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les PBDE, les teneurs les plus élevées sont observées chez les cyprinidés (p <0,05). Ce résultat n’était pas
attendu car la perche se situe a priori 2 un niveau trophique plus élevé que le gardon et le chevaine et la
bioamplification des PCB et des PBDE a été observée dans de nombreux milieux aquatiques [27]. Par contre,
pour les phtalates, la tendance est inverse et les teneurs les plus élevées sont observées chez la perche. 1l se
trouve que les voies de la biotransformation sont différentes pour les trois familles de composés considérés
notamment en phase I. Ainsi, pour les PCB et les PBDE, le cytochrome P-450 CYPJ/AI est mis en jeu [46;
47], tandis que pour les phtalates, le cytochrome P-450 CYP4Al intervient [45]. Des variations
inter-spécifiques dans les capacités d’induction des contaminants étudiés vis-a-vis des deux classes
cytochromes impliquées pourraient partiellement expliquer ces résultats. On notera que des tendances
similaires sont observées méme apres normalisation par rapport au taux de lipides, qui n’est donc pas une
variable explicative des différences inter-spécifiques observées (pour le site de Viry-Chatillon et pour
I’échantillon considéré).

Pour les trois familles des micropolluants, une variation saisonniere des teneurs musculaires est
également observée ; cette différence est de faible amplitude mais s’avere néanmoins étre significative chez
le gardon et chez la perche (N.B. : pas de tests statistiques pour le chevaine en raison de la faiblesse de
I’effectif échantillonné). Chez ces deux especes, les teneurs en PBDE et en PCB sont minimales en juillet, ce
qui peut s’expliquer par une élimination accrue des composés lipophiles en période de ponte [28].
Inversement, les teneurs en phtalates sont minimales lors de la période de reproduction, peut-étre en raison
d’un métabolisme accru de ces composés. On notera également qu’aucune corrélation n’a été observée entre
la masse ou la longueur des individus et leur niveau d’imprégnation par les PCB, les PBDE ou les phtalates.

Comme observé précédemment chez le gardon et le goujon [29] ou chez le gammare [11], le profil
moléculaire des PBDE, chez les trois espéces de poissons étudiées, est dominé par le BDE-47 et le BDE 100.
Le BDE-209, largement majoritaire dans le sédiment, n’a été détecté que dans 9 % des gardons, 20 % des
chevaines et 13 % des perches, ce qui confirme sa faible bioaccumulation, liée a sa faible biodisponibilité et
a sa possible débromation in vivo , largement documentées par ailleurs [27]. Contrairement aux observations
faites pour les PBDE, le profil moléculaire des PCB est trés proche de celui observé dans le sédiment, les
composés majoritaires étant les PCB-153, -138 et -180. Enfin les phtalates majoritaires dans le muscle de
poisson sont le DiBP, le DnBP et le DEHP.

3.1.4 Distribution tissulaire des PBDE, des PCB et des phtalates chez le gardon

Les teneurs en PBDE, PCB et phtalates mesurées dans les tissus de gardon lors de chacune des trois
campagnes de prélevement sont représentées ci-apres (

Figure 6). Ces valeurs sont exprimées en ng g de poids sec car les quantités de tissus récupérées ne
permettaient pas de réaliser a la fois la détermination du taux de lipides et celle des teneurs en
micropolluants.

Pour les trois familles de contaminants, une importante variabilité interindividuelle est observée, ce
qui est cohérent avec de précédentes observations [30]. D’une maniere générale, 1’évolution des teneurs est
la suivante : gonades > foie > muscle.
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Dans le cas des phtalates, aucune différence statistique n’a pu étre mise en évidence entre les teneurs
observées dans les différents tissus au mois de juillet (post-reproduction) tandis que la tendance décrite
précédemment était observée en octobre. En avril, période précédant immédiatement la ponte, les teneurs
hépatiques et gonadiques en phtalates ne sont pas significativement différentes I’une de I’autre mais sont, en
revanche, supérieures aux teneurs musculaires. Ces mémes teneurs hépatiques et gonadiques sont minimales
en avril, dans la période précédant la ponte. Cette tendance est peut-&tre liée a une variation du taux de
lipides dans ces organes (non vérifiée, quantité insuffisante de tissus) ou a une différence d’activité
métabolique. Dans le cas des PCB, les teneurs gonadiques et hépatiques ne sont jamais significativement
différentes entre elles ; elles sont cependant systématiquement supérieures a celles mesurées dans le muscle.
Enfin, la tendance gonades > foie > muscle est observée dans le cas des PBDE quelle que soit la période
d’échantillonnage. Cette différence de comportement entre PCB et PBDE est peut-étre due au métabolisme
hépatique des PBDE [31].

11 est intéressant de noter que, dans le cas des phtalates le rapport des teneurs hépatique et musculaire
(RHM) et le rapport des teneurs gonadique et musculaire (RGM) ne présentent pas de variation saisonniere
significative. Inversement, les valeurs de RHM et RGM calculées pour les PBDE et les PCB sont
significativement plus élevées lors de la période post-reproduction (juillet). Ces résultats suggerent une
accumulation préférentielle des contaminants halogénés dans les gonades et le foie durant la période
précédant la ponte (automne-printemps).
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Figure 6. Distribution tissulaire des PBDE, des PCB et des phtalates chez le gardon

3.1.5 Facteurs de bioaccumulation et facteurs d’accumulation biote-sédiment

Cas des CPF

Le facteur de bioaccumulation (BAF, en L kg'l) est défini par la relation suivante : BAF = Cy;ote/Ceaus
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ol Chore €St €xprimée en ng g'1 tissus frais et C,,, est exprimée en ng L. Le BAF a été calculé pour chaque
tissu ainsi que pour le plasma (Tableau 4). Les valeurs de log BAF,.e sont comprises entre 1,6 — 5,0. Pour
les acides a longue chaine (=C10), log BAF est plus élevé que pour le PFOS, composé largement majoritaire
dans tous les tissus/fluides. Ce résultat est en bon accord avec les observations faites lors de 1’exposition de
truites arc-en-ciel aux CPF en conditions contrdlées [12]. On notera également que les valeurs de log
BAF,scle déterminées dans cette étude pour le PFNA et le PFHxS sont environ 2 unités log plus faibles que
celles déterminées précédemment [4, 32]. Pour le PFOS, la valeur de log BAF, ;e déterminée dans cette
étude (3,4) est, en revanche, tres proche des valeurs calculées pour le chevaine (3,7) sur un autre site [24] ou
pour I’anguille européenne Anguilla anguilla (3,5) [4].

Tant pour les acides carboxyliques que pour les sulfonates, log BAF est corrélé positivement avec la
longueur de la chaine alkyle, dans tous les tissus (p < 0,001, R’ > 0,86). Ce résultat est en bon accord avec
les observations de Kwadijk et al. [4] qui ont observé une corrélation similaire pour les acides C7-C9 et les
sulfonates C4/C8. Cette observation est également cohérente avec le fait que les CPF a longue chaine
possedent des coefficients de partage protéine-eau plus élevés, ce qui favoriserait leur bioaccumulation [20].
En basant notre calcul sur les équations des différentes régressions linéaires, nous avons déterminé que, a
longueur de chaine alkyle égale, le BAF des sulfonates (n C >7) était plus élevé que celui des acides
carboxyliques (ex : ~2,7 unités log dans le muscle), conformément aux observations faites pour d’autres
especes de poissons [4, 12].

Tres peu d’études ont été consacrées a la détermination du coefficient d’accumulation biote-sédiment
(BSAF) pour les CPF, alors que ce parametre peut s’avérer pertinent pour les modeles prédictifs de
bioaccumulation. Le BSAF exprime la bioaccumulation nette d’un contaminant par un organisme dans un
milieu de contamination donnée (et dont la contamination est appréhendée via celle du sédiment). Cette
accumulation est le résultat de différents processus, via différentes voies d’exposition et le BSAF des
organismes non benthiques ne peut €tre déterminé que par le biais d’études in situ [33]. Higgins et Luthy
[34] ont démontré la faible pertinence d’une normalisation des teneurs dans le biote par rapport au taux de
lipides, en raison du caractere lipophobe des CPF. Par conséquent, le BSAF non normalisé par rapport au
taux de lipides a été défini ainsi : BSAF = Cpioie/ Cosa [34], ot Chiere €St €xprimée en ng g'1 poids frais et Cyy
est exprimée en ng g de carbone organique (CO). Les valeurs de BSAF indiquées dans le tableau 4 sont
comprises entre -0,1 et 4,3. Il s’agit des premieres valeurs déterminées pour des CPF autres que le PFOS.
Higgins et al. [9] ont montré que les CPF adsorbés sur des sédiments étaient facilement absorbés par
I’oligochete aquatique Lumbriculus variegatus. Leur calculs, basé sur les teneurs en CPF dans 1’organisme
entier, ont conduit a la détermination de log BSAF" dans la gamme 0,4 — 1,0 pour les acides et 0,2 — 1,0 pour
les sulfonates. Récemment, de Vos et al. [35] ont calculé pour le PFOS des BSAF" non normalisés par
rapport au taux de CO. La valeur moyenne était de 10 pour les poissons carnivores primaires et secondaires.
Cette valeur est identique a celle obtenue dans notre étude (10 si BSAF™ est calculé sans normalisation par
rapport au CO). Cette valeur est également en bon accord avec celle déterminée pour 1’amphipode
Monoporeia affinis (log BSAF: 6,3-10,0) [36]. La similarité des valeurs de BSAFpros déterminées pour de
nombreux organismes, dans différents milieux, suggere que le BSAF puisse étre un parametre pertinent, utile
pour la prédiction de la bioaccumulation des CPF sur la seule base des teneurs sédimentaires.

Tableau 4. BAF et BSAF” chez le chevaine (moyenne + écart-type, n=5). nc: non calculé car le composé
n’a pas été détecté dans au moins un compartiment; nd: non déterminé (méthode non validée).

BAF BSAF”
Foie Muscle Foie Muscle
PFHpA nc nc nc nc
PFOA 73+6,3 nc nc nc
PFNA 14,8 +4,6 44+22 0,1 +£0,1 0,1 £0,0
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PFDA 1,210°+3,810° 243 +75 33+1,8 0,5+0,2
PFUnA 1,110°+6,0 10* 180 +62 23+1,2 0.4+0,1
PFDoA 4510°+£2,710° 755 222 1,5+0,9 03+0,1
PFTrA nc nc 0,8 20,4 0,2+0,0
PFTeA nc nc nd 0,1 £0,1
PFBS nc nc nc nc

PFHxS 37,4+ 16,6 8,0+4,3 1,0£0,9 0,1+0,0
PFHpS 23,0+6,7 6,123 2,7+23 02+0,1
PFOS 1210°+2,010° 3310°+1,510° 43+16 0,5+0,2
PFDS nc nc 3,9+43,2 0402

Cas des PBDE, des PCB et des phtalates

Les facteurs d’accumulation biote-sédiment pour les PBDE, les PCB et les phtalates sont présentés
ci-apres (Tableau 5). Pour les PBDE, les valeurs de BSAF varient de 0,1 a 29,2 chez le gardon. Chez le
chevaine, ces valeurs sont du méme ordre de grandeur et varient de 0,3 + 0,4 pour le BDE-209 a 23,0 + 14,7
pour le BDE-28, tandis qu’elles sont moins importantes chez les perches (0,1-9,6). Ces valeurs sont du méme
ordre de grandeur que celles rapportées dans la littérature [37]. On remarquera que les valeurs de BSAF les
plus élevées sont observées pour les BDE -28 et -47, sans doute en raison de leur formation par
métabolisation in vivo de congéneres de degré de bromation supérieur. Les variations inter-spécifiques
observées pour un méme composé traduisent vraisemblablement des différences métaboliques [27, 38]. Les
valeurs de BSAF observées pour les PCB sont plus faibles et sont comprises entre 1,6 et 5,5. Un résultat
analogue a été observé par de Bruyn et al. [39] chez la moule bleue Mytilus edulis ; chez ce mollusque
bivalve, les valeurs de BSAF déterminées pour les PBDE sont en effet environ 2 a 3 fois plus élevées que
celles déterminées pour les PCB d’hydrophobicité équivalente (Kow voisins). Il est important de noter qu’on
n’observe pas de différences aussi importantes entre PCB qu’entre PBDE, sans doute en raison du
métabolisme moindre des premiers

Tableau 5. Facteur d’accumulation biote-sédiment (BSAF)

BDE-28 BDE-47 BDE-99 BDE-100 BDE-153 BDE-154  BDE-209
Gardon 29,2 +6,1 19,2 +45 0,9+0,1 6,9+2,0 2010 9,1+£30 0,1+0,1
PBDE Chevaine 23,0 14,7 7,6 4,6 0,02 +0,01 4,1£2,6 43+29 83%6,1 0,3+04
Perche 6,8+1,2 9,6 1,6 4,0+£0,7 69+1,1 41+£0,7 44+£04 0,1+0,1
CB-28 CB-52 CB-101 CB-118 CB-138 CB-153 CB-180
Gardon 2,0+27 29+2,1 5,5+3.8 3,620 3619 48+£26 36+19
PCB Chevaine 1,6 £2,0 19+1,.2 36+£23 1,9+1,0 1,609 2513 20+1.2
Perche 22+28 2212 3.8+x25 3014 33£1,7 46+24 33+1,8
DEP DiBP DnBP BBP DEHP
Gardon 2,5+2,6 625+265 55+48 43+27 1,0+2,7
Phtalates Chevaine 7,1 +9,1 414+133 6023 46738 0,5+0,7
Perche 34+£19 1235+£753 11,8+120 28+1,6 1,3+0,7
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Par ailleurs, bien que les phtalates soient susceptibles d’&tre métabolisés in vivo sous 1’action
d’estérases [40], les valeurs de BSAF calculées pour les phtalates sont comparables a celles déterminées pour
les composés lipophiles halogénés. Ces valeurs sont cohérentes avec celles calculées par Huang et al. [41]
pour six especes de poissons dulgcaquicoles. Ces mémes auteurs avaient également mis en évidence
d’importantes différences interspécifiques qui ne sont pas observées entre le gardon, le chevaine et la perche
(DiBP excepté).

On notera enfin que les valeurs de BSAF calculées pour les trois especes de poissons étudiées sont
plus élevées (~ 10 fois pour les PBDE) que celles déterminées chez le macro invertébré benthique
Gammarus pulex en différents sites du bassin versant de 1’Orge [11]. Dans le cas des PBDE et des PCB, ceci
s’explique peut-Etre par la bioamplification observée pour ces composés dans différents réseaux trophiques
[27].

3.2 Contamination du gardon dans la Seine en amont et en aval de ’agglomération
parisienne — Comparaison avec I’Orge

3.2.1 Niveaux de contamination des gardons en amont et aval de Paris

Pour chaque famille de composés les teneurs musculaires chez le gardon en amont et aval de Paris
sont présentés sur la Figure 7. Les niveaux les plus élevés sont rencontrés a Epinay pour les phalates et les
PCB. Ce résultat avait été observé déja par le passé pour les PCB avec des valeurs allant jusqu’a 8000 ng/g
poids sec en 1996 [42]. Concernant les PBDE les niveaux sont équivalents entre Epinay et Triel.

Les valeurs obtenues pour le DEHP sont comparables a celles rapportés par Vethaak et al [43] pour la
Bréme (Abramis Brama) de 280 a 6012 ng g de poids sec aux Pays-Bas ainsi que celles rapportées par
Huang et al [44] chez la perche (Acanthopagrus Schlegeli) de 7700 ng g de poids sec & Taiwan.
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Figure 7 : Comparatif des teneurs musculaires en phtalates, PCB et PBDE chez les gardons prélevés
dans la Seine et dans I’Orge.

Les valeurs de log BAF sont présentées dans le Tableau 6. Celles ci sont globalement plus faibles a
Marnay, quel que soit le type de composé. On observe une augmentation de la tendance a la bioaccumulation
dans le muscle de gardon pour les phtalates et les PCB les plus lourds. Inversement, dans le cas des PBDE,
les valeurs maximales sont observées pour les congéneres tri- et tétra-bromés. Ceci s’explique peut-étre par
le fait que les PBDE les plus lourds (i) sont principalement associés aux matieres en suspension ou (ii)
peuvent étre débromés pour donner des BDE de degré de bromation inférieur, ce qui expliquerait en partie
pourquoi ils présentent des valeurs de log BAF plus faibles que les PBDE plus 1égers. Le coefficient de
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bioconcentration dans le gardon a été calculé a partir de la teneur musculaire et de la concentration dans I’eau

(BAF = [muscle] ng.kg'1 PF/ [eau] ng.L’l). Ces résultats sont une valeur indicative de la bioconcentration
globale par les organismes, celui-ci se calculant plus généralement sur les individus entiers.
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Tableau 6 : Valeurs de log BAF pour les différents composés a Marnay, Epinay et Triel

poids

log BAF moléculaire Marnay Epinay Triel
DEP 222 3.06 3.41 3.00
DiBP 278 2.53 3.17 3.09
DnBP 278 3.21 3.84 3.97
BBP 312 3.55 4.14 4.87
DEHP 391 3.39 3.79 3.26
DnOP 391 3.50 5.52 3.57

PCB
28 257 1.80 3.90 4.16
52 291 2.48 4.27 4.37
110 326 2.15 5.10 441
118 326 1.98 5.13 4.12
153 361 2.13 5.63 4.10
138 361 2.04 5.72 5.16
180 395 1.42 3.87

BDE
BDE 28 407 4.11 5.09 5.17
BDE 47 486 441 5.51 5.54
BDE 100 565 4.30 532 5.71
BDE 99 565 2.14 1.89 4.01
BDE 154 644 4.55 5.61 5.46
BDE 153 644 3.62 4.12 4.38

L’évolution du BSAF a été étudiée en fonction du log Kow des différents composés (Figure 8). Des
corrélations significatives ont été observées pour les PCB et les PBDE qui sont les composés les plus
lipophiles avec cependant un comportement opposé pour le site de Marnay. Ces résultats peuvent étre liés,
d’une part, aux voies métaboliques particulieres des différents composés avec une débromation pour les
PBDE d’autre part, a une saturation des processus d’accumulation aux sites les plus pollués et, enfin, a
I’influence de 1’age des individus. Celui-ci peut différer selon les sites : a Marnay, en effet, les poissons
étaient dans I’ensemble, plus petits qu’aux 2 autres sites (Tableau 1) ; on peut donc émettre 1’hypothese qu’il
s’agissait d’individus plus jeunes.
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Figure 8 : Evolution du BSAF en fonction du log Kow des PCB et des PBDE a Marnay, Epinay et Triel

3.2.2 Comparaison des niveaux de contamination des gardons de la Seine et de I’Orge

Les teneurs musculaires en phtalates dans les gardons de 1I’Orge sont tres faibles en téte de bassin. A
I’exutoire, elles sont cependant comparables aux niveaux observés a Triel. Concernant les PCB, les valeurs
déterminées pour le site de Viry-Chatillon sont voisines de celles du site d’Epinay, le plus pollué. Les
niveaux de contamination en PBDE des gardon de ’Orge sont déja élevés en téte de bassin (Roinville) et
sont, a I’exutoire de I’Orge, supérieurs a ceux observés dans la Seine a I’aval de Paris (Figure 7). La
comparaison de la contamination de I’eau brute avec la contamination du muscle de gardon aux différents

sites étudiés, montre une bonne corrélation pour les PCB (R2:0.92, p<0.05). Concernant les PBDE et les

Bioaccumulation des contaminants organiques par les poissons : exemple de I'Orge et de la Seine 15



PIREN-Seine. Phase V — Rapport de synthese 2007-2010

phtalates, on observe seulement une tendance (R2:0,78 et 0.37, respectivement, p>0.05) du fait du nombre
limité de sites qui rendent le test statistique tres exigeant.

Les niveaux de PCB ont pu é&tre comparés aux données du  site
http://www.pollutions.eaufrance.fr/pcb/resultats.html pour un site en aval de Paris ainsi que 3 affluents de la
Seine (Figure 9).
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Figure 9 : Teneurs musculaires en PCB chez le gardon dans la Seine et quatre de ses affluents

La Figure 10 représente les valeurs du BSAF calculées pour un composé représentatif de chaque
famille : le BDE-47, le PCB-153 et le DEHP.

Dans le cas de composés métabolisables (DEHP) ou issus pour partie de processus de métabolisation in
vivo (BDE-47), on observe a la fois une importante variabilité inter-individuelle et inter-site. Cette variabilité
est vraisemblablement controlée par différents parametres tels le niveau de contamination ambiant, les
caractéristiques écologiques et physiologiques de 1’espece et des individus considérés (longévité, capacité de
métabolisation et/ou d’excrétion, taux de lipides...), le statut reproductif mais également des variables
saisonnieres telles la température ou la disponibilité de nourriture.

Dans le cas des PCB, composés plus résistants a la biodégradation que les phtalates ou les PBDE, la
variabilité inter-sites est beaucoup plus faible (facteur 1,5 entre les valeurs minimale et maximale). Ceci
tendrait a suggérer que le BSAF puisse, dans le cas des PCB, étre plus facilement utilisé dans des modeles
prédictifs de bioaccumulation. Cette hypothese devra cependant étre confirmée sur un jeu de données plus
conséquent.
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Figure 10 : Variabilité du BSAF pour le DEHP, le PCB-153 et le BDE-47 a Marnay, Epinay, Triel et
Viry-Chatillon.

4 Conclusions et perspectives

Les travaux réalisés sur le site atelier de 1’Orge aval ont permis de mieux caractériser la bioaccumulation
des phtalates, des PCB et des PBDE chez trois especes de poissons communément employées dans les études
de surveillance de la qualité des milieux aquatiques : le gardon, le chevaine et la perche. Des variations
saisonnieres des teneurs musculaires, faibles mais néanmoins significatives, ont été observées chez les trois
especes, parametre qui devra ainsi étre pris en compte pour I’interprétation des résultats issus de nouvelles
campagnes de prélevements. Par ailleurs, la répartition tissulaire de ces contaminants hydrophobes a
également été étudiée chez le gardon. Une accumulation préférentielle dans les tissus gonadiques et
hépatiques a pu étre observée, le muscle étant relativement moins contaminé.

Les travaux réalisés sur les CPF en fin de phase V ont permis de mettre en évidence la bioaccumulation
de ces composés par le chevaine, avec des BAF relativement élevés, notamment dans le cas des acides et des
sulfonates a longue chaine.

Enfin, I’étude approfondie de la bioaccumulation des xénobiotiques hydrophobes par le gardon dans la
Seine et I'Orge tend a démontrer (i) que cette espece tres ubiquiste reflete assez bien le niveau de
contamination de son environnement et (ii) représente ainsi une espece sentinelle adaptée au suivi de la
contamination des eaux de surface du bassin de la Seine. Les valeurs de BSAF ont été déterminées pour
I’ensemble des contaminants considérés ; la robustesse de ce parametre devra €tre testée lors de futures
campagnes, sur d’autres sites et d’autres especes en vue de son utilisation dans les modeles prédictifs de
bioaccumulation.
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