet modifier la concentration en HAP initiale dans le sol. La
radioactivité finale dans le sol a donc été déterminée par combustion dans le but de connaitre
la concentration aprés maturation. Pour cela, le sol séché et homogénéisé a été broyé au
mortier puis soumis a combustion (300 mg de sol mélangé a 150 mg de cellulose) a 1’aide
d’un oxidiser 307 (Packard) de facon a mesurer la radioactivité résiduelle. Le “co, produit
par combustion sous courant d’oxygene a été piégé par 10 mL de carbosorb. Apres addition
de 10 mL de liquide scintillant (Permafluor, Perkin Elmer), la radioactivité a été comptée par
scintillation liquide. Un échantillon de sol préparé juste avant la combustion et contaminé

avec une concentration connue a également été dosé de facon a étalonner I’appareil.

3. Préparation de la solution de jus de rumen synthétique

Le choix s’est porté sur une solution de jus de rumen artificielle pour des raisons analytiques.
Il faut en effet préciser que la limite majeure de la radioactivité est le quenching coloré. La
couleur ou lopacité d’échantillons peuvent étre a l'origine d’erreur de comptage,
particulierement dans le cas du jus de rumen naturel qui est un milieu complexe dont I’opacité
et la viscosité empéchent tout dosage fiable par cette technique. C’est cette contrainte qui a
orienté le choix de I'utilisation de jus de rumen synthétique, beaucoup moins teinté et
visqueux que le jus naturel. Des tests préliminaires réalisés avec du jus de rumen naturel ont
montré une trop forte baisse de rendement de comptage due a la coloration naturelle des
échantillons de jus de rumen (Le Masson, 2003). Ces résultats ont abouti a I’abandon de
I’utilisation de jus naturel dans les essais d’extraction. L’alternative de jus de rumen
synthétique a été retenue : le jus utilisé est certes synthétique mais représentatif, dans sa
composition, d’un jus naturel. Il correspond au milieu de Russell et al. (1989) modifié selon
Sales-Duval (2000, annexe 1). La présence de minéraux, sucres, acides gras volatiles et
vitamines favorise la vie et I'activité des microorganismes additionnés en second lieu. Ce

milieu de culture doit étre maintenu sous anaérobiose et a 37°C (figure 15).
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La technique d’obtention de 1’anaérobiose dans ce milieu était réalisée avant utilisation par
chauffage sous reflux pendant 20 min. Lorsque sa température a atteint 60°C environ, 0,4 %
(p/v) de Na,HCOs ont été ajoutés afin de tamponner le milieu a pH 6,5. Le maintien de

I’anaérobiose s’est fait grace au flux continu de CO; dans le milieu.

4. Extraction

La durée de I'incubation dans le jus de rumen a été fixée a 6h. Le choix de cette durée est
essentiellement dépendant de la durée de vie des microorganismes dans les conditions in
vitro. Au-dela de 6h, le milieu deviendrait en effet saturé en déchets et appauvri en nutriments
ce qui conduirait a la disparition des microorganismes. Dans un souci d’homogénéité, tous les
temps d’incubation ont été établis a 6h, malgré I'absence de bactéries dans certaines
modalités.

Le ratio liquide/solide employé est de 180. Le ratio arrété simule une ingestion moyenne de
0,5 kg de sol par animal dont le volume moyen de liquide ruminal est de 90 L (Ellenberger et
al., 1950). Un gramme de sol a été mis en présence de 180 mL de liquide, volume invariable
quelles que soient les modalités testées. Sol, liquides et bactéries sont mis en présence dans

des bouteilles a vis fermées hermétiquement.

5. Mesure de la radioactivité dans les surnageants

Au terme des 6 h d’incubation avec du sol contaminé, le contenu de chaque flacon (quelque
soit la modalité et le liquide testés) a été centrifugé a 10000 g (30 min, 20°C). Les phases ont
été séparées : le surnageant récupéré englobe les HAP et métabolites éventuels extraits du sol
en suspension dans la phase aqueuse ou adsorbés a des particules fines qui ne sédimentent pas
a 10000 g (argiles).

Un aliquote de 1 mL de chaque surnageant a été distribué dans les flacons de comptage (3
répétitions par échantillon). Dix mL de liquide de scintillation (Ultima Gold, Perkin-Elmer,
France) ont été additionnés pour permettre le comptage en scintillation liquide. Toutes les
valeurs d’opacité (exprimées par le tSIE) étant favorables, aucune courbe d’étalonnage n’a été

nécessaire.
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6. Incubation des bactéries dans le jus de rumen synthétique

6.1. Préparation des bactéries

Les bactéries étaient issues du jus de rumen des vaches laitieres. Ce jus composé de liquide,
de fibres et de microorganismes divers a été prélevé apres la traite au niveau d’une fistule
ruminale. Transvasé dans un bidon bouché hermétiquement, le contenu a été rapatrié au
laboratoire rapidement puis filtré sur nylon. Un litre du jus récolté a été mis a centrifuger a
150g (10 min, 37°C) sous atmosphere de CO,. Le surnageant, débarrassé des grosses
particules alimentaires, des protozoaires et des champignons, a été remis a centrifuger a

10000g (30 mn, 37°C) et sous anaérobiose. A I'issue de la centrifugation, les bactéries ont

sédimenté dans le culot.

6.2. Mélange du jus artificiel et des bactéries

Le jus de rumen artificiel a été distribué dans des flacons en verre a hauteur de 180 mL, sous
atmosphere de CO,. Les culots bactériens ont été recueillis et dilués dans 50 mL de jus de
rumen synthétique. Les flacons ont alors été enrichis en bactéries par addition de 9 mL du
mélange jus de rumen synthétique/bactéries. Cette derniere opération visait a atteindre les
concentrations bactériennes ruminales in vivo dans le flacon d’incubation (soit 10"
cellules/mL). Toutes ces manipulations ont été effectuées sous flux de CO, pour le maintien

de ’anaérobiose.

7. Calcul du pourcentage d’extraction

Le pourcentage de radioactivité extrait a été calculé et comparé a la radioactivité mesurée
dans le sol apres maturation (comptage combustion). La radioactivité (dpm/mL) comptée dans
les surnageants résultant des extractions est ajustée au volume d’incubation (180 mL) de
facon a connaitre la quantité totale extraite par le liquide. La quantité extraite par I’ensemble

du milieu ruminal est ensuite rapportée a la contamination initiale du sol dans les flacons.

8. Calcul de la quantité (en ng) de molécule solubilisée dans le surnageant

Il est possible, a partir de I'activité spécifique des molécules meres marquées et de la
concentration (en dpm dans le volume total), de déterminer une quantité de molécule dissoute
dans le milieu.

- Lactivité spécifique du Phé est de 55,7 mCi/mmol, soit une conversion de 695 dpm/ng,

- L’activité spécifique du B[a]P est 54 mCi/mmol, soit 477 dpm/ng.
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Prélevement de jus de rumen (JR)

A =

Sol marqueé avec un HAP marqué au
14C (phénanthréne et benzo[a]pyréne)

Centrifugation l-D-l Centrifugation

150g, 10 mn 10000g, 30 mn
Tus brit Bactéries + jus Bacteries .
(jus, bactéries, particules o
alimentaires, protozoaires) '
Incubation et agitation 6h, 37°C L D
Sous atmosphére de €O, Solibactérios IR

Jus de rumen artificiel

Centrifugation 10000 g, 30 min, 37°C

Surnageant Culot

I Comptage I

Figure 15 : Schéma du protocole d’extractibilité des HAP du sol par du jus de rumen

synthétique enrichi en bactéries
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9. Modalités testées

Les modalités testées avaient pour but de situer I’extractibilité du jus de rumen avec celle de
I’eau, du jus de rumen additionné de composés ou encore de jus de rumen naturel (tableau
38). L’objectif de ces modalités est d’évaluer et de comparer I'influence du type de solvant
sur I’extractibilité des HAP du sol. Trois liquides ont été expérimentés: eau, jus de rumen
synthétique sans bactéries et jus de rumen synthétique supplémenté en bactéries. Ces 3
modalités ont été testées dans des conditions similaires : a 37°C, sous anaérobiose, sous
agitation (180 rpm) et dans le méme ratio solide/liquide., L’effet du ratio sol/liquide sur
I’extractibilité a par ailleurs été testé avec du sol contaminé en Phé. Une des inconnues
persistant dans ce modele est en effet 'influence de la quantité de sol ingérée sur
I’extractibilité des polluants. Pouvant ingérer de 100 a 1500 g de sol par jour, on ignore le
comportement des molécules adsorbées et le pouvoir extractant du jus lorsque le ratio
solide/liquide augmente chez des vaches laitieres. Pour cerner I’effet de ce ratio, des quantités
croissantes de sol sont ajoutés a un volume fixe de jus de rumen synthétique sans ajout de
bactéries (180 mL) de facon a simuler différentes quantités ingérées.

Les protocoles d’extraction et de comptage étaient communs a toutes les modalités et les
essais ont été réalisés avec du sol respectivement contaminé en Phé ou en B[a]P, avec 3
répétitions et la présence d’un blanc de comptage par modalité.

Enfin, la détection de métabolites dans le lait (chapitre 2) sous-entend la biotransformation
consécutive a I’extraction des molécules meres du sol. L hypothese de dégradation des HAP
dans le rumen, a été testée par ’ajout des HAP marqués et dilués dans du méthanol (on
s’affranchit de I’effet du sol) dans du jus de rumen synthétique enrichi en bactéries. Le jus de
rumen utilisé est semblable aux autres expérimentations, sans modification particuliere. Les
sources de carbone sont présentes dans le milieu de fagcon a simuler au mieux les conditions

réelles, sans carence en éléments essentiels.
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Modalités Eau Jus de Rumen JR + Bactéries (B)'"" JR + herbe JR clarifié @
(JR)
Volumes 180 180 180 180 JR + 5¢g 180
(mL) d’herbe
Quantité (g) Phé 1 025;05;1;1,5;2 let2
de sol B[a]P 1 let2 1 1
Temps d’incubation (h) 6 6 6 6 6
Pyr et B[a]P Phé © : 180 Phé © : 30
apportés pur (uL) B[a]P @ : 180 Bla]P @ : 30
Référence | Evaluation de l'effet | - Estimation de [’extractibilité | Effet de la présence | Etude de la
avec un | de la quantité de sol | des HAP du sol dans le rumen d’un aliment sur la | biotransformation
Objectifs extractant | ingérée sur | - Evaluation de l'effet de la | solubilisation des | éventuelle par les
polaire Pextractibilité présence de bactéries sur | HAP du sol dans un | enzymes
I’extractibilité et la | milieu aqueux extracellulaires des
solubilisation des HAP du sol bactéries du rumen

'+ ajout de 50 mL de bactéries a 10" cellules/mL

: surnageant d’un jus de rumen naturel centrifugé a 10000g
: solution constituée d’eau a pH ajusté a 2 par ajout d’une solution d’HCI1 10%
: solution constituée d’eau distillée contenant 0,25 mL de suc pancréatique de porc a 0,4 g/L, 0,25 mL de bile bovine a 4 g/L ajustée a pH 8 par ajout de NaOH 10%
5) . 5 7
:a1,11.10° dpm/mL
©:1,11.10° dpm/mL

Tableau 38 : Modalités testées sur I’extractibilité des HAP du sol par différents solvants



10. Comptage

10.1. Mesure de la radioactivité dans les milieux liquides

Trois aliquotes de 1 mL du milieu considéré ont été prélevés et transvasés dans trois vials de
comptage (flacons vissés de 20 mL, Perkin Elmer, Courtaboeuf, France). Dix mL de coktail
de scintillation (Ultima Gold, Perkin Elmer, Courtaboeuf, France) ont été ajoutés pour le
comptage.

L’appareil utilisé était un compteur Tri-Carb modele 2100 TR (Packard, Rungis, France). Le
temps de comptage était de 10 min. Le passage de blancs froids avant les échantillons a
permis de s’affranchir du bruit de fond de I’appareil. Tous les milieux liquides ont été

comptés selon cette méthode.

10.3. Extraction des HAP/métabolites et conditions chromatographiques

Extraction : le surnageant récolté a été€ extrait avec un mélange
acétate d’éthyle/cyclohexane (50:50, v:v) a hauteur d’un volume de surnageant pour deux
volumes de solvants. Le mélange de ces 2 solvants a polarité différente assure I’extraction des
molécules meres et des métabolites. Apres agitation de 30 min (agitateur rotatif), une
centrifugation (1000 g, 10 min, 15°C) a permis la séparation des composés du jus synthétique
et des solvants. Le surnageant a été récupérée dans des ballons et évaporée a sec. La
radioactivité reprise dans 1,5 mL d’acétonitrile a été placée dans des vials en verre a -20°C
avant utilisation et passage de I’extrait sur HPLC.

La séparation des molécules meres et des métabolites s’est faite
par HPLC. La radioactivité mesurée était composée, au terme de 1’incubation, d’une part de
molécules meres inchangées et d’autre part de métabolites éventuels formés durant a
I’incubation. Les extraits concentrés dans 1’acétonitrile ont ét€¢ analysés par HPLC (Waters)
équipée d’un détecteur de radioactivité (Flo-one 3, Packard). Les extraits ont été filtrés a 2 pm
et 100 uL ont été injectés dans la colonne. Les conditions chromatographiques étaient les
suivantes :

- colonne C18,

- éluant : acétonitrile/eau dans un rapport 60/40 de 0 a 12 min puis 90/10
pendant 18 min puis retour a 60/40 et stabilisation de la colonne pendant 15 min,

- débit de I’éluant : 0,8 mL/min

- la cellule du détecteur Flo-one (500 pL) était alimentée en scintillant Ultima

Flo (Perkin Elmer) au régime de 1,2 mL/min.



11. Traitements statistiques

L’extractibilité de la radioactivité issue du '*C-Phé et du "*C-B[a]P ont été comparées par
analyse de variance en randomisation totale a 2 facteurs (type de molécule et type de milieu).
L’extractibilité du '*C-B[a]P a été comparée avec tous les types d’extractant par analyse de

variance en randomisation totale a 1 facteur (type d’extractant) au seuil de 5%.

I1. Résultats

1. Concentration en radioactivité (issue du MC-Phé et du 14C—B[a]P) dans le sol apres

maturation

Aprés maturation, les concentrations mesurées dans les sols sont différentes des doses
initiales apportées. Les variations de concentration sont opposées. La radioactivité du '*C-Phé
a en effet une concentration 20% supérieure a celle attendue ; celle du 14C—B[a]P aen
revanche subit une perte de 43% par rapport a la concentration apportée avant la maturation

(tableau 39).

2. Mobilisation de la radioactivité du sol par les différents liquides testés

La mobilisation des HAP par I’eau, le jus de rumen et le jus de rumen +
bactéries est toujours inférieure a 10% (tableau 40). Seul la radioactivité du Phé est extrait a
pres de 17% par du jus de rumen seul ce qui peut étre I’effet d’une prise d’échantillon non
homogene et particuliecrement contaminé.
Ces taux, si I’on considere que 100 % de la radioactivité comptée est sous forme de molécules
natives, sont ainsi équivalents a une solubilisation de 15 ng et 14 ng de '*C-Phé et de '*C-
B[a]P respectivement pour I’extraction par du jus de rumen additionné de bactéries. Ces
valeurs sont trés en dessous du seuil de solubilité de ces 2 molécules (tableau 37).
Les effets du type de liquide (P<0,05) ainsi que du type de molécules (P<0,05) sur
I’extractibilité sont significatifs. I1 existe par ailleurs une interaction molécules/extractants ce

qui induit une réaction différente des molécules en fonction des extractants (annexe 2).

L’extractibilité de la radioactivité du 14C—B[a]P est directement dépendante du
type de liquide mis en contact (tableau 41). Le jus de rumen synthétique additionné de
bactéries extrait significativement mieux les HAP que les autres milieux. Notons que la

présence de I’herbe réduit cette valeur de moitié.
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Tableau 39 : Concentration (en dpm/g de sol sec) en '*C-Phé et '“C-B[a]P avant et aprés

maturation
Concentration dans le sol Avant maturation Apres maturation
(dpm/g sol sec) (théorique) (réelle)
“C-Phé 100000 120600
“C-Bla]P 166000 94400

Tableau 40 : Extractibilité de la radioactivité issue du '*C-Phé et du '“C-B[a]P (en %) par

différents liquides

Modalités Eau JR” JR+B"
Phé 6,3 16,7 8,2
B[a]P 1,3 3,3 7.6

*:JR : Jus de Rumen ; JR + B : Jus de Rumen + Bactéries

Tableau 41 : Pourcentage de la radioactivité du 14C—B[a]P extraits selon les modalités

appliquées

Milieu utilisé Eau JR JR+B JR + B +herbe JR naturel filtré ETR Effet

Extractibilité (%) | 1,3° 3,3 7,6 3,2% 4,7%® 1,9 P<0,05
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3. Effet de la quantité de sol sur I’extractibilité de la radioactivité issue du '“C-Phé et du '*C-

B[a]P du sol par du jus de rumen enrichi en microorganismes

La quantité de sol (et donc la radioactivité initiale) influe sur le pourcentage de radioactivité
extrait du sol contaminé en "*C-Phé : 8 et 13 % de '*C sont mesurés dans la phase liquide
quand respectivement 1 et 2 g de sol marqués sont apportés. Ainsi, dans le cas de sol
contaminé en Phé, il semblerait que, plus la concentration est élevée, plus ’animal serait
exposé. Le constat n’est pas le méme pour le B[a]P. La part extraite n’est pas différente selon
la quantité de sol introduite et les dpm/mL mesurés dans le liquide sont équivalents selon que
I’on apporte un ou 2 g de sol. Ces résultats tendraient a montrer le faible pouvoir extractant du
jus. de rumen en présence de  bactéries, mais surtout la  faible
extraction/mobilisation/dissolution de la radioactivité regroupant le '*C-B[a]P et les éventuels

métabolites formés marqués.

4. Influence du ratio solide/liquide sur I’extractabilité de la radioactivité issue du '*C-Phé du

sol par du jus de rumen synthétique

La quantité de radioactivité extraite a I’issue de I’agitation est fonction de la quantité de sol
ajoutée. En effet, plus le ratio liquide/solide augmente, plus la part de molécule extraite est
importante. Au-dela du ratio L/S (liquide/solide) de 500, un plateau dans I’extraction semble
étre atteint (figure 16). Une solubilisation importante de la molécule mere et de ses
métabolites éventuels dans le milieu ne semble pas a I’origine de la limite d’une plus grande
extraction du '*C. La quantité de molécule présente dans un mL de solution est en effet

toujours tres inférieure au seuil de solubilité du Phé.
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Figure 16 : extraction du Phé du sol en fonction du ratio solide/liquide (S/L) de sol et de jus

de rumen synthétique suite a une incubation 6h a 37°C
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5. Dégradation in vitro des HAP par les bactéries du rumen

e Suite a I'incubation des HAP isolés (non associés a du sol) avec du jus de
rumen synthétique enrichi en microorganismes du rumen, aucune dégradation n’a été
constatée pour le '*C-Phé. En effet, aprés extraction et passage des échantillons sur HPLC/Flo-
one, aucun pic secondaire conséquent n’a été détecté. Des petits pics pouvant étre considérés
comme des produits de dégradation sont visibles. Ils restent cependant a des valeurs faibles et
trop proches du bruit de fond pour étre réellement assimilés a des métabolites. Le seul pic
présent et identifi€ correspond a la molécule mere (90% de la radioactivité totale).

Les résultats sont en revanche différents pour le '*C-B[a]P ol un pic secondaire majoritaire a
été détecté (figure 17). Il représente environ 15% de la radioactivité totale. La molécule mere,
elle, compose 75% de la charge totale. Des petits pics annexes sont apparents. La totalité de

ces interférences constituent des produits de dégradations mineurs.
e Le passage des extraits issus de I’incubation avec du jus de rumen naturel

clarifié ne mettait aucun produit de dégradation en évidence. Les enzymes extracellulaires

peuvent donc étre écartées d’un éventuel role dans la dégradation des HAP.
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Figure 17 : Chromatogramme d’un extrait de 14C—B[a]P et des métabolites issus de

I’incubation de '*C-B[a]P pendant 6h en présence de bactéries ruminales
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II1. Discussion

1. Extractibilité in vitro des HAP du sol par du jus de rumen synthétique

L’étude de I’extractibilit¢ des HAP du sol par du jus de rumen synthétique apporte des
informations complémentaires aux données in vivo sur le comportement des molécules
ingérées par un ruminant. Ces résultats montrent que, contrairement a I’hypothese initiale,
seule une faible part de HAP et de métabolites potentiellement formés est extraite du sol par
le jus de rumen. Quelles que soient les modalités testées, moins de 10% de la totalité de la
radioactivité initiale appliquée est libérée dans le milieu liquide considéré. Ce résultat ne
suffit cependant pas a expliquer I’absence de HAP dans les feces d’animaux exposés (cf
chapitre 2). Une étude réalisée dans les mémes conditions, mais a concentrations beaucoup
plus élevées dans le sol, mene a des résultats d’extractibilité similaires. En effet, 10,6% du
'“C-Phé et 8,3% du '*C-B[a]P sont extraits par du jus de rumen synthétique supplémenté en
bactéries (Mouriot, 2005). Cette concordance dans les résultats précise la tendance selon
laquelle entre 5 et 10% des HAP sont mobilisés dans la phase liquide.

Dans nos essais, une légere différence est a noter entre I’extractibilité du Phé et du B[a]P. Il a
effectivement été montré par Tang et al., (2006) que le nombre de cycles influait sur
I’extraction. Cette derniere est favoris€e par la diminution du nombre de cycles des
molécules, donc de I"hydrophobicité, mais la différence entre molécules n’est pas notable. Les
molécules a faible poids moléculaire engendrent en effet des liaisons moins fortes avec le sol
ce qui facilite leur solubilisation dans I’eau (Northcott et Jones, 2001 ; Smith et al., 1999).
Ces observations ne sont valables que pour les résultats issus d’une extraction a 1’eau et au jus
de rumen synthétique sans bactéries. Dans les essais jus de rumen + bactéries, aucune
différence n’est a noter. La présence de microorganismes servant de support d’adsorption
pour les HAP tend a diminuer la proportion de molécules solubles : la centrifugation de
10000g a probablement sédimenté les bactéries ruminales au préalable. Elles ne sont alors
plus dénombrées dans les surnageants. La différence observée dans la quantité de '*C-Phé
dissout dans le milieu entre les deux modalités jus de rumen synthétique (avec et sans
bactéries) tend a montrer que la radioactivité est adsorbée a ces microorganismes. Ces
derniers, ultérieurement absorbés par I’organisme, peuvent alors étre considérés comme
vecteurs de HAP, rendant la part extraite du sol potentiellement disponible pour 1’animal.
L’extractibilité du jus de rumen seul refléterait alors mieux la quantité de molécule a laquelle
I’animal est exposé. Peu d’études tiennent compte de 1’action éventuelle des microorganismes
présents dans le systeme digestif, et ils ne sont donc pas additionnés dans le milieu. La voie

que nous avons choisie d’exploiter inclut cet élément qui semble un facteur clef dans la
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mobilisation des HAP, particuliecrement dans le rumen qui en est doté en quantité
considérable. Bien que les conditions soient quasi-identiques a celles de 1’eau, 1’extractibilité
supérieure du jus de rumen pourrait €tre expliquée par les éléments (minéraux, acides gras
volatiles) qui le constituent. Ces derniers sont susceptibles d’intervenir sur la structure du sol

en favorisant sa désorganisation, propice a la mobilisation des HAP.

2. Extractibilité des HAP du sol par la caillette et I'intestin

Des expérimentations complémentaires (Mouriot, 2005, Jurjanz et al., 2005) réalisées a I’aide
de ces modeles et dans la continuité de ce travail donnent des résultats mitigés puisque de
grandes disparités existent entre les extractibilités de HAP du sol mesurées. A titre d’exemple,
la mobilisation des HAP est supérieure dans le compartiment gastrique comparé au
compartiment intestinal (Hack et Selenka, 1996 ; Tang et al., 2006). Cette tendance n’a pas
été vérifié dans nos expérimentations. La caillette ne participe que de fagon négligeable a
I’extraction des HAP du sol : I'acidité de ce compartiment ne semble pas contribuer a une
augmentation de I’extractibilit¢ des HAP. Van de Wiele et al. (2004) ont en effet démontré
que I’acidification du milieu n’a aucune incidence sur I’extractibilit¢ des HAP du sol. Les
effets d’une destructuration du sol consécutive a la baisse du pH seraient neutralisés par les
propriétés de la matiere organique du sol. Celle-ci voit en effet son hydrophobicité accentuée
par la baisse de pH ce qui lui confére un caractere hydrophobe marqué aux pH tres acides. La
structure du sol peut ainsi prendre la forme d’agrégats sphériques, caractéristiques des milieux
hydrophobes, particulierement propice a la rétention des HAP et expliquant cette mobilisation
négligeable.

L’acidité de I’estomac ne jouerait donc pas de role décisif dans I’extraction des HAP du sol,
contrairement a ce qui avait été suggéré :

- les composés resteraient indifférents au changement de pH, a I’inverse des métaux par
exemple, dont I’extractibilit¢ du sol en conditions digestives est régie par les
variations de pH (Ruby et al., 1993 ; Oomen et al., 2002).

- le seul changement de structure du sol consécutif a une baisse du pH (estomac) ne

contribuerait pas a I’augmentation de I’extractibilité des HAP du sol.

L’implication du pH a en revanche ét¢ démontrée de facon significative sur I’extractibilité des
HAP du sol en présence d’éléments représentatifs des milieux gastrique (NaCl, HCI, pH 1) et
intestinal (NaCl, pH 6,7). La neutralité entraine en effet une extractibilité plus forte des HAP

lorsque ces derniers sont dissous dans un milieu enrichi (Jin et al., 1999) ce qui révele le role
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primordial des constituants des milieux digestifs (minéraux). L’effet direct du pH sur le sol
(structure, protonation des acides faibles de la matiere humique a pH bas) est donc
secondaire : la constitution de chaque milieu exige donc I’ensemble des constituants ol
chacun des composés est susceptible de jouer un rdle clef dans I’extractibilité des HAP.

Cette faible mobilisation coincide avec des études traitant de cette méme problématique ol
une infime partie de la dose initialement présente dans le sol est mobilisée par la phase liquide
simulant le suc gastrique humain (Hack et Selenka, 1996 ; Holman et al., 2002 ; Oomen et al.,
2000 ; Van de Wiele et al., 2004 ). Dans ces modeles, les résultats sont erronés lorsque des
aliments ou des composants du systeme digestifs sont ajoutés. L’extractibilité des HAP est
alors multipliée par un facteur variant de 2 a plus de 30 dans I’estomac et I’intestin. Ce sont
ces modifications de facteurs qui mettent en évidence un rdle prononcé des lipides
alimentaires dans I’extractibilit¢ des HAP. Conjointement aux aliments, un effet marqué de la
bile a été démontré par la bibliographie sur I’extractibilité des HAP du sol dans I’intestin. Au-
dela de son implication dans I’adsorption des HAP en suspension, c’est avant tout son rdle de
tensioactif qui prédomine. Elle participe a la diminution de la tension superficielle des HAP
ce qui favorise leur solubilisation dans la phase aqueuse. Des études démontrent en effet la
capacité des surfactants (chimiques) a augmenter la solubilit¢é des HAP dans les milieux
aqueux (Chang et al., 2000 ; Chun et al., 2002). L’ajout de bile dans un tel milieu augmente
considérablement (pres de 45 fois) la solubilité des HAP (Pu et al., 2004). La formation de
micelles entre les molécules et la bile produirait des complexes hydrophiles dissous dans les
liquides digestifs ; ce sont ces micelles qui stimuleraient 1’absorption intestinale (Tang et al.,
2006). La solubilisation des HAP dans le milieu digestif est en effet un pré requis pour leur
absorption. L’ajout de bile n’est cependant pas systématiquement synonyme d’une
augmentation de I’extractibilité. Un essai réalisé par Mouriot (2005) relate une extractibilité
inférieure a 0,5% pour 2 molécules, a savoir et 1C-Phé 14C—B[a]P, lors d’une simulation
d’intestin de vache laitiere. Les résultats obtenus sont divergents des données
bibliographiques ou les extractibilités déterminées pour I'intestin sont supérieures et
comprises entre 6 et 60%. Seuls Van de Wiele et al. (2004) font état d’une extractibilité de
0,1% par I'intestin sans bile et 0,2% avec bile. La distinction principale dans les protocoles de
ces deux tendances de résultats est emploi de ratio L/S tres hétérogenes probablement a

I’origine de cette nuance.
Cette forte mobilisation des HAP par les liquides digestifs a également été mise en évidence

par d’autres tests. A titre d’exemple, Pu et al. (2004) et Tang et al. (2006) rapportent une

mobilisation de 17 a 88 %, variabilité imputable a la différence de caractéristiques des sols
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utilisés, des HAP du sol au cours d’une simulation du tractus gastro-intestinal. Ces études ont
en commun la trés forte concentration en HAP dans les solset il a été montré que
I’augmentation de la concentration en polluants dans un sol conduisait a 1’augmentation de
son extractibilité (Holman et al., 2002 ; Pu et al., 2004). Le sol utilisé dans notre essai était
tres peu contaminé comparé a ces études ce qui peut en partie expliquer une telle différence
de mobilisation par le tractus digestif.

Il est important de souligner la démarche adoptée dans les études in vitro qui consiste a ne
jouer que sur une solution de base, agrémentée de composés divers et adaptée aux pH des
compartiments simulés. La solution ainsi élaborée est faconnée afin de simuler les conditions
gastrointestinales sans toutefois transférer le sol qui reste suspendu dans cette solution. Notre
approche était différente puisqu’elle consistait a ne récupérer que le culot de sol mélé a la
population bactérienne. Ce culot ensuite soumis aux conditions gastro-intestinales successives
était transféré a chaque étape. In vivo, le sol seul traverse les différents compartiments, aussi
nous paraissait-il approcher au mieux son cheminement réel en le séparant des milieux

précédents.

3. Effet du ratio sol/liquide sur I’extractibilité du Phé du sol

Le test d’extractibilité du Phé dans du jus de rumen synthétique dépourvu de bactéries
souligne I'implication de la quantité de sol sur le taux d’extractibilité. Ce dernier a en effet
tendance a diminuer lorsque la quantité de sol augmente ; cette relation logarithmique (Y =
4,246 In (L/S) — 7,7) est du méme type que celle obtenue par Van de Wiele et al. (2004) dans
un liquide digestif humain simulé in vitro. Les conditions étaient similaires mais les ratios
plus faibles. Il semblerait que la solubilité du Phé ne soit pas en cause puisque la quantité de

Phé mesurée par mL est tres inférieure a son seuil de solubilité.

4. Effet de I’ajout d’herbe

Les essais comparatifs réalisés avec du jus de rumen additionné d’herbe montrent que la
mobilisation est inférieure a celle obtenue avec la modalité « sans herbe ». Ainsi, 1’herbe
apportée semble servir de substrat d’adsorption pour les HAP. Cette part adsorbée peut
toutefois étre considérée comme biodisponible, 1’herbe étant digérée a plus de 90%. L apport
d’aliment dans les modeles humains favorise largement 1’extractibilité qui se voit doublée
voir décuplée selon la nature de la nourriture incorporée. C’est le taux de matiere grasse de
I’aliment qui est impliqué dans cette augmentation de mobilisation. Il contribue en effet a la

formation de micelles en se réagissant avec la bile favorisant la solubilisation des
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contaminants dans le milieu aqueux (Hack et Selenka, 1996 ; Tang et al., 2006). Mais cet
enchainement n’est pas applicable dans le cas de I’herbe puisque celle-ci ne contient qu’une
infime part de matiere grasse comparée a des aliments. C’est donc uniquement un role de
substrat d’adsorption que I’herbe peut jouer au cours des extractions.

Le jus de rumen naturel clarifié extrait quand a lui moins que le jus de rumen synthétique +
bactéries, mais cette différence est peu significative. Dans tous les cas, la mobilisation du lc

(issue de I’administration de 1C-B[a]P dans le sol) est inférieure & 6% ce qui reste faible.

5. Dégradation du Phé et du B[a]P par les bactéries ruminales

Les essais précédents n’ont pas permis d’estimer la biotransformation potentielle d’une
molécule issue du sol ni de quantifier la part de métabolites éventuellement formés dans le
milieu ruminal. La contamination en HAP marqués était en effet inappropriée dans un tel
cadre puisque le passage d’extrait sur HPLC exige des concentrations particulierement
élevées. L expérimentation suivie de 1’extraction engendre de telles pertes dans le rendement
que la concentration en radioactivité passait largement en deca du seuil de détection. Par
ailleurs, si ce protocole avait été retenu, aucun procédé n’aurait permis la discrimination entre
des métabolites probablement produits durant la maturation du sol par I’activité des micro-
organismes et les métabolites issus d’une biotransformation effectuée par les bactéries
ruminales.

C’est pourquoi, pour éviter ces biais, une deuxiecme expérimentation a été mise au point de
facon a n’estimer que la biotransformation des HAP. La métabolisation observée du B[a]P est
inattendue du fait de son nombre de cycle supérieur a celui du Phé. Ce dernier ne semble pas
étre dégradé par les bactéries ruminales qui sont cependant capables de s’attaquer a des
molécules plus complexes.

Les bactéries ruminales se sont révélées capables de métaboliser des molécules
organiques lors d’incubation suffisamment longues et dans des conditions favorables. A titre
d’exemple, I’oxamyl, un insecticide non cyclique, est métabolisé in vitro a hauteur de 40% en
1h et a 99% en 24h (Belasco et harvey, 1980). Le DDT est converti en DDE par les
microorganismes du rumen (Fries et al., 1969b). Cependant, ces résultats sont contrastés par
des études qui démontrent I’inaptitude du milieu ruminal a dégrader d’autres molécules du
méme type (Willett et al., 1989 ; Wszolek et al., 1981 ; Khan et Akhtar, 1983). Il est ainsi
délicat de s’avancer sur le potentiel de métabolisation de ce milieu, les deux cas de figures
ayant été mis en évidence. Plusieurs auteurs s’accordent toutefois sur 1’effet toxique et donc

néfaste de 1’exposition des bactéries ruminales a ces polluants organiques, particulicrement a
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des concentrations élevées. Des conséquences directes sur la croissance et la production
laitiere des animaux seraient envisageables (Yokoyama et al., 1988 ; Willett et al., 1989),
mais cet aspect n’a pas été développé dans nos essais. C’est cependant une voie qu’il serait
intéressant d’explorer afin de connaitre I’effet potentiellement nuisible des HAP sur I’activité
des microorganismes.

Quand a leur métabolisation éventuelle, seuls Van de Wiele et al. (2004) ont relevé une
hydroxylation de certains HAP dans une suspension intestinale (simulation du c6lon). Parmi
les 8 HAP concernés, seuls 2 ont subi une modification notable : le Pyr et le B[a]P. Le Phé,
qui pourtant était incorporé dans le mélange, n’a visiblement pas été hydroxylé. Ce résultat
commun semble donc évoquer une métabolisation facilitée du B[a]P par des microorganismes
issus du tractus gastrointestinal. La résistance du Phé a la biotransformation démontrée dans
ces deux études reste a déterminer, d’autant que des résultats similaires ont été relevés in vivo.
L’incubation d’un sol enrichi en microorganismes et contaminé en plusieurs HAP confirme en
effet également que le Phé est moins métabolisé que le B[a]P (Canet et al., 2001).

L hypothese selon laquel la métabolisation des HAP serait directement li€e a leur nombre de
cycles semble donc réductrice, d’autres facteurs seraient apparemment impliqués. La structure
des molécules détermine directement leur activité biologique et pourrait, réciproquement,
conditionner les sites d’attaque des microorganismes.

La métabolisation du B[a]P pourrait en partie expliquer sa faible concentration dans les feces :
pour étre effective, la métabolisation ne requiert pas la mobilisation des HAP du sol, comme
ce doit étre le cas pour I’absorption. La formation de liaisons de ces molécules avec le sol via
I’action des microorganismes et la métabolisation de molécules liées montrent effectivement
que cette condition n’est pas nécessaire. Pour connaitre la part de HAP métabolisés dans le
systeme gastrointestinal et non absorbé, il aurait été intéressant de doser les métabolites de
HAP solidaires du sol dans les feces. La difficulté de cette mesure rend cependant
cette application difficilement envisageable. Un modele in vivo a par ailleurs mis en évidence
que pres de 90% de '*C-B[a]P administré par voie orale est recouvré dans les feces, alors
méme que nos résultats appuyés par d’autres études n’y révelent qu’'une infime part de
molécules meres dans les feces. 1l a par ailleurs été démontré le faible passage du B[a]P a
travers la barriere intestinale (Cavret et al., 2004, 2005) : son absence dans les feces tendrait a
étre la résultante de métabolisations successives au cours de son passage dans le tractus
digestif.

Les variations observées dans les études mimant le syst¢me humain montrent la difficulté de
représenter au mieux les conditions in vivo. Lors de la réalisation de nos tests, nous nous

N

sommes ¢également heurtés a la perte conséquente de radioactivité durant la période
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d’incubation/extraction. Elle avoisinait, au maximum, 60% pour le Phé et 40% pour le B[a]P
au long de toute I’expérimentation. Cette perte, bien que connue, ne nous permet pas de
considérer les résultats obtenus comme infaillibles. Faut-il en effet considérer cette perte
comme des HAP extraits du sol, qui, bien qu’adsorbés a des parois, correspondent a des
molécules potentiellement disponibles pour 1’animal ? C’est la toute la difficulté de ces essais
in vitro ou une part d’incertitude réside dans les mesures et ou la quantité de radioactivité
engagée est limitante pour assurer des dosages fideles.

Face a des taux d’extractibilité peut conséquents, il est probable qu’un ensemble de
parametres agissent successivement sur I'extractibilité des HAP du sol et mesurer chaque
effet un a un ne permet pas une vue globale du phénomene. Il semble cependant établi que le
Phé est plus extrait que le B[a]P ce qui permet en partie d’expliquer la présence de
métabolites hydroxylés du Phé dans le lait. Plus facilement extrait du sol, le Phé est également
absorbé en quantité plus importante. La 1égere prédominance du B[a]P dans les feces pourrait
trouver son origine dans cette extractibilité moindre qui tend a montrer que le sol et les HAP
sont irrémédiablement liés.

Dans les modeles humains, les variations entre extractibilité des HAP du sol montrent la
difficulté de représentativité des conditions in vivo, expérimentée et vérifiée €galement pour
d’autres molécules (dioxines et furanes par exemple, Wittsiepe et al., 2001). Ils donnent
néanmoins une tendance sur la mobilisation éventuelle des molécules dans le tractus digestif.
L’étude de ces 2 compartiments, malgré les pertes liées a I’expérimentation, concourt a la
connaissance de I’extractibilité des HAP du sol dans le tractus gastrointestinal d’une vache
laitiere. La mobilisation de ces molécules et de leur métabolites éventuels marqués serait
d’environ 15% pour le sol contaminé en '*C-Phé et moins de 10% pour le sol contaminé en
'4C-BJ[a]P. L’association au sol rendrait les HAP beaucoup moins disponible pour I’animal.
De ce fait, la quantité de molécules réellement ingérée ne seraient donc pas biodisponibles a
100% biodisponibles. Ce taux n’explique cependant pas 1’absence des molécules meres dans
les feces d’animaux exposés. Elles seraient probablement mobilisées a la hauteur d’autres
compartiments en aval du rumen dont les conditions physicochimiques et les actions

mécaniques contribueraient davantage a leur extraction.
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Les HAP extraits du sol et dissous dans le milieu liquide ruminal peuvent suivre plusieurs
voies :
- Les HAP mobilisés peuvent étre soumis a une dégradation par les bactéries ruminales
comme le suggerent les essais in vitro (particulierement pour le B[a]P) et les travaux
de Wan de Wiele et al., (2005).
- Les composés en suspension peuvent se réadsorber au sol pour ensuite transiter vers

les compartiments digestifs suivants ou ils redeviennent potentiellement extractibles.
Etant donné le caractere hydrophobe des HAP, le long contact de ces molécules avec les
aliments a tendance a favoriser leur adsorption sur les fibres issues de la ration ou de 1’herbe
ingérée simultanément avec le sol. Dans nos essais, la part de radioactivité mesurée dans le
surnageant était en effet tres variable selon la présence de microorganismes ou d’herbe
laissant présager une adsorption des molécules sur ces supports (stringfellow et al., 1999; Van
de Wiele et al., 2004). La radioactivité associée aux bactéries n’a pas été mesurée, celles-ci
étant sédimentées dans le culot apres les centrifugations a 10000g. Van de Wiele et al. (2004)
ont cependant caractérisé la distribution des HAP dans le surnageant suite a une
expérimentation mimant 1’estomac humain comprenant 1’ajout de bactéries (Bacillus subtilis)
dans le milieu. Apres centrifugation a 1500g pour sédimenter le sol, 73% des molécules se
révelent adsorbées a des particules dissoutes et 11% des HAP du surnageant se trouvent
adsorbés aux bactéries libres. Ces bactéries, dans le cas du rumen, deviennent des vecteurs de
HAP lorsque ces dernieres sont absorbées en aval du rumen, transférant alors directement les

molécules dans la circulation sanguine.
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Conclusion du chapitre 3

Il a été montré que moins de 10% des HAP associés a du sol étaient extractibles et
mobilisables dans la phase liquide. Des pertes inhérentes a 1’expérimentation peuvent
potentiellement augmenter ce chiffre puisque d’éventuelles molécules adsorbées aux parois
des divers contenants peuvent étre considérées comme biodisponibles.

Le rumen, par son volume important et son action mécanique (brassage) sur le sol, a
probablement une plus forte capacité d’extraction que celle que nous avons tenté d’évaluer.
Cette approche permet cependant de jauger I’influence de ce compartiment sur 1’extractibilité
des HAP du sol et il semble donc que le sol ait un effet décisif sur la biodisponiblité de ces
molécules. Il limite en effet leur mobilisation par les milieux du fait de Iaffinité particuliere
des HAP pour le sol : les polluants restent préférentiellement liés a cette matrice diminuant
ainsi les risques d’exposition d’un animal paturant sur un sol contaminé. Bien que cette
méthode mérite d’étre améliorée, elle a permis de déterminer qu’une partie des HAP quittent
le sol pour se mobiliser dans le jus de rumen. Bien que probablement sous-estimée, la
proportion de molécules extraites avoisine les 10%. Elle pourrait cependant doubler si les
pertes et les conditions li€es a I’expérimentation étaient revues. Les mouvements, le temps de
passage et les contraintes sont en effet plus marqués in vivo. L’application de ce modele a des
fins de simulation et d’évaluation du risque d’exposition d’un animal est encore un peu
précoce. La liaison entre ce modele et la réalité in vivo reste en effet a appréhender.
L’utilisation pour des raisons techniques de 2 HAP seulement limite la comparaison avec les
essais in vivo. La relation entre des parametres physiologiques, comme par exemple la
quantité de métabolites monohydroxylés présents dans le lait, et la fraction de HAP disponible
par du jus de rumen synthétique nécessite un jeu de données plus complet ainsi que
I’utilisation de plusieurs molécules. Cette méthode n’a cependant pas été suffisamment
éprouvée et la mise au point mérite d’€tre poursuivie pour dépasser la phase expérimentale.
Les résultats de Pu et al. (2004) qui montrent une bonne corrélation entre des résultats in vitro
et des parametres in vivo (essais sur le Phé) encouragent a persévérer de fagon a développer
un modele fiable. Celui-ci doit étre extrapolable a la réalité de fagon a devenir une alternative
aux approches in vivo pour I’évaluation de la biodisponibilité des HAP du sol par le ruminant

laitier, limiter les risques d’exposition et par 1a méme le transfert vers la chaine alimentaire.
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Discussion générale
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C’est dans le contexte de sécurité alimentaire actuel que nous nous sommes penchés sur les
conséquences d’une exposition d’animaux aux HAP. La concentration en molécules meres et
métabolites dans le lait est, dans ce travail, le reflet du degré d’exposition. La réhabilitation de
sols pollués et le paturage d’animaux sur des prairies potentiellement contaminées (bordure de
routes, d’industries) a motivé 1’étude du transfert de polluant de I’environnement vers le lait :
cet aliment qui est avant tout un produit de grande consommation est par ailleurs I’objet
d’études de prédilection du laboratoire des Sciences Animales depuis de nombreuses années.
C’est dans une optique de qualité et sécurité des aliments que I'on comprend bien
I’importance de la détermination du transfert des polluants vers les produits animaux.

Le choix du sol contaminé en HAP se justifie par les concentrations élevées mesurées dans
cette matrice. Les quantités ingérées par des animaux au paturage sont par ailleurs
significatives et représentent une source conséquente en polluants. Bien qu’il soit considéré
comme un piege a HAP dans I’environnement, le sol ne semble pas « retenir » les molécules
lors de leur passage dans 1’organisme. Ces dernieres sont potentiellement mobilisés dans le
tractus digestif et se trouvent alors disponibles pour I’absorption. Mon travail de thése a
contribué a préciser ce réle du sol dans la libération des HAP dans l’organisme afin

d’anticiper les risques éventuels consécutifs a une exposition.
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I. Le sol, vecteur de polluants

- Le sol, élément clef dans I’exposition des animaux d’élevage aux polluants
L approche développée dans ce travail, axée sur les conséquences d’une exposition a du sol
contaminé sur la qualité du lait, a confirmé la nécessité de s’intéresser a cette matrice : le sol
est en effet le vecteur principal de HAP vers les organismes. Appliquée et limitée aux
ruminants dans notre étude, cette problématique serait valable pour tous les animaux
d’élevage évoluant en plein air et exposés aux divers polluants par I'intermédiaire du sol. Les
ruminants, les porcs (ingestion quotidienne de 200 g de sol en moyenne) ainsi que les
volailles (exposés via I'ingestion directe de sol mais également par I’ingestion d’organismes
contaminés, Zhao et al., 2006) sont directement concernés par ce mode d’exposition aux
HAP. Des études antérieures ont déja mis en évidence I'implication de ce type d’exposition
dans la contamination de produits animaux pour d’autres molécules. A titre d’exemple, le
transfert de PCDD/F vers les ceufs a été établi chez des volailles exposées a du sol contaminé.
La distribution dans les tissus et la biodisponibilité est fonction des molécules : 80% des
tétrachlorés et seulement 10 % des octachlorés du sol sont biodisponibles. La distribution est
par ailleurs différente de celle observée chez les mammiferes ; de 7 a 54 % sont détectés dans
le tissu adipeux alors que moins de 1 % sont retrouvés dans le foie. Les ceufs, qui sont le seul
moyen d’excrétion de la graisse chez les volailles, tendent a accumuler les polluants : de 5 a
30 % des molécules apportés par le sol y sont transférés (Stephens et al., 1995 ; Schuler et al.,
1997 ; Zhao et al., 2006). L’estimation du transfert de polluants du sol vers le lait a été
réalisée chez la vache laiticre pour les PCB (La Rocca et al., 2004), les dioxines (Fries et al.,
1985), ou encore les métaux (Licata et al., 2004). A notre connaissance, aucune donnée n’est
disponible sur les HAP dans ce domaine.
L’objectif principal des études conduites sur les risques d’exposition liés a 1’ingestion
involontaire de sol est I’évaluation du transfert de polluants et des métabolites éventuels vers
les produits animaux. Ce taux de transfert est gouverné par plusieurs facteurs dont les degrés
d’implication varient en fonction des organismes et des molécules considérées :

- la quantité de sol ingérée par les animaux,

- la densité d’animaux sur le terrain et les pratiques d’élevage,

- l’animal (sexe, age, poids, stade de lactation),

- le temps de contact sol/tube digestif,

- la concentration en polluants du sol, le type de sol (matiere organique), parametre

clef dans la propension du sol a retenir ou non les composés transitant dans

I’organisme.
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- Role du sol dans la disponibilité des HAP pour l’organisme
Effet du sol sur la concentration en HAP et métabolites dans le lait
L’essai in vivo dont la particularité réside dans le mode d’administration chronique des HAP
via du sol (chapitre 2) a contribué a préciser le devenir des HAP ingérés par des vaches
laitieres. Cette approche n’avait ét€é que peu abordée chez des ruminants laitiers, et ce, en
dépit de la contamination élevée et de 1’ingestion importante qui font du sol le vecteur
principal de polluants pour des animaux au paturage. L’apparition de métabolites dans le lait
et le faible recouvrement dans les feces observés a I'issue de nos expérimentations tendent a
montrer que les composés parents ont bel et bien été extraits du sol chez les ruminants. De
plus, si I’on compare les taux de transfert des HAP et de leurs métabolites principaux vers le
lait en fonction des modes d’administration (Grova 2003 et chapitre 2), aucune différence
n’est a noter dans les coefficients de transfert calculés : I’excrétion de 2-OH Fluo et 3-OH Phé
est méme globalement supérieure quand les molécules meres sont apportées via du sol
(tableau 42). Le phénomene de rétention des HAP par le sol ne semblerait donc pas contribuer
a une diminution du coefficient de transfert de composés vers le lait : la matrice sol ne
limiterait donc pas la disponibilit¢ des HAP pour I’organisme. Les faibles valeurs de transfert
(inférieurs a 1,5%) et les disparités des conditions initiales (concentration, mode
d’administration) rendent cependant la comparaison entre les coefficients de transfert délicate
et ne permettent pas de conclure avec certitude sur le role avéré du sol dans le passage de

HAP et des métabolites vers le lait suite a une exposition prolongée.

Effet du sol sur la concentration en HAP dans les féces
S’il ne semble pas se dégager d’effet notable du sol sur les transferts dans le lait, la
concentration des HAP dans les feces révele en revanche une disponibilité réduite des HAP
liés a cette matrice pour I’organisme (tableau 43). L’excrétion du Phé est en effet 1égerement
supérieur lors de I’administration de ce composé via du sol (2,3 %) comparée a celle via de
I’huile (0,36 %). Ces observations attestent bien du fait que le sol diminue la biodisponibilité
des polluants qui sont alors éliminés par les feces. Les résultats obtenus sont en accord avec
les tendances relevées in vivo pour d’autres composés: métaux (Cooke et al., 1996),
pesticides, dioxines (Bonaccorsi et al.,, 1984 ; Umbreit et al., 1988) et HAP (Roos et al.,
1996 ; Van Schooten et al., 1997 ; Koganti et al., 1998 ; Fauchécourt et al., 1999 ; Billeret et
al., 2000 ; Bordelon et al., 2000 ; Reeves et al., 2001). L’association de ces polluants au sol
diminue la disponibilité et donc leur transfert dans les différentes matrices étudiées (feces,
urine, lait, sang, muscle et foie). Le faible recouvrement de composés parents dans les feces

combinée a I’excrétion des métabolites dans le lait représente moins de 10 % de la quantité
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initiale appliquée. Cependant, associés aux travaux de Grova et al. (2002) qui montrent une
excrétion de 22 a 88 % de radioactivité dans les féces (tableau 43), nos résultats confirment
I’élimination des composés sous forme métabolisée par la voie fécale. L’étude du transfert de
HAP marqués avait déja établie une excrétion prononcée des composés sous leurs formes
métabolisées chez le rat (Kotin et al., 1959 ; Hecht et al., 1979 ; Van Schooten et al., 1997).
Cette hypothese n’est cependant valable que pour les molécules tres lipophiles. A titre
d’exemple, le Phé est préférentiellement éliminé par ’urine alors que le Pyr semble subsister
dans ’organisme. Les molécules les plus hydrophobes semblent en effet moins facilement
extraites du sol (Van de Wiele et al., 2004 ; Tang et al., 2006) et sont parallelement moins
absorbées au niveau de la barricre intestinale (Laurent et al., 2002 ; Cavret et al., 2005). Le
recouvrement supérieur de ces molécules dans les feces de notre essai in vivo pourrait €tre

expliqué par ces propriétés qui régissent a elles seules tous les mécanismes se mettant en

place suite a une ingestion de sol contaminé.

Effet du compartiment digestif sur l’extractibilité des HAP du sol
Une des interrogations majeures qui subsiste est la participation des compartiments digestifs
sur I’extractibilité (conditionnant directement la biodisponibilité) des HAP. Elle nous a amené
a décomposer le cheminement des HAP du sol dans le tractus digestif de ruminant afin
d’évaluer I’'impact de chacun d’entre eux sur I’extractibilité de chaque molécule dans les
conditions physico-chimiques et microbiennes rencontrées. Une des difficultés majeures
consistait a suivre le sol au cours de son parcours du rumen aux feces. Le modele in vitro
développé a ainsi permis de facon simple et répétable d’évaluer le pouvoir extractant du
milieu ruminal. Tous les résultats obtenus et corroborés par les travaux de Mouriot (2005)
mettent en évidence une extractibilité limitée des HAP (moins de 10%) du sol par les
compartiments successifs. L’implication de la caillette et I'intestin gréle dans I’extractibilité
des HAP du sol a également été estimée a 1’aide de ce modele in vitro: ces deux
compartiments ne semblent participer que de facon minime a I’extraction des HAP. Le pH et
la présence de bile ne joueraient pas sur I’extractibilité. La bile a pourtant des propriétés de
surfactant augmentant la solubilit¢ des HAP (Laher et Barrowman, 1983), mais cette
caractéristique ne semble pas intervenir ici. Pourtant, malgré I’attention portée a la mise au
point de la méthode, une sédimentation des complexes bile/HAP consécutifs a une
centrifugation trop forte (10000g) n’est pas a exclure. Ces complexes, alors présents dans le

culot de sol et de bactéries, n’auraient jamais été comptés dans le surnageant expliquant ainsi

de si faibles pourcentages de mobilisation dans I’intestin.
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Tableau 42 : Coefficients de transfert des

unique et chronique de HAP

métabolites vers le lait suite a des administrations

Apport Produits mesurés Quantités administrées (mg) Transferts dans
le lait (%)
Excrétion totale “C-Phé¢ | "C-Pyr HC- “C-Phé | "C-Pyr HC-
Unique via de sur 103h, 022 0.25 BO[Z];) 15 19 ng]zP
I’huile pic entre 7 et 22h
Chevres Phé, monohydroxy et 0,25
(Grova, 2003) dihydroxyPhé Phé : 200 (0,015 de Phé et
Pics entre 7 et 22h 0,235 de métabolites)
Fluo Phé Pyr 2-OH 3-OH 1-OH Pyr
Fluo Phé
Chronique Apport quotidien de 28 jours, 1 1 1 0,23 0,24 0,16
via de ’huile | Pic de métabolites au 14° jour
Chevres
(Grova, 2003)
Chronique Apport quotidien de 21 jours, 1,4 2,7 3,9 0,49 0,05 0,73
via du sol Pic de métabolites au 19° jour
Vaches Apport quotidien de 28 jours, 52 41 39 0,09 0,03 1,62
(Chapitre 2) Pic de métabolites au 7° jour

Tableau 43 : Part des HAP retrouvés dans les feces suite a des administrations uniques et

chroniques
Apport Produits mesurés Quantités Transferts vers
administrées (mg) les feces (%)
Radioactivité totale (molécules méres et “C-Phé : 0,22 “C-Phé : 22
Unique via de métabolites) sur 103h, pic entre a 31h “C-Pyr: 0,25 “C-Pyr: 26
’huile 4C-B[a]P: 0,32 “C-B[a]P : 88
Chévres Phé, monohydroxy et dihydroxyPhé 1,1 dont
(Grova, 2003) Pics entre 7 et 31h Phé : 200 33% de Phé
(soit 0,36%)
Chronique via du sol | Molécules meres et métabolite majoritaire Fluo : 52 Fluo : 0,74
(fistule ruminale) du Fluo, Phé, Pyr et B[a]P, Phé : 41 Phé: 2,3
Vaches Apport quotidien pendant 28 jours, Pyr : 39 Pyr: 3,1
(Chapitre 2) Plateau de concentration a J28 B[a]P : 17 Bla]P: 3,4
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Les études portant sur la méme problématique mettent en effet en ceuvre des centrifugations
qui n’excedent pas 7000g pour séparer le sol du milieu simulant I’intestin et incluant la bile
(Hack et Selenka, 1996 ; Jin et al., 1999 ; Oomen et al., 2000 ; Oomen et al., 2002 ; Tang et
al., 2006). Ce modele indique toutefois que I’extraction principale des HAP du sol ne semble

pas se faire au niveau des compartiments simulés (rumen, caillette et intestin gréle).

Estimation de la biodisponibilité des HAP du sol
L’estimation de la biodisponibilité des HAP d’un sol se fait en général par la mesure du
composé recherché dans différents compartiments cibles comme le sang ou les organes. Le
schéma proposé par Oomen et al., 2002 (figure 18) pour estimer la biodisponibilité des
métaux illustre les différentes étapes de mobilisations possibles pour des polluants dans les
compartiments d’absorption. On se propose, a partir de ce cheminement, de tenter d’évaluer la
disponibilité des HAP d’un sol pour le ruminant telle qu’elle est calculée pour les métaux. Ce
calcul, établi pour 'homme, peut &tre transposé au ruminant mais doit tenir compte de
I’extractibilité se produisant dans tous les compartiments digestifs. L’exposition interne est
évaluée de fagon grossicre pour le B[a]P a 1’aide de plusieurs modeles in vitro (modele
d’extractibilité, modele intestinal) et in vivo (injection de HAP dans la veine porte) tirés de la
bibliographie et de nos essais antérieurs :
- F, : cette fraction est considérée comme la somme des extractibilités obtenue dans
nos expérimentations in vitro (soit environ 10 %),
- F,: cette fraction est tirée de I’étude de Cavret et al. (2004) ol un passage de 0,4 %
du B[a]P a travers la barricre intestinale (Caco2) a été relevé,
- Fy: également issue de la bibliographie, on considere que 60% de '‘C-B[a]P
injecté a un rat par voie intraveineuse est excrété dans la bile (Chipman, et al.,

1981) : 40% de la dose serait donc passée dans le sang.

L’exposition interne évaluée pour le B[a]P chez le ruminant est ainsi de I’ordre de 0,017 % ce
qui est assez faible au regard des concentrations en métabolites mesurées dans le lait par
exemple. Cette valeur, malgré son approximation (du fait, par exemple, de 1’absence de la
mesure Fy), ne reflete qu’en partie la disponibilité des HAP du sol. En effet, elle ne tient pas
compte de la métabolisation importante de ces composés dans 1’organisme animal ce qui a
pour conséquence de masquer une grande part des composés : ces derniers ont été absorbés et

sont présents sous des formes biotransformées dans le sang ou dans un autre compartiment.
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Exposition externe

(Esophage, estomac,
intestin gréle

\ 4

Intestin gréle, veine porte

Circulation systémique

\ 4

Exposition interne

Exposition a une dose de contaminant (externe) inclus dans une matrice

Ingestion de la matrice et du sol

F,, = fraction d’une dose externe extraite de la matrice (bioaccessibilité)

F, = fraction de F,, absorbée par I’'intestin gréle

F;, = fraction de F, transitant par le foie sans étre métabolisée

F = fraction de la dose externe extraite atteignant la circulation sanguine

F=FbXFaXFh

Figure 18 : Etapes majeures dans la définition de la biodisponibilité suite a une exposition

orale via du sol contaminé. La part de contaminants atteignant la circulation sanguine est

considérée comme biodisponible (Oomen et al., 2002).
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La biodisponibilit¢ des HAP du sol est fréquemment calculée sur la base des composés
parents ce qui la sous estime largement : I’essai du chapitre 2 et I’étude de Grova et al. (2005)
suggereraient ainsi 1’utilisation de métabolites plutdt que des molécules parents dans les

calculs de biodisponibilité.

I1. Sécurité des aliments

Aucune répercussion n’a ét€ notée sur la concentration en molécules parents dans le lait des
ruminants suite a une exposition prolongée a des HAP. Les concentrations en métabolites ont
en revanche varié lors de 1’apport du sol contaminé : I’induction des monooxygénases serait
probablement responsable de cette variation et résulterait entre autre en un changement du
profil de métabolites produits lors des biotransformations. Ce profil serait changeant au cours
de I’exposition d’un animal (Jacob et al., 1981 ; Schmoldt et al., 1981 ; Jacob et al., 1983) ce
qui ne permet pas de préconiser I’emploi d’'un métabolite unique dans le lait comme
indicateur d’exposition. C’est a I'issue de ces observations et de nombreuses études effectuées
chez des monogastriques qu’il s’avere nécessaire de s’interroger sur la pertinence des normes
fondées sur la teneur en une molécule représentative comme indicateur d’exposition.
L’altération de la qualité du lait, exprimée par la mesure de la concentration croissante de
métabolites monohydroxylés dans notre cas, est imperceptible si le dosage se limite aux
seules molécules meres. Leur dosage est certes moins contraignant et moins complexe que
celui des métabolites, mais 1’emploi des composés parents comme indicateur est-il fidele ?
L’utilisation de métabolites du Fluo, du Phé et du Pyr semblerait alors recommandée comme
témoin d’exposition ; ’évolution de leurs concentrations au cours du temps est cependant
aléatoire et ne semble pas indiquée pour cette application. Le 1-OH Pyr qui parait étre le seul
métabolite dont I’apparition dans le lait au pic de concentration est régi par les concentrations
initiales d’exposition est considéré comme un indicateur fiable d’exposition a des HAP dans
I'urine (Levin, 1995 ; Bouchard et al., 1998 ; Viau 2002 ; Ferrari et al., 2002). Il ne semble
cependant pas se préter a 1’évaluation de la qualit¢ d’un lait : la diminution de sa
concentration au cours du temps d’exposition dessert en effet son utilisation dans un tel cadre,
d’autant qu’aucune corrélation entre sa concentration et les différentes teneurs en HAP et
métabolites n’a été établie.

Notons par ailleurs que I'utilisation d’une molécule comme biomarqueur d’exposition dans
I'urine doit répondre a 5 criteres indispensables tels que les commodités d’analyse, de

détection ou encore de représentativité (Jacob et Seidel, 2002). Si 'on transpose ces
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conditions au lait, et excepté le fait que le lait n’est pas la voie majeure d’élimination, le 1-OH
Pyr rassemble ces multiples criteres mais ne répond cependant pas a la condition intrinseque

de stabilité dans le temps.

Concentrations en HAP dans le lait
Méme si I’animal se révele étre un filtre qui ne restitue dans le lait qu'une infime partie de la
dose d’exposition, il est intéressant de noter que la concentration en HAP dans le lait est tres
largement supérieure aux normes européennes préconisées pour I’eau (0,1 ug/L). La quantité
moyenne de composés parents ingérée par un humain quotidiennement se situerait entre 3
(dont 1,4 ug de molécules cancérigenes) et 17 ug selon le pays d’origine des personnes (De
Vos et al., 1990 ; Waldman et al., 1991 ; Lodovici et al., 1995 ; Phillips, 1999 ; Ibanez et al.,
2005 ; Sinha et al., 2005). Pourtant, et malgré la consommation quotidienne de 0,5 a 1 kg de
produits laitiers, aucune valeur limite n’est donnée pour les HAP dans les denrées
alimentaires non transformées méme si aucun HAP classé cancérigene ou génotoxique n’est
présent dans le lait. Les seuls produits concernés par 1’établissement de normes sont les
viandes et poissons fumés dasn lesquels 1’exposition a la fumée est controlée. Ceci permet
donc un suivi précis de la teneur en polluants dans les aliments finis. La teneur en B[a]P dans
les produits fumés est par exemple fixée a 0,03 pg/kg. A I’heure actuelle, il n’existe aucune
recommandation sur les concentrations maximales d’exposition au-dela desquelles il y aurait
un risque notable pour la santé comme c’est par exemple le cas pour les dioxines ol une

exposition a long terme inférieure a 1 pg/kg/jour exclu, a priori, tout risque pour la santé.

Toxicité des HAP et des métabolites
Certaines conditions d’exposition particulieres ne concernant qu’une partie de la population
(tabagisme, exposition sur le lieu de travail ou encore évolution dans des zones urbaines
polluées) sont des sources connues. Leur participation a 1’exposition totale aux HAP est
conséquente. Hormis ces cas de figure, 1'ingestion reste la voie majeure d’exposition
(Waldman et al., 1991). Malgré le caractere quotidien et général de ce type d’exposition,
aucune donnée sur la toxicité des HAP a long terme, en quantité faibles et via I’ingestion n’est
disponible. La toxicologie aigué a été bien étudiée chez ’animal, mais c’est la toxicologie
chronique, reflet de la réalité, qui aide a la connaissance des effets sur le long terme d’une

exposition a ces molécules. L’administration quotidienne d’une molécule aurait des

répercussions sur les cellules lymphoides, le foie, les reins ou encore le cerveau. Des effets
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sont également a déplorer sur la reproduction et I’embryogenese, sachant que plusieurs de ces
séquelles ont pour origine le caractere mutagene des HAP (IPCS, 1998).

Parallelement a la toxicité avérée des molécules meres, plusieurs travaux se sont intéressés au
caractere nocif des métabolites issus des biotransformations et présents dans de nombreuses
denrées alimentaires. La caractéristique principale des métabolites hydroxylés est la formation
d’adduits avec I’ADN ce qui génere alors des tumeurs dans différents tissus (la mesure de ces
adduits d’ADN dans les cellules sanguines a par ailleurs été proposé comme indicateur
d’exposition a des HAP). L’application dermale de 7,8- diOH B[a]P chez des souris entraine
par exemple la formation de tumeurs sur la peau et la mutagénicité des métabolites sur les
cellules bactériennes et les cellules animales n’est plus a démontrer. Les conséquences d’une
exposition aigué restent difficiles a évaluer du fait de la nature de I’exposition: les
métabolites qui sont produits dans 1’organisme ne sont pas administrés, ingérés ou inhalés
comme les molécules parents. C’est pourquoi, chez I’€tre humain, aucune donnée n’est
disponible sur les effets d’une exposition orale a des métabolites sur la santé. La mesure de
différents parametres tels que la concentration en métabolites, la quantité d’adduits, de
métabolites secondaires, semblent de bons indicateurs méme si rien n’assure que les réponses
a une exposition a des métabolites soit similaire a celle faisant suite a une exposition a des

molécules parents.

II1. Limites des expérimentations réalisées

Expérimentations sur l’animal

Méme si de nombreux éléments ont ét€ apportés dans le chapitre 2, la mesure des HAP et de
leurs métabolites dans l'urine, le sang et les feces aurait pu aider a la compréhension de
certains mécanismes d’excrétion. La répartition des HAP et métabolites dans les différentes
voies d’élimination aurait par exemple permis d’appuyer I’hypotheése de rétention des
composés par le sol si de faibles concentrations de molécules avaient été mesurées dans
’urine.

Cet essai pose par ailleurs la question de la métabolisation des composés parents dans le sol :
les métabolites mesurés dans le lait ne seraient-ils pas issus d’une transformation des
molécules meres durant la phase de maturation du sol ? Aucun dosage des métabolites n’a en
effet été réalisé dans le sol : les concentrations en HAP dans le sol sont pourtant largement

inférieures a la concentration initiale aprés un mois de maturation. Il semble cependant que
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cette métabolisation dans le sol soit faible (Amellal 2004) et les produits de transformation en

résultant n’engendreraient probablement pas de telles concentrations dans le lait.

Expérimentations in vitro : Estimation de [’extractibilité par le tube

digestif du ruminant
Cette approche, bien que légerement réductrice chez le ruminant du fait de la complexité de
son tractus gastrointestinal, a permis une estimation de la biodisponibilité des HAP d’un sol.
Si ’on considere qu’environ 10% des HAP sont extraits, la quantité de polluants libérés dans
le rumen est de I’ordre de 55 a 100000 pg, selon le niveau de contamination rencontré et la
quantité de sol ingérée. La méthode utilisée sous estimant la part effectivement extraite (choix
de la méthode de calcul, adsorption aux parois), la quantité de polluants réellement solubilisés
dans le rumen peut s’avérer supérieure. C’est pourquoi, pour affiner ces résultats, une
amélioration de la méthode peut s’avérer nécessaire. Un matériel plus adapté (consommables
en verre pour limiter 1’adsorption des composés) ainsi que des contaminations beaucoup plus
élevées aboutiraient a des résultats plus fiables ; une trop forte concentration est cependant a
proscrire, la concentration en HAP dans le sol étant un élément déterminant dans le taux
d’extraction (Holman et al., 2002). Il est donc essentiel que le modele utilisé reste représentatif
des conditions réelles. Dans le cas contraire, le taux mesuré n’aurait plus de signification en
cas de concentration en HAP excessive dans le sol. Par ailleurs, le manque de suivi du
maintien de 1’anaérobiose dans les flacons d’incubation souleve quelques interrogations,
notamment sur la survie et I’activité des bactéries. L’effet de leur présence est cependant pris
en compte (role de support d’adsorption). L’amélioration de la méthode pourrait, a terme,
pallier a cette limite principalement due a la coloration du milieu incompatible avec

I’ utilisation du compteur f3.
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Conclusion générale
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Nos travaux avaient pour objectif principal d’évaluer la disponibilit¢ des HAP du sol

N

pour le ruminant laitier. Nos expériences ont été menées a plusieurs échelles, de I’animal
soumis a une contamination en conditions réelles (in vivo) aux compartiments digestifs
simulés in vitro.

La premiere partie de ce travail consistait a spécifier les conséquences d’une
exposition de vaches laitieres a du sol contaminé en HAP sur la concentration en composés
parents et métabolites dans le lait. Elle englobait toutes les étapes suivies par le sol une fois
ingéré par I’animal : il avait en effet ét€ montré, en amont de cette étude, le role décisif du sol
dont les concentrations élevées en HAP en font le vecteur principal dans 1’exposition
d’animaux a des polluants. Ce travail a permis de montrer que seule la concentration en
métabolites recherchés (monohydroxylés) était affectée par une exposition chronique a une
dose élevée de polluant intégrés dans du sol. La quantité de 1-OH Pyr excrétée dans le lait est
supérieure aux 2 autres métabolites recherchés ; ce métabolite qui est par ailleurs utilisé
comme indicateur d’exposition aux HAP est celui qui répond le mieux a une exposition.

Parallelement a ces résultats a perspectives tres appliquées, notre étude s’est également
attachée a décrire les niveaux d’extraction des HAP du sol au niveau de chaque compartiment
digestif du ruminant. L’utilisation d’enceintes d’incubation a notamment montré
I’extractibilité limitée des composés au niveau du rumen, de la caillette et de I'intestin gréle
ce qui ne fait que renforcer la propriété de rétention des HAP du sol. Cette affinité des
molécules organiques pour le sol serait donc un biais efficace pour limiter la libération des
composés dans le tractus digestif alors propice pour une absorption ultérieure. La
métabolisation des HAP au niveau ruminal (15 % du B[a]P métabolisé dans notre essai), sans
extraction préalable du sol, pourrait par ailleurs expliquer les concentrations en composés
parents faibles dans les feces.

La figure 19 symbolise les flux d’entrées et de sorties des polluants et de leurs formes
biotransformées obtenus dans ce travail. C’est suite a ces résultats que se dégagent plusieurs

voies de recherche qui démontrent qu’il est essentiel de continuer a s’intéresser au sol :

- Afin de préciser le role du sol dans le transfert des métabolites dans le lait, une
expérimentation similaire pourrait étre envisagée, mais ou une dose équivalente de HAP serait
apportée directement dans le rumen et dilué dans de 1’huile. L’élimination du facteur sol
permettrait dans ce cas d’évaluer son implication dans le transfert des composés

biotransformés vers le lait en comparant les données des deux expérimentations.
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- L’étude de la cinétique d’apparition et de disparition des différentes formes au cours
d’un apport chronique permettrait d’établir le « profil » métabolique tout au long de
I’exposition. Les concentrations en métabolites monohydroxylés ont effectivement tendance a
diminuer au cours de ’apport ce qui sous entend la biotransformation d’éventuels nouveaux

composés, non détectés dans I’essai réalisé, mais potentiellement présents dans le lait.

- La mesure des HAP et de leurs métabolites dans les feces et I'urine apporterait des

éléments de réponse sur le devenir des HAP.

- La simulation des compartiments digestifs in vitro étant particulicrement complexe, la
réalisation d’un essai visant a déterminer 1’extractibilité des HAP du sol en conditions réelles
pourrait compléter les résultats obtenus. Le travail a ’aide de sachets introduits directement
dans le rumen rendrait également compte de la dégradation des composés par les bactéries
ruminales, méme si on reste dans ce cas tres fortement tributaire des outils de mesures utilisés

et des dosages réalisés (chromatographie).

- La corrélation des données in vitro/in vivo proposée comme une alternative peu
couteuse pour prédire un risque d’exposition pourrait également Etre envisagée. Cette
transposition in vitro/in vivo semble validée dans le cas des métaux (Ruby et al., 1993 ; Hamel
et al., 1999) mais la métabolisation des composés entrave cette démarche dans le cas des HAP.
Des essais concluants chez le rat (Pu et al., 2004) incitent a suivre cette voie, méme si, dans ce
cas, la relation devrait se faire avec des mesures réalisées dans le sang ou les feces. Le transfert

vers le lait inclue en effet une étape supplémentaire par rapport a l'entrée simple dans

I’organisme.

- Enfin, pour compléter ce travail, I’étude de sols multiples différant par leurs propriétés
(MO) permettrait d’envisager plus précisément la fonction de rétention du sol lors de son
passage dans l’organisme. De plus, Dutilisation d’un sol a pollution multiple (friches
industrielles par exemple) est également préconisé : un sol est généralement contaminé par
plusieurs composés (métaux, pesticides, dioxines...) et il a été montré que la présence conjointe
de polluants modifiait le comportement et particulierement I’extractibilité des HAP (Saison et

al., 2004).
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Figure 19 : Synthese des entrées et sorties des HAP et de leur métabolites suite a une
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Annexe 1 : Composition du jus de rumen artificiel (Russell et al., 1983)

Composés Quantités
Glucides (g) Glucose 2
cellobiose
amidon soluble
Caséine 1
Minéraux (g) K2HPO4 6
NaCl 12
CaCI2 1,2
MgS04,7H20 2,5
KH2PO4 6
(NH4)2504 12
Micro- Na4EDTA 500
Minéraux FeSO4,7H20 200
(mg) MnCI2,4H20 200
ZnS04,7H20 10
H3BO3 30
CoCl12,6H20 20
CuCl12,2H20 2
NiCI2,6H20 2
NaMo0O4,2H20 3
acides gras acide acétique 1,62ml
volatils (mg) acide propionique 0,6ml
acide butyrique 0,315ml
acide isobutyrique 0,105ml
acide 2méthylbutyrique 0,105ml
acide valérique 0,105ml
acide isovalérique 0,105ml
Vitamines pyridoxamine 2
(mg) riboflavine 2
thiamine 2
nicotinamide
Ca-Panthopthénate 2
acide lipoique 1
acide paraminobenzoique 0,1
acide folique 0,05
coenzyme B12 0,05
biotine 0,05
Hémine (mg) hémine 1
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183



INSTITUT NATIONAL
POLYTECHNIQUE
DE LORRAINE

AUTORISATION DE SOUTENANCE DE THESE
DU DOCTORAT DE L'INSTITUT NATIONAL
POLYTECHNIQUE DE LORRAINE

o0o

VU LES RAPPORTS ETABLIS PAR :
Monsieur Eric LICHTFOUSE, Chargé de Recherche, INRA-CSME-PME, Dijon

Monsieur Carlos SIMOES NUNES, Adjoint a la Direction, CRNA, DSM, Saint-Louis

Le Président de I'Institut National Polytechnique de Lorraine, autorise :

Madame LUTZ Sophie Epouse GELEY NANCY BRABOIS
2, AVENUE DE LA

FORET-DE-HAYE
4 soutenir devant un jury de I'TNSTITUT NATIONAL POLYTECHNIQUE DE LORRAINE, gQiTE POSTALE 3

une theése intitulée : F - 54501
. . ; : i VANDEUVRE CEDEX
"Evaluation du risque de transfert des HAP du sol vers le lait chez le ruminant laitier"

en vue de l'obtention du titre de :

DOCTEUR DE L'INSTITUT NATIONAL POLYTECHNIQUE DE LORRAINE

Spécialité : « Sciences agronomiques »

2006 077,

Fait 2 Vandoeuvre, le 26 juin REg N\
~ e .\

N A
, \

Le Président de 'LN.P.L.
) 1 SCHUFFENECKE

TEL. 33/03.83.59.59.59
FAX. 33/03.83.59.59.55

184



