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PREFACE 

La nécessité de réglementer les activités humaines en vue de protéger l'environnement marin est 
devenue de plus en plus pressante aufur et à mesure du développement industriel et agricole de nos 
sociétés. Le but de la réglementation est d'établir un équilibre entre les différents usages de la mer. 
Gérer les ressources vivantes afin de garantir leur exploitation veut dire aussi les préserver, les faire 
fructifier. 

Les réglementations ont pris depuis la dernière décennie un caractère plurinational que ce soit dans 
le cadre européen ou, dans celui plus large des Conventions Internationales du type Oslo-Paris. Ces 
décisions engagent l'avenir de chaque nation par leur coût et les choix économiques qu'elles 
impliquent. Chaque pays doit pouvoir évaluer ces coûts sociaux afin d'être en mesure de faire les choix 
en toute connaissance de cause et de conséquence. C'est à l'autorité politique de les faire. C'est à la 
communauté scientifique de fournir les connaissances susceptibles de guider ces choix. 

Pour le milieu /ittoralfrançais le rôle de l' IFREMER est capital. C'est pourquoi nous avons décidé de 
réaliser une série de monographies consacrées aux polluants chimiques prioritaires. Ces monogra
phies reprennent de façon synthétique et critique les dernières connaissances scient~fiques da".s le 
domaine de la biogéochimie et de l'écotoxicologie marines. Elle constituent l'un des premiers bilans 
d'évaluation des niveaux de contamination du littoral français, largement documenté par le Réseau 
National d' Observation (RNO). Une tentative d'identification des zones à risques attire l'attention sur 
les relations entre les déversements et la santé du littoral et de son principal utilisateur l' homme. 

Cette série porte sur le cadmium, les PCB, l'étain, le mercure, l'arsenic et le plomb . Je souhaite qu' elles 
guident les gestionnaires de l'environnement dans leur démarche et constituent une référence pour ceux 
qui, à des titres divers, s'intéressent à l'état de l'environnement marin. 

Pien-ePAPON 
Président Directeur Général 
de l' IFREMER 
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RESUME - Le présent document constitue une synthèse des connaissances sur le comportement 
chimique, les processus de bioconcentration et l' écotoxicité des PCB en milieu. marin. TI fait en 
particulier le point sur le niveau de contamination du littoral français. Les niveaux de concentration, les 
mécanismes et les quantités échangées entre les réservoirs géochimiques sont évalués. L'accent est mis 
sur les effets sublétaux et les mécanismes de toxicité. Les normes relatives au milieu marin actuellement 
en vigueur dans les pays de la Communauté Européenne sont répertoriées. Avec les conclusions, 
quelques recommandations de gestion et de recherche sont faites. 

Mots clés : PCB, biogéochimie, contamination, écotoxicologie. 

ABSTRACT -This report synthesizes the knowledge on the behaviour, bioconcentration processes and 
ecotoxicity ofPCB in the marine environment. Contamination levels of the French coasts are examined. 
Concentration levels, mechanisms andfluxes between geochemicai reservoirs are assessed. Emphasis 
is given on subiethai effects and toxicity mechanisms. Quality standards used in European Community 
countries are listed. Conclusions and recommendations for environmentai management and research 
are given. 

Key words : PCBs, biogeochemistry, contamination, ecotoxicology. 

RESUMEN - El presente documento constituye una slntesis de los conocimientos sobre el comporta
miento qufmico, los procesos de bioconcentration, y la ecotoxicidad de los PCB en medio marino. Los 
niveles de la contaminati6n de la costa francesa estan discutidos. Los niveles de concentraci6n, los 
mecanismos, y las cantidades intercambiadas entre los «tanques» geoqufmicos estan estimados. Los 
efectos subletales y los mecanismos de toxicidad estan subrayados. Las normas relativas al medio 
marino actualmente vigentes en los paises de la Comunidad Europea estan catalogadas. Con las 
conclusiones, parecen algunas recomendaciones de gestion y de investigacion. 

Palabras Haves: PCB, biogeoqufmica, contaminaci6n, ecotoxicidad. 



AV ANT-PROPOS 

Les polychlorobiphényles, plus communément appelés PCB, sont des substances organiques de 
synthèse, considérés comme des polluants chimiques prioritaires aussi bien aux Etats-Unis qu'en 
Europe si l'on se réfère aux listes établies respectivement par l'Agence pour la Protection de 
l'Environnement (EPA) et la Commission des Communautés Européennes (Journal officiel du 
14n/82). 

La contamination de l'environnement, aussi bien terrestre que marin, les cas d'in toxication de l'homme 
et d'animaux survenus par ingestion d'aliments accidentellement contaminés par les PCB ont motivé, 
depuis 30 ans, l'étude du comportement et des effets toxiques de ces composés dans l'environnement 

Les connaissances ainsi acquises ont fait l'objet, depuis une quinzaine d'années, de la publication de 
plusieurs articles ou ouvrages de synthèse. Sans rechercher l'exhaustivité, nous citerons les rapports les 
plus significatifs concernant la chimie, la toxicité et la distribution de ces composés dans l' environne
ment (Hutzinger et al., 1974; Kimbrough, 1974 ; Pearson, 1982 ; Duinker et Boon, 1986). Les critères 
biologiques pour évaluer les effets sur l'environnement ont fait l'objet d'une monographie canadienne 
(Roberts et al., 1979). Des rapports de synthèse ont été réalisés à la demande d'organismes nationaux: 
l'Académie des Sciences (NAS, 1979), l'Agence pour la Protection de l'Environnement (EPA, 1983) 
aux Etats-Unis, et internationaux, notamment pour les pays de l'OCDE (OCDE, 1973, 1979, 1982), et 
l'Organisation Mondiale de la Santé (OMS, 1973, 1978). La synthèse la plus récente concernant les 
PCB dans l'environnement est rassemblée dans un ouvrage édité en trois volumes par Waid (1986 a, 
b ; 1987). En France, nous relevons une monographie générale sur la pollution par les composés 
organochlorés réalisée il y a 15 ans par la Documentation Française (1974) et, plus récemment, le 
recueil àes actes àes journées nationales d'infonnation consacrées aux peB et organisées par l'Ecole 
Nationale de la Santé Publique de Rennes (ENSP, 1988). 

Dans ce contexte, à quoi bon vouloir réaliser une nouvelle monographie sur la contamination et la 
pollution du milieu marin par les PCB ? Deux raisons ont motivé ce nouvel effort de synthèse, d'une 
part, rendre disponible en langue française les plus récents développements des connaissances sur la 
biogéochimie, la bioaccumulation et l' écotoxicité des PCB en milieu marin, d'autre part, procéder à un 
inventaire-synthèse de la contamination du littoral français par ce type de contaminants organiques. 

Ce document est donc un outil dans les mains du gestionnaire de l'environnement. TI peut également 
constituer une base de référence pour l'étudiant, l'enseignant et le chercheur qui souhaite s'informer 
rapidement sur le sujet avant d'approfondir un aspect particulier. 

~ 

Les différents chapitres de cette monographie ont été au préalable soumis à des personnalités 
scientifiques extérieures pour recueillir leurs avis et leurs commentaires. Nous remercions tout 
particulièrement pour ce travail critique J. De Boer de Institute for Fisheries Investigations à Ijmuiden 
(Pays-Bas), P. De Voogt de l'Université Libre d'Amsterdam (Pays-Bas), E.K. Duursma du Nether
lands Institute for Sea Research à Texel (Pays-Bas), S. Fowler du Laboratoire International de 
Radioactivité Marine (AlEA) à Monaco, M. O'Sullivan du Fisheries Research Centre à Dublin 
(Irlande), R. Albrecht de l'Institut Scientifique et Technique de l'Alimentation du CNAM à Paris et de . 
nos collègues D. Cossa, A. Menesguen et P. Michel des centres IFREMER de Nantes et Brest. Les 
figures ont été réalisées par L. Giboire (IFREMER, Nantes). 



IN1RODUCTION 

INTRODUCTION 

Les polychlorobiphényles (PCB) sont des pro
duits chimiques de synthèse et leur production 
commerciale a commencé en 1929. Ces produits 
sont ininflammables, inertes vis-à-vis des acides, 
des bases et autres produits chimiques corrosifs 
et il faut une température supérieure à 1000°C 
pour permettre leur dégradation complète. Cette 
stabilité chimique remarquable explique leur très 
large utilisation industrielle, comme agents dié
lectriques, fluides hydrauliques, fluides calopor
teurs, adjuvants dans les lubrifiants, peintures, 
encres. Au total, la production mondiale cumulée 
est évaluée à 1,2 millions de tonnes. La produc
tion totale française, qui a commencé en 1945, est 
évaluée jusqu 'à 1984à 123.000 tonnes (Bletchly, 
1984), soit sensiblement 10 % de la production 
mondiale. 

La présence des PCB dans l'environnement a été 
longtemps méconnue, et la première identifica
tion remonte à 1966 dans l'archipel de Stock
holm (Jensen, 1966). Par la suite, les études ont 
rapidement démontré que l'ensemble de l'envi
ronnement terrestre et marin était contaminé par 
ce type de composés. 

Cette contamination résulte d'une persistance 
exceptionnelle des PCB dans l'environnement, 
conséquence de leur stabilité chimique. A ce 
premier caractère, s'ajoute celui d'une très grande 
liposolubilité qui explique leur tendance à s' ac
cumuler dans les tissus lipidiques des organismes 
vivants. Les coefficients de partage entre les 
organismes aquatiques et l'eau varient entre 104 

et 106• Ainsi, des concentrations faibles dans 
l'environnement peuvent donner lieu à une accu
mulation élevée chez les membres de commu
nautés biotiques vivant dans des écosystèmes 
contaminés. Les gammes de concentrations de 
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PCB observées dans les différents compartiments 
de l'environnement et dans les tissus biologiques 
peuvent varier de 0,1 ng.!-l dans l'eau de mer à 
1000 mg.kg- l dans les graisses de certains mam
mifères marins. 

Les effets toxiques des PCB sur la santé humaine 
ont pu être observés au Japon, en 1968, à la suite 
d'une rupture accidentelle de canalisation, qui a 
entraîné la contamination d'une huile de riz de fa
brication industrielle. 

Les modèles biogéochimiques indiquent que le 
milieu marin est le milieu récepteur principal des 
PCB dispersés dans l'environnement. Ceci peut 
conduire à une dégradation de la qualité des 
écosystèmes marins. La rémanence de ces pro
duits dans le milieu aquatique, leur toxicité et 
leur accumulation dans les organismes vivants 
constituent des facteurs essentiels de risques pour 
la santé humaine par le biais de la consommation 
des espèces exploitées. 

C'est pour cette raison que plusieurs pays et 
organisations internationales ont commencé à 
réglementer en vue, d'une part, de réduire la 
dispersion des PCB dans l'environnement (nor
mes à l'émission), d'autre part, de fixer des nor
mes de concentrations maximales admissibles 
dans les aliments et les eaux de boisson. 

Les mesures règlementaires, aussi bien pour la 
protection du milieu aquatique que pour la 
protection de la santé humaine, ne sont pas faciles 
à définir. Elles doivent s'appuyer sur des 
informations scientifiques fiables. Cette 
monographie, consacrée à la contamination du 
milieu marin par les PCB et à ses effets, réunit les 
infonnations les plus récentes et constitue (en 
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particulier) une synthèse des connaissances 
actuelles concernant la contamination du milieu 
littoral français. 

Le document est divisé en quatre chapitres. 

Dans le premier, le cycle biogéochimique des 
PCB dans l'environnement est décrit, ainsi que la 
distribution de ces composés dans le milieu marin. 
La contamination du milieu littoral français est 
présenté en termes de niveaux de concentrations 
dans les différents compartiments. Une approche 
des flux d'apports contaminants est également 
tentée sur la base des quelques données disponi
bles. 

Le deuxième chapitre concerne la bioaccumula
tion, regroupant les processus de transfert, d'ex
crétion et de transformation des PCB chez les or
ganismes marins. Le transfert biologique des 
PCB peut être modélisé ; pour cela le modèle 
thermodynamique de la bioaccumulation et le 
modèle dynamique des PCB dans une chaîne 
alimentaire sont tour à tour décrits. 

INTRODUCTION 

Le troisième chapitre est consacré à la toxicité 
létale et sublétale des PCB vis-à-vis des organis
mes marins isolés ou sur des populations ou des 
écosystèmes. Les PCB constituent un mélange de 
composés chimiques distincts. Les progrès de 
l'analyse chimique permettent actuellement une 
séparation et une quantification par constituant 
(appelé congénère). Cette approche plus fine et 
récente permet une autre vision de la distribution 
des PCB dans l'environnement 

Les processus d'échange et de transformation 
ainsi que les effets biologiques sont décrits non 
plus globalement mais cette fois par congénère. 
Cette nouvelle approche fait l'objet du quatrième 
chapitre. Les principales réglementations natio
nales et internationales, directives ou proposi
tions de réglementations qui concernent les PCB 
dans le milieu marin sont récapitulées en annexe 
du document 

Al' issue de cette synthèse, des recommandations 
de recherche sont faites pour améliorer l'aide à la 
prise de décisions à caractère réglementaire. 
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Chapitre 1 

SOMMAIRE 

Les PCB représentent un groupe de substances 
chimiques chlorées particulièrement rémanentes 
dans l'environnement. La production mondiale 
cumulée est évaluée à 1 200 000 tonnes et envi
ron 30 % de cette production sont dispersés dans 
l'environnement, essentiellement dans le milieu 
océanique. La distribution de ces substances dans 
l'environnement marin est fonction des mécanis
mes d'échanges aux interfaces eau/atmosphère, 
eau/sédiment, aux processus de transformation 
abiotiques et biotiques, et aux processus de bio
concentration dans les organismes vivants. Les 
travaux réalisés depuis une vingtaine d'années 
permettent de décrire assez précisément le cycle 
biogéochimique des PCB dans le milieu océani
que. La contamination du milieu marin côtier 

Il 

BIOGEOCHIMIE 

M. Marchand 

français est examiné plus particulièrement La 
production totale des PCB en France est estimée 
à 123000 tonnes et les apports polluants vers le 
milieu marin côtier, par les fleuves et l'atmo
sphère, sont évalués entre 2,5 et 3 tonnes par an. 
Les zones côtières les moins touchées par la con
tamination des PCB sont localisées en Manche 
sur le littoral de la Manche occidentale et en Mé
diterranée sur le littoral est de la Corse. La zone 
la plus contaminée est l'estuaire et la baie de 
Seine qui reçoivent les apports contaminants du 
fleuve. De fortes contaminations sont également 
observées dans les zones industrielles et urbai
nes, et dans les secteurs qui reçoivent les ef
fluents urbains non traités. Plusieurs études réa
lisées régulièrement suggèrent une décroissance 
générale des niveaux de contamination le long du 
littoral français depuis une décennie. 
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SUMMARY 

PCB' s are a groupe of chlorinated chemicals 
especially persistant in the environment. The 
total global production of PCB compounds is 
evaluated at 1 200000 tons and about 30 % are 
dispersed in the environment, mainly in the oceans. 
Distribution of these substances in aquatic envi
ronment depends on exchange mechanisms at the 
seawaterlatmospherelsediment interfaces, abio
tic and biotic transformation pro cesses and bio
concentration processes into biota. Research 
works carried out since about twenty years allow 
to describe with sufficient precision the biogeo
chemical cycle of PCB' s in the marine environ
ment. The PCB contamination of French coastal 

BIOGEOCHIMIE 

marine environment is investigated more preci
sely. Total PCB production in France is evalua
ted at 123000 tons and pollutant inputs to the 
coastal marine environment, via rivers and atmo
sphere, are estimated between 2.5 and 3 tons! 
year. The least polluted zones are located in the 
English Channel along theNonh CoastofBrittany 
up to Normandy (West Cotentin), and in the 
Medite"anean along the East Corsica Coast. 
The most polluted area is the estuary and the Bay 
of Seine which receive river pollutant inputs. 
High PCB contaminations are also observed in 
industrial and urban zones, and in areas which 
receive untreated urban sewage. Several shon
term temporal surveys suggest a general decrease 
in PCB levels along the French coastal marine 
environment over the last decade. 



BIOGEOCHIMIE 

INTRODUCTION 

La production industrielle des polychlorobiphé
nyles (PCB)* a commencé en 1929. Une large 
utilisation de ces produits, comme liquides dié
lectriques ou fluides caloporteurs dans les lubri
fiants, peintures, vernis, adhésifs, plastiques, 
découle directement de leurs propriétés physi
ques et chimiques particulières. Ces propriétés se 
caractérisent par une volatilité relativement fai
ble, une insolubilité dans l'eau, une grande solu
bilité dans les solvants organiques et une cons
tante diélectrique élevée. Les PCB sont inertes 
vis-à-vis des acides, des bases et autres produits 
chimiques corrosifs et il faut une température 
supérieure à 1000°C pour assurer leur dégrada
tion complète. 

La présence des PCB dans l'environnement a été 
longtemps méconnue. n faut attendre 1966 pour 
que ce type de substances soit identifié pour la 
première fois dans l'environnement (Jensen, 
1966)**. A la suite de cette découverte réalisée 
dans l'archipel de Stockholm, les études ontrapi
dement démontré que l'ensemble de l' environ
nement terrestre et marin était contaminé par les 
PCB. La stabilité chimique de ces produits qui a 
donné lieu à une très large utilisation industrielle 
explique également leur présence rémanente dans 
l'environnement. En raison du caractère liposo
luble, les PCB ont tendance à s'accumuler dans 
les tissus lipidiques des organismes vivants. Les 
coefficients de partage relatifs des PCB entre les 
organismes aquatiques et l'eau sont de l'ordre de 
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1Q4 - 106• Ainsi, des concentrations faibles peu
vent donner lieu à une accumulation élevée chez 
les membres de communautés biotiques vivant 
dans des écosystèmes contaminés. Il est établi à 
présent que ces substances sont des contaminants 
que l'on retrouve systématiquement dans les 
écosystèmes aquatiques d'eau douce et d'eau 
salée. 

Par ailleurs, la plus grande catastrophe provo
quée par les PCB directement sur la santé hu
maine eut lieu au Japon en 1968. Une rupture 
accidentelle de canalisation qui contenait des 
PCB contaminait une huile de riz de fabrication 
industrielle jusqu'à des taux de 2 000 à 
3 000 mg·kg-1

• Environ 15 000 personnes eurent 
à souffrir de cette contamination, bien que 1 000 
personnes aient été reconnues officiellement vic
times de la maladie «Yusho» (maladie de l'huile 
de riz), nom qui fut donné par la suite aux effets 
de cette intoxication (Ume da, 1972). Les signes 
et symptômes du Yusho ont été décrits par Goto 
et Higuchi (1969) et par Okumura et Katsuki 
(1969). 

~a contamination de l'environnement par les 
PCB,les cas d'intoxication de l'homme et d'ani
maux survenus par ingestion d'aliments acciden
tellement contaminés par des PCB ont stimulé 
l'étude du comportement et des effets toxiques de 
ces composés dans l'environnement. n s'en est 
suivi, à partir des années 70, une limitation de 
l'exploitation commerciale des PCB et la pro
mulgation de règlements visant à limiter la quan
tité de résidus de ces substances dans les produits 
alimentaires consommés par l'homme. 

(*) : Synonymes également utilisés : biphényles polychlorés, diphényles polychlorés. 

(.*) : Pour la France, à notre comaissance, le premier article rapportant la présence de PCB est celui de Mestres et al. (1970), au litre évocateur: «Le 
DDT n'était pas coupable ... ». 
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1. PRODUCTION, CONSOMMATION 
ET UTILISATION 

1.1. PRODUCfION 

Le terme polychlorobiphényles (PCB) est un 
nom collectif pour désigner un groupe de sub
stances chimiques définis comme hydrocarbures 
halogénés à haut poids moléculaire. TIs sont fa
briqués par chloration progressive du radical 
biphényle en présence d'un catalyseur (limaille 
de fer ou chlorure ferrique). La chloration du 
biphényle peut conduire à la substitution des 
atomes d'hydrogène par 1 à 10 atomes de chlore 
(figure1). 

Figure 1 : Structure chimique des PCB 

En théorie, il peut exister 209 constituants dis
tincts (appelés congénères), mais enréalité tous 
ne sont pas formés par chloration directe du 
radical biphényle. Les PCB commerciaux sont 
des mélanges techniques de PCB, habituellement 
désignés par leur pourcentage moyen en poids 
de chlore. ils sont connus sous différents 
noms selon les pays d'origine: Aroclor (B.U.), 

Pyralène, Phénochlor (France), Oophen (RF.A), 
Fenchlor (Italie), Pyrochlor (Grande-Bretagne), 
Kanechlor (Japon), Sovol (U.R.S.S.), Delor 
(Tchécoslovaquie). Chaque fabricant a adopté 
son propre système d'identification. Ainsi, le 
Chlophen A60, le Phénochlor DP6, l'Aroclor 
1260, le Kanechlor KC600, représentant des 
mélanges commerciaux de PCB contenant en 
moyenne 60 % de chlore (tableau 1). 
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La synthèse industrielle des PCB ne conduit pas 
à la formation de produits secondaires mesura
bles à des niveaux supérieurs à 100 mg.kg-1 (NAS, 
1979). Toutefois, des petites quantités de poly
chlorodibenzofuranes (PCDF), de polychloro
naphtalènes (PCN) sont décelables dans les mé
langes commerciaux, à des concentrations va
riant entre 1 et20 mg.kg-1 (figure 2.) (Vos etaI., 
1970; Bowes et al., 1979). Les polychlorodiben
zodioxines n'ont pas été identifiés dans les for
mulations commerciales de PCB. 

La production industrielle des PCB a commencé 
aux Etats-Unis à partir de 1929, elle a augmenté 
régulièrement chaque année pour atteindre en 
1970 un maximum de 38 000 tonnes. Depuis 
cette date, elle a baissé rapidement, la Monsanto 
Company, seule société productrice aux Etats
Unis, ayant volontairement limité ses ventes. La 
production totale cumulée de PCB jusqu'en 1971 
a atteint 0,5 106 tonnes en Amérique du Nord et 
vraisemblablement le double pour le monde en
tier (OMS, 1978). Le dernier rapport de l'OCDE 
(1982) fournit des informations relatives à la 
décennie des années 70 (tableau 2). A la suite de 
la décision du Conseil de l'OCDE en 1973 con
cernant «ia protection de i' environnement par un 
contrôle des diphényles polychlorés», la produc
tion totale en PCB a montré un net déclin. En 
1980, dans les pays membres elle a été réduite de 
60 % (de 44 300 à 16 600 tonnes), plus de 80 % 
de cette diminution provient de la réduction des 
taux de production en Grande-Bretagne et aux 
Etats-Unis et la production des PCB pour les pays 
membres de l'OCDE est limitée à la France, 
l'Allemagne, l'Italie et l'Espagne. A présent, les 
PCB ne sont plus fabriqués aux Etats-Unis, en 
Grande-Bretagne et au Japon. Les données con
cernant les pays non-membres de l'OCDE ne 
sont pas disponibles.La France et l'Allemagne 
sont devenus les principaux producteurs de PCB 
avec des chiffres de production de 6 000 à 7 000 
tonnes par an (année· 1980). En estimation cumulée, 
la production française est estimée à 300 tonnes 
de 1945 à 1949, 2 540 tonnes de 1950 à 1954, 
98 780 tonnes de 1955 à 1980 et enfin 
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21 560 tonnes de 1980 à 1984, soit un total cu
mulé jusqu'en 1984 de l'ordre de 123000 tonnes 
(Bletchly, 1984). 

Figure 2 : Structures chimiques des PCB et de produits secondaires 
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puis en soustrayant ceux des exportations (ta
bleau 3). Cette consommation apparente ne tient 
pas compte de l'utilisation des stocks. La compa
raison des chiffres, les plus anciens et les plus 
récents, indique une diminution totale de plus de 
80 % de la consommation apparente dans les dix
septpays membres de l'OCDE. Dans douze pays, 
il n 'y a plus ou pratiquement plus de consomma
tion apparente. 

1.3. UTILISATION 

Les applications commerciales des PCB ont été 
passées en revue dans le premier rapport de 
l'OCDE (1973). Pour l'environnement, ces ap-

Tableau 1 : Comparaison de mélanges commerciaux de PCB (source: De Kok 1983) 

Noms commerciaux 

Aroclor Clophen Phenochlor Pyralène 

1221 

1232 2 ()()() 

1242 A30 DP3 3 ()()() 

1248 A40 DP4 

1254 ASO DP5 

1260 A60 DP6 

1262 

1268 

1270 

1.2. CONSOMMATION 

La consommation apparente en PCB a été calcu
l~ pour les pays-membres de l'OCDE en ajou
tant les chiffres de production et d'importation, 

Nbremoyen % moyen 
d'atomes pondéral 

Kanechlor Fenclor 
de Cl par moyen 
molécule en Cl 

1,15 21 

200 2 32 - 33 

300 42 3 40-42 

400 4 48 

500 54 5 52- 54 

600 64 6-6,3 60 

6,8 62 

8,7 68 

9,5 70 

plications peuvent se diviser en trois catégories: 

Les systèmès clos contrôlables concernent les. 
PCB utilisés comme diélectriques dans les trans
fonnateurs et les grands condensateurs(> 1 kg) 
destinés à corriger les facteurs de puissance. 
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Tableau 2 : Production annuelle de PCB dans les pays membres de l'OCDE. 
Chiffres exprimés en 1()3 tonnes (source: OCDE, 1982) 

Pays 1970 1971 1973 1974 1975 1976 1977 1978 

Etats-Unis 38 18 19,1 18,4 14,2 13,4 6,0 -

France - 7,6 9,6 9,5 7,2 7,2 7,6 7,9 

Allemagne - 8,0 6,9 8,4 7,3 6,6 5,7 7,6 

Grande-Bretagne - 5,0 4,1 4,8 3,3 3,0 0,3 0 

Italie - 1,5 2,5 - 1,9 1,9 2,3 1,8 

Espagne - 1,5 - 1,9 - - 1,5 -

Japon Il 6,8 - - - - - -

TOT AL (OCDE) 48,4 34,0 32,1 23,5 17,3 

- : Chiffre non communiqué à l'OCDE. 

Production française 
Chiffres exprimés en tonnes (source: Ministère de l'Environnement). 

11"\01"\ 
l-'OV 

6419 

11"\01 
1-'01 

4420 4473 2535 3713 

1979 1980 

- 0 

- 6,5 

- 7,3 

0 0 

1,4 1,5 

- 1,2 

- 0 

16,6 

Tableau 3: Consommation apparente annuelle (produc
tion + importations - exportations) dans 

Les systèmes clos incontrôlables, où la récupé
ration des PCB, bien que théoriquement possible, 
n'est guère envisageable sur un plan pratique. 
Ces systèmes concernent l'utilisation des PCB 
comme fluides caloporteurs, fluides hydrauli
ques (notamment dans l'industrie minière et l'avia
tion) et comme fluides dans les pompes à vide. 
L'utilisation des PCB dans les petits condensa
teurs (inférieur ou égal à 1 kg) représente un 
exemple type d'application en système clos où ils 
sont presque entièrement irrécupérables. 

quelques pays membres de l'OCDE. 
Chiffres exprimés en tonnes et arrondis à la dizaine 
(source: OCDE) 

Pays 1973 

Etats-Unis 16930* 
Canada 1280 
France 5390 
Allemagne 4970 
Gde-Bretagne 1 110 
Espagne 2150* 
Italie 3010 
Japon 0 

• 
•• 

: année 1974 . 
: année 1977 . 

1976 1980 

11340 0 
1160 0 
2810 1690 
4280 2590 

590 0 
1500** 1240 

980 120 
0 0 Les utilisations dispersives sont celles où la 

récupération des PCB n'est pas possible, étant 
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donné qu'ils ne sont pas contenus dans un sys
tème clos, mais- sont en contact direct avec l' en
vironnement. On les retrouve ainsi dans la for
mulation d'huiles de lubrification et de coupe, 
dans les pesticides et surtout comme plastifiants 
dans les peintures, encres, papiers à polycopier, 
adhésifs, mastics et plastiques. 

Jusqu'en 1970, les utilisations de PCB aux Etats
Unis (Nisbet et et Sarofim, 1972) et au Japon 
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dans les fluides hydrauliques a pratiquement 
cessé. Les transformateurs et les condensateurs 
électriques restent les consommateurs principaux 
de PCB dans la plupart des pays membres. 

Les diverses utilisations des PCB en France sont 
résumées dans le tableau 4. La consommation 
dans les années 80 représente 18 à 30 % de la 
production française et l'essentiel de cette con
sommation concerne le matériel électrique. On 

Tableau 4 : Consommation des PCB en France durant les quinze dernières années 
(chiffres exprimés en tonnes). Source: OCDE (1973, 1982). 

1971 1973 1976 1980* 

Agents diélectriques France - transfonnateurs 2940 2286 1456 
- condensateurs 4590 
(gros et petits) 1300 429 4957 

Fluides caloporteurs et hydrauliques 150 150 5 48 
Huiles de lubrification et de coupe 270 222 0 0 
Plastifiants 525 557 0 0 
Autres usages 105 ll5 0 0 

TOTAL 5640 5284 2720 6461 

• : il convient de remarquer la contradiction des chiffres de consommation avec ceux ci-dessous et ceux du tableau 4. 

1980 1981 1982 1983 1984 

Agents diélectriques France - transfonnateurs 1028 989 708 682 732 
- condensateurs· 550 327 94 25 34 

TOTAL 1578 1316 802 707 766 

* : Uniquement gros condensateurs, les petits ne contiennent plus de PCB depuis 1980. 

(Ishi, 1972) se répartissaient entre 50 et 70 % 
comme agents diélectriques (condensateurs et 
transformateurs), 20 à 30 % comme plastifiants 
etde 10à 15 % comme fluides hydrauliques et ca
loporteurs. Par suite de diverses réglementations 
mises en place à partir de 1972 pour limiter la dis
persion des PCB dans l'environnement, la plu
part des usages en systèmes ouverts, qui consti
tuaient la source principale de contamination, ont 
peu à peu cessé. Par ailleurs, des réductions sub
stantielles des utilisations en systèmes clos ont 
été enregistrées dans un grand nombre de pays
membres de l'OCDE (1982). Ainsi, la consom
mation des PCB dans les systèmes caloporteurs et 

estime qu'une centaine de milliers de transfor
mateurs sont en service dans les immeubles d 'ha
bitation et de bureaux, dans les écoles, hôpitaux 
et entreprises. Les quantités de PCB utilisées 
varient selon la grosseur des transformateurs 
d'une centaine de kilogrammes à plusieurs ton
nes. En moyenne, cette quantité est évaluée à 
500 kg de PCB par unité, ce qui représente pour 
le parc national une utilisation de 50 000 tonnes 
de PCB dans les transformateurs électriques. Les 
petits condensateurs pour moteurs électriques ou 
tubes fluorescents contiennent quelques dizaines 
de cm3 de PCB. Les plus gros condensateurs, . 
utilisés pour corriger le coefficient de puissance 
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basse et moyenne tension, contiennent en moyenne 
10 kg de PCB par élément, soit pour environ 
300 000 unités installées sur le territoire, une 
quantité totale de 3 000 tonnes. Au niveau natio
nal, la quantité totale de PCB utilisée se situerait 
donc entre 50000 et 60 000 tonnes. 

2. PROPRIETES PHYSIQUES ET CHIMI
QUES 

L'environnement, pris dans son sens le plus 
général, peut être schématisé en ses quatre prin
cipaux compartiments : l'atmosphère, l'eau, les 
sédiments (ou les sols) et la matière vivante. Le 
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chimiques dépend des conditions de l' environne
ment lui-même, mais également de la structure 

. chimique des substances considérés, et par con
séquent, de leurs propriétés physico-chimiques 
telles que la solubilité dans l'eau, la pression de 
vapeur, la constante de la loi de Henry, le coeffi
cient de partage octanoVeau. Ces propriétés 
conditionnent les mécanismes d'échange à l'in
terface eau/atmosphère, les processus d' absorp
tion sur les sols ou les sédiments, le transfert 
biologique (bioconcentration). 

Les principales propriétés physico-chimiques des 
différentes formulations commerciales de PCB, 
du type Aroclor (pour les équivalences, cf ta
bleau 1) sont résumées dans le tableau 5. D'im-

Tableau 5 : Propriétés physico-chimiques des PCB et autres composés organochlorés 

Poids % moyen Température Pression de Solubilité Constante de la Coefficient de 
Composés moléculaire en d'ébullition vapeur (mole 1 -1) loi de Henry partage 

moyen chlore CC) (Atm) (1) (2) H (Atm m3 mole -1) octanoVeau 
(g) (3) (4) 

PCB 
Aroelor 1242 261 42 325 - 366 (5,4 - 11,8) 10-7 (0,8 - 2,7) 10-6 5,73 10"'" S,58 
Aroelor 1248 288 48 340 - 375 (6,5 - 10,9) 10-7 (1,8 - 3,4) 10-7 3,51 10-3 6,11 
Aroclor 1254 327 54 365 - 390 (1,0 - 2,4) 10-7 (0,4 - 2.1) 10-7 2.7610-3 6,47 
Aroelor 1260 372 60 385 - 420 (5,4 - Il,8) 10-1 (0,8 - 6,7) 10-1 7,13 10-3 6,91 

DDT 354 260 1,3 10-10 3,410-9 3,8910-5 6.19 
Lindane 291 323 1,24 10-2 2,510-5 4,93 10-7 3,85 
Téttachloroéthylène 166 121 1,84 10-2 9.010"'" 2,0010-2 2,53 

(1) Réf. : Pearson (1982) (2) Réf. : Mackay et ai. (1980) 
(3) Réf. : Mackay et Leinonen (1975) (4) Réf. : Mackay (1982) 

cycle biogéochimique d'une substance chimique 
est décrit en termes, d'une part, de mécanismes 
de transport (ou de transfert) entre les différents 
compartiments, d'autre part, de processus de 
transformation, ou de dégradation biotique ou 
abiotique, à l'intérieur de ces compartiments. 
L'importance de ces différents processus biogéo-

portants progrès analytiques ont été réalisés ces 
dernières années pour identifier et doser les PCB 
par congénère (Mullin et al., 1984). Les compo
sés sont identifiés selon un chiffre établi selon la 
nomenclature de l'International Union of Pure 
and Applied Chemistry (IUPAC) et proposé par 
Ballschmiter et Zell (1980). 
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U ne présentation spécifique des propriétés phy
sico-chimiques pour quelques congénères de PCB, 
en fonction de leur degré de chloration, est pré
sentée dans le tableau 6. 
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est et mesurent une concentration moyenne dans 
l'eau de mer de 35 ng.l-1 en surface et de 
10 ng.l-1 à 200 m de profondeur, ce qui représente, 
pour l'ensemble de la couche de mélange des 

Tableau 6 : Propriétés physico-chimiques de quelques congénères de PCB 
(source: EPA. 1983) 

Solubilité Pression 
dans l'eau de vapeur 

Congénère (25·C) (25·C) 
(nO) mole 1-1 Atm. 

Monochloro-
2- (1) 2,2 10"5 3,7 10"5 
Dichloro-
2,5- (5) 8,7 1fr6 1,4 10"5 
2,6- (10) 6,21fr6 
Trichloro-
2,4,5- (29) 6,3 10"7 1,1 10"7 
2,4,6- (30) 8,8 10"7 
Tétrachloro-
2,2',4',5- (49) 5,6 10-' 4,9 10"9 
2,3,4,5- (61) 7,2 10-' 
Pentachloro-
2,3,4,5,6- (116) 1,7 10-' 1,0 10"9 
Hexachloro-
2,2',3,3',4,4'- (128) 7,8 10"10 2,2 10"10 
2,2',3,3',6,6'- (136) 1,7 10-' 
Heptachloro-
2,2',3,3',4,4',6- (171) 5,5 10"9 4,7 10"11-
Octachloro-
2,2',3,3',5,5',6,6'-(202) 9,2 10"10 1,0 10"11-
Nonachloro-
2,2',3,3' ,4,5,5' ,6,6'-

(208) 3,9 100ll 2,5 10"12-
Décachloro-
2,2',3,3',4,4',5,5',6, 
6'- (209) 1,5 100ll 5,3 10"130 

• : Valeurs à considérer avec prudence selon le rapport EP A (1983). 

3. CYCLEBIOGEOCHIMIQUE 

3.1. PREMIERS ELEMENTS DU CYCLE 
BIOGEOCHIl\4IQUE DES PCB 

En 1972, Harvey et al. (1973) identifient les PCB 
dans le bassin de l'Atlantique nord-ouest et nord-

Coefficient de la loi Coefficient de partage 
de Henry H octanoVeau 

Atm. m3 mole -1 log K o/w 

1,7 10"3 4,44 

1,7 10"3 5,16 
2,3 10"3 4,93 

1,8 1fr4 5,66 
1,4 Ifr4 5,47 

8,6 10"5 5,73 
6,8 10"5 5,72 

6,0 10"5 6,30 

2,9 1fr4 6,98 
1,3 10"5 6,55 

8,6 10"60 6,68 

1,1 10"5- 7,11 

6,4 10"5- 8,16 

3,5 10"50 8,26 

200 premiers mètres du bassin océanique considéré 
(lOIS m3), une quantité de 20000 tonnes, soit 
sensiblement l'équivalent de la production annuelle 
des Etats-Unis en 1971. Un an plus tard, les 
mêmes auteurs (Harvey et al., 1974 a) observent 
que les concentrations de PCB dans l'eau ont 
fortement diminué et se situent au niveau du 
ng.l-1• Cette décroissance, d'un facteur 40, fut 
attribuée aux effets conjugués, d'une part, des 
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réglementations mises en place dans les pays 
industrialisés à partir du début des années soixante
dix, d'autre part, au transfert vertical vers les 

. couches océaniques profondes de ces composés 
fixés préférentiellement sur le matériel particulaire. 
Une telle explication souleva en réalité plus de 
questions qu'elle n'en résolvait (cf. la discussion 
de Bidleman et al., 1976 et Duce et Duursma, 
1977). Ainsi, en admettant une cinétique de 
décroissance du premier ordre, la durée de vie 
d'Wle molécule de PCB dans la couche de mélange 
était évaluée de l'ordre de 3 mois, ce qui correspond 
à un taux de renouvellement extrêmement rapide. 
Ceci signifiait, en d'autres tennes, qu'à tout 
moment, au début des années 70, la production 
annuelle des PCB aux Etats-Unis était contenue 
dans les 200 premiers mètres des eaux de 
l'Atlantique nord L'éventualité d'une incertitude 
dans la qualité des analyses initiales fût avancée. 
Cependant, les résultats obtenus dans la même 
région océanique, par une autre équipe de recherche 
de l'université de Rhode Island, confmnaient 
ceux de G. Harvey. En 1971, Oiney et Wade 
(1972) trouvent une concentration moyenne de 
PCB dans l'eau de mer à 25 ng.!"1 et en 1973, 
cette concentration est mesurée inférieure à 
1,5 ng.1-1 par Bidleman et Olney (1974). Ainsi, 
deux groupes de résultats analytiques indépendants 
suggèrent une décroissance d'un facteur 20 à 40 
des PCB dans les eaux superficielles de l'Atlantique 
nord entre 1971 et 1973, sans qu'il soit possible 
d'avancer une explication réellement satisfaisante. 
Cette décroissance a été également observé.e dans 
les eaux du large en Méditemmée. La concentration 
moyenne évaluée à 2 ng.1-l en 1975 par EIder et 
Villeneuve (1977) passait à 0,7 ng.I-l de 1977 
à 1979 selon les travaux de Villeneuve et al. 
(1980). 

Le rôle joué par l'atmosphère comme source 
d' apport et de contamination des eaux océaniques 
est confinné par les analyses de PCB dans l'air. 
Les concentrations varient de 0,05 à 1,0 ng.m-l et 
les mesures effectuées montrent par ailleurs que 
les PCB sont présents dans l'atmosphère marin 
principalement à l'état gazeux (Bidleman et al., 
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1976). Une première évaluation du transfert des 
PCB de l'atmosphère vers le milieu marin, résultat 
d'un certain nombre d'hypothèses de calcul et 
non d'observations uniquement expérimentales, 
donne un chiffre de l'ordre de 14 J.1g.m-2.an-l 

(Bidleman etai., 1976; Duce et Duursma, 1977). 
La dispersion des PCB par l'atmosphère à l'échelle 
planétaire est démontrée par l'étude de la 
contamination des mammifères marins dans 
l 'hémisphère austral, dans les zones antarctiques 
et subantarctiques isolées et éloignées des sources 
de contamination directes. Ainsi, Abarnou et al. 
(1986) identifient des résidus de PCB et autres 
organochlorés persistants (DDT, HCB) dans les 
tissus adipeux de dauphins capturés dans la zone 
côtière des îles Kerguelen dans l'océan Indien 
austral à des niveaux de présence de 
1 150 ± 770 ng.g-l par rapport aux lipides extraits. 

Le transfert vertical des PCB vers les couches 
d'eaux océaniques profondes est également 
démontré indirectement par l'étude de la conta
mination des organismes pélagiques (Harvey et 
al., 1974 b) et abyssaux (Arima et al., 1979). En 
zone hauturière, la contamination dans le muscle 
de poissons abyssaux (1 -2 ng.g-!, poids frais) 
est du même ordre de grandeur que celle obser
vée dans les poissons mésopélagiques 
(2 - 14 ng.g- l

) mais elle reste très inférieure à la 
contamination mesurée dans les espèces captu
rées en zones côtières (20 - 40 ng.go l ). Par 
ailleurs, une forte accumulation des PCB dans les 
lipides du foie, de 400 à 1 500 ng.g- t , est observée 
dans les poissons abyssaux. La contamination 
des fonds océaniques est confmnée par les tra
vaux de Harvey et S teinhauer (1976 c) qui, d'une 
part, identifient à l'état de traces les résidus de 
PCB dans la couche superficielle des deux pre
miers centimètres de carottes sédimentaires, d'autre 
part, évaluent un taux de transfert vertical des 
PCB de 5 J.1g.m-2.an-l en utilisant un piège à par
ticules, immergé par 2 000 mètres de fond. 

Ces données générales obtenues en milieu océa
nique hauturier pennettent de mettre en évidence 
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les éléments significatifs du cycle biogéochimi
que des PCB dans l'environnement marin : 

- la contamination des eaux océaniques par les 
PCB est le reflet d'un processus de transfert 
atmosphérique et d'échange à l'interface eau/ 
atmosphère ; 

- le processus d'adsorption des PCB sur le maté
riel particulaire aboutit à un transfert vertical de 
ces composés vers les couches océaniques pro
fondes; 

-l'identification des PCB dans les couches super
ficielles des sédiments marins confmne le pro
cessus de transfert vertical lié au transport sédi
mentaire et démontre la persistance de ces com
posés de synthèse dans l'environnement marin, 
ce qui tend à admettre comme négligeable tout 
processus significatif de dégradation microbienne 
des PCB; 

- la contamination des organismes pélagiques 
abyssaux et des mammifères marins, prédateurs 
de niveau trophique élevé, ainsi que la forte 
accumulation de ces composés dans le foie des 
poissons, démontre le caractère lipophile de ces 
substances, leur capacité de bioconcentration dans 
les organismes vivants et l'absence de processus 
rapide de détoxication, notamment chez les pois
sons. 

3.2. ECHANGE EAU/ATMOSPHERE 

La dynamique du transfert des substances chimi
ques entre l'atmosphère et l'eau recouvre en 
réalité trois processus distincts, d'une part, dans 
un sens réversible les échanges gazeux à l' inter
face eau/atmosphère, d'autre part, dans un sens 
irréversible les transports de l'atmosphère vers 
l'océan constitués par les retombées des particu-
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les solides atmosphériques (voie sèche) et les 
apports des eaux de pluie et de neige (voie hu
mide), (Hunter et Liss 1977). 

3.2.1. LES PCB DANS L'A TMOSPHERE 

Les concentrations de PCB mesurées dans 
l'atmosphère sont résumées dans le tableau 7. 
Les teneurs observées varient dans une large 
gamme, de 0,01 à 0,1 ng.m-3 dans les zones 
marines non soumises à des apports polluants 
directs à plusieurs ng.m-3 dans les secteurs 
continentaux. Dans les secteurs littoraux, l~s 

concentrations mesurées se situent dans une 
gamme intermédiaire, de 0,2 à 1 ng.m-3• Sur 
36 mesures réalisées à Monaco, de 1975 à 
1977, les concentrations observées varient de 
0,03 à 1,0 ng.m-3, soit une teneur moyenne de 
0,34 ± 0,27 ng.m-3 (Villeneuve, 1984, 1986). 

Les substances organiques dans l'atmosphère 
sont distribuées entre une phase particulaire 
(adsorption sur les aérosols) et une phase ga
zeuse. Les mesures effectuées montrent que la 
plupart des substa.'1ces halogénées de synthèse se 
trouvent dans l'atmosphère à l'état gazeux et une 
petite fraction est liée aux particules atmosphéri
ques. Bidleman et al. (1976) évaluent, dans l'at
mosphère au-dessus de l'océan Atlantique, à plus 
de 95 % la quantité de PCB passant à travers un 
fùtre en fibre de verre qui retient les particules de 
taille supérieure à 0,015 Jlm. Ceci est en accord 
avec des considérations théoriques qui estiment 
que les substances organiques ayant une pression 
de vapeur supérieure à 10 8 mm Hg sont dans 
l'atmosphère à l'état gazeux et celles ayant une 
pression de vapeur inférieure à 10-8 mm Hg sont 
essentiellement à l'état particulaire (Einsenreich 
et al., 1981). Les PCB (Aroclor 1242, 1248, 
1254 et 1260) ont des pressions de vapeur 
comprises entre 0,4 et 9,0 10-4 mm Hg (soit 
de 0,5 à 12 10 -1 Atm,) beaucoup plus importan
tes que celles du DDT (# 10-8 mm Hg). En réalité, 
la distribution des substances halogénées à haut 
poids moléculaire dans l'atmosphère dépend étroi
tement de la composition et de la concentration 
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Tableau 7: PCB dans l'air en zones terrestres et marines. 

Lieu Date Concentration Moyenne Références 
(ng m .3) (ng m .3) 

Milieu terrestre 

Etats-Unis: 
Lac Supérieur 1978 0,9 - 3,5 1,5 Eisenreich et al. (1981) 
Lac Supérieur 1979 0,5 G 1,8 1,0 Eisenreich et al. (1981) 
Minéapolis 1978 1,3 - 20 7,0 Eisenreich et al. (1981) 
Lac Michigan 1979 1,0 - 5,4 3,3 Eisenreich et al. (1981) 
Chicago 1976 3,6 - Il,0 7,7 Eisenreich et al. (1981) 
Columbia SC 1976-1979 l,50 Atlas et Giam (1985) 
Denver CO 1980 0,45 Atlas et Giam (1985) 
New Bedford MA 1980 9,30 Atlas et Giam (1985) 

Milieu marin 

Atlantique : 
Bermudes 1973 0,15 - 0,5 0,30 Harvey et Stheinhauer (1974) 
Grand Banks 1973 0,05 - 0,16 0,086 Harvey et Stheinhauer (1974) 
Bermudes 1973 0,19 - 0,66 0,51 Bidleman et Oiney (1974) 
Baie de Chesapeake 1973 1,0 - 2,0 Bidleman et al. (1976) 
Bermudes - (E. U.) 1973-1974 < 0,05 - 1,6 0,99 Bidleman et Olney (1974) 
Atlantique N.-O. 1976 0,10 - 0,94 0,46 Giam et al. (1978) 
Terre Neuve 1977 0,042 - 0,150 0,115 Bidleman et al. (1981) 
Barbades 1977-1978 < 0,05 - 0,37 0,057 Bidleman et al. (1981) 
Côtes britanniques 1974 < 0,20 - 0,80 Dawson et Riley (1977) 
Golfe du Mexique 1977 0,17 - 0,79 Giam et al . (1980) 

Pacifique: 
Atoll de Enewetak 1979 (Aro. 1242) 0,35 - 1,02 0,54 Atlas et Giam (1981) 
Atoll de Enewetak (Aro. 1254) 0,01 - 0,10 0,06 Atlas et Giam (1981) 
Pacifique sud: 

Pérou (Aro.1254) 0,012 Giam et Atlas (1986) 
Samoa 1981 (Aro. 1254) 0,012 Giam et Atlas (1986) 
New-Zealand 1983 (Aro.1254) 0,005 Giam et Atlas (1986) 

Pacifique ouest 1980-1981 0,089 - 0,74 0,25 Tanabe et al. (1982) 
Pacifique ouest 1981 0,041 - 0,061 0,051 Tanabe et Tatsukawa (1986) 
Pacifique ouest 1982 0,022 - 0,095 0,043 Tanabe et Tatsukawa (1986) 
Mer de Bering 1981 0,026 - 0,059 0,041 Tanabe et Tatsukawa (1986) 

Océan Indien : 
Région est 1980 0,066 - 0,33 0,15 Tanabe et al. (1982) 
Région ouest 1982 0,060 - 0,24 0,16 Tanabe et al. (1983) 

Océan Antarctique 
1980-1981 0,056 - 0,18 0,091 Tanabe et al. (1982) 
1982 0,076 - 0,11 0,091 Tanabe et al. (1983) 
1981-1982 0,017 - 0,17 0,061 Tanabe et al. (1983) 

Méditerranée : 
Bassin ouest 1975 0,10 - 0,30 0,20 EIder et al. (1976) 
Bassin ouest 1975-1977 0,05 - 0,30 0,20 Villeneuve (1984, 1986) 
Monaco 1975-1977 0,03 - 1,00 0,34 Villeneuve (1984, 1986) 
Mer Tyrrhénienne 1975 0,1 0,1 Villeneuve (1984, 1986) 
Mer Ligure 1975 0,3 0,3 Villeneuve (1984, 1986) 
Mer Adriatique 1977 0,04 - 0,1 0,7 Villeneuve (1984, 1986) 
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des aérosols. La température de l'atmosphère 
joue également un rôle dans le partage des PCB 
entre les phases gazeuse (G) et particulaire (P). 
Le rapport entre les deux phases peut être décrit 
par une équation empirique du type : 

log (GIP) = m T -1 + b - log (TPS) (1) 

où m et b sont des constantes, T la température 
absolue dans l'atmosphère et 1PS la concentration 
totale des particules en suspension (mg.m-3

), 

(Yamasaki et al., 1982). Atlas et al. (1986) citent 
les travaux de Bidleman qui évaluent l'équation (1) 
pour les PCB (Aroclor 1254), mesurés en milieu 
continental urbain avec m = -4 686, b = 19,428. 
En utilisant cette relation, le tableau 8 illustre le 
pourcentage de PCB présent sous forme 
particulaire dans l'atmosphère d'un milieu urbain 
et d'un milieu océanique. 

Tableau 8: Pourcentage de PCB (Aroclor 1254) pré
sent en phase particulaire dans l'atmosphère 
en fonction de la concentration de l'aérosol 
et de la température. 
(Atlas et al., 1986) . 

Environnement Milieu Milieu 
urbain océanique 

Concentration 
de l'aérosol 60 J.l.g m-3 7J.1.gm-3 

Température: 
20· C 2,1 % 0,3 % 

O· C 25,0% 3,7 % 

Des PCB plus légers (ex: Aroclor 1242) ont une 
pression de vapeur cinq fois plus importante que 
le mélange Aroclor 1254 et le pourcentage de la 
fraction particulaire sera sensiblement cinq fois 
moins importante. 

Ainsi, le faible taux de PCB à l'état particulaire, 
réellement observé dans l'atmosphère, est en 
accord avec des considérations théoriques. 
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3.2.2 ECHANGE GAZEUX EAU/ATMOSPHERE 

Al' équilibre, le coefficient de partage air/eau 
d'une substance est défini comme le rapport des 
concentrations dans les deux phases : 

K air/eau = (2) 

Si la substance considérée obéit à la loi des gaz 
parfaits, la concentration dans l'atmosphère peut 
être exprimée par : 

P 
= 

RT 

où P représente la pression, R la constante des gaz 
parfaits (82.10-6 Atm mole-I.K-l) et T la tempéra
ture absolue en degré Kelvin (K). Par ailleurs, à 
l'équilibre, la constante de la loi de Henry H 
(Atm.m3.mole-1

) définit la relation existant entre 
la pression de vapeur P (Âtm) diune substance 
chimique dans la phase gazeuse et sa concentra
tion C (mole.m-3

) dans la phase aqueuse 
(H = PIC). 

Ainsi, le coefficient de partage K air/eau est 
exprimé par le nombre sans dimension : 

H 
K air/eau = (3) 

RT 

Le transfert gazeux des substances chimiques 
entre l'océan et l'atmosphère a été décrit par le 
modèle de Liss et Slater (1974), constitué par un 
système interfacial à deux couches ultra-superfi
cielles où l'on admet que les transferts gazeux, 
dans l'un ou l'autre sens, ont lieu par diffusion 
moléculaire selon la première loi de Fick. L' équa
tion de base décrivant le flux F (mole.m-2.h-1) de 
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l'échange gazeux est donnée par la relation : 

F = KôC (4) 

Où Ô C représente le gradient de concentration 
(mole.m-3) entre les deux couches et K le coeffi
cient de transfert gazeux assimilable à une me
sure de vitesse (m.h-I). L'inverse de K représente 
la résistance R (h.m-1) du système au transfert 

Le développement de l'équation de base est donné, 
selon des variantes de présentation, par Liss et 
Slater (1974), Hunter et Liss (1977), Mackay et 
Leinonen (1975), Mackay et Yeun (1983), Atlas 
et Giam (1985). TI montre que la résistance totale 
au transfert (R) est égale à la somme de la 
résistance du transfert dans la phase liquide (rI) et 
de la résistance du transfert dans la phase gazeuse 
(r). Pour certains substances chimiques, une 

g 

seule phase, liquide ou gazeuse, contrôle le trans-
fert à l'interface, l'autre pouvant être ignorée. 
Ainsi, le transfert par évaporation des substances 
volatiles est contrôlé par la phase liquide. 

Le développement mathématique du modèîe 
montre, par ailleurs, que c'est la constante de la 
loi de Henry (H) qui représente bien le paramètre 
physique clé pour estimer l'échange gazeux à 
l'interface eau/air. Mackay (1980) défmit ainsi 
une échelle de volatilité des substances chimi
ques selon la valeur de (H) : 

- substances volatiles : 
H > 4.10-3 Atm. m3.mole-l 

- substances modérément volatiles: 
4.10 -3 > H > 10-6 Atm. m3.mole-1 

- substances non volatiles : 
H < 10-6 Atm.m3.mole-l 

Nous voyons donc l'importance de la constante 
de la loi de Henry (H) qui détermine, d'une part, 
les concentrations d'une substance chimique à 
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l'équilibre entre les deux phases aqueuse et ga
zeuse, d'autre part, l'importance relative de cha
cune des deux phases dans le contrôle du proces
sus de transfert à l'interface eau/atmosphère. 
Mackay (1978, 1980) souligne la difficulté de la 
mesure expérimentale de H pour des substances 
diluées dans l'eau, l'eau de mer par exemple) et, 
par conséquent, augmente la valeur de H comme 
cela a été démontré expérimentalement par Atlas 
et al. (1982). Les contaminants organiques à haut 
poids moléculaire sont généralement faiblement 
solubles dans l'eau et s'adsorbent préférentielle
ment sur les matières en suspension. Pour ces 
substances, ce qui est le cas des PCB et du DDT, 
la mesure expérimentale de H dans les eaux natu
relles nécessite de discriminer dans l'eau la frac
tion dissoute de la fraction adsorbée. En effet, 
seule la fraction dissoute exerce une pression de 
vapeur partielle dans l'atmosphère (p = He). 
Nous verrons plus tard que la fraction adsorbée 
dépend non seulement du coefficient de partage 
MES/eau, mais également de la concentration 
des MES dans l'eau. La constante de la loi de 
Henry (H) est fonction de la température. Burkhard 
et al. (1985) montrent que pour les PCB les 
valeurs de H augmentent d'un ordre de grandeur 
iorsque ia température augmente de Û à 3Û=C 
(tableau 9). Ceci suggère que le processus de vo
latilisation des PCB de l'eau vers l'atmosphère 
peut être important durant la période estivale, 
alors que le sens du transfert à l'interface air/eau 
pourra être inversé en période hivernale. Ainsi, la 
mesure expérimentale de H est non seulement 
délicate pour des contaminants à l'état de traces 
dans l'environnement mais cette mesure dépend 
étroitement des conditions du milieu naturel (tur
bidité de l'eau, concentrations de l'aérosol atmo
sphérique, températures ... ). 

TI est à présent bien établi que le film de surface 
de la couche ultra-superficielle de l'eau peut 
constituer une zone d'accumulation des substan
ces organiques, ce qui peut freiner considérable
ment le processus d'évaporation à l'interface 
eau/atmosphère (Hunter et Liss, 1977). L' épais
seur du film de surface dépend de la turbulence 
du milieu et notamment des conditions météoro
logiques. Sans entrer dans le détail, on peut 
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Tableau 9: Variation de la constante de la loi de Henry (Atm m3 mole .1) en fonction de la température 
(Burkhard et al., 1985) 

Aroelor 1221 2,86 10"5 6,97 10"5 1,571<r' 3,26 1<r' 6,681fr4 

Aroclor 1242 3,47 10"5 9,28 10"5 2,271<r' 5,09 104 1,08 10"3 

Aroclor 1248 4,13 10"5 1,141<r' 2,881<r' 6,621<r' 1,43 10.3 

Aroclor 1254 2,26 10"5 6,70 10"5 1,801CJ4 4,371CJ4 9,81 10-4 

Aroelor 1260 2,44 10"5 7,54 10"5 2,101<r' 5,271<r' 1,21 10"3 

remarquer que la plupart des études expérimenta
les réalisées en laboratoire donne des coefficients 
de transfert dans la phase liquide (kt) de l'ordre 
de 10 à 20 cm.h·1• Les observations réalisées dans 
le milieu aquatique naturel, aussi bien en encein
tes semi-fermées (Wakeham et al., 1983), en mi
lieu lacustre (Schwarzenbach et al., 1979), en 
zone marine côtière (Gschwend et al., 1982) 
montrent que la valeur de kt est beaucoup plus 
faible, de l'ordre de 0,5 à 1,5 cm.h·1

• 

3.2.3. LES RETOMBEES SECHES (AEROSOLS) 

Les retombées par les particules solides atmo
sphériques peuvent être décrites par une expres
sion analogue à l'équation (4) : 

F = v C (5) 
g • 

où F représente le flux des particules transférées 
verticalement de l'atmosphère vers l'eau, C. la 
concentration de la substance liée aux particules 
dans l'air et v la vitesse de retombée de ces g 

particules. La difficulté majeure, soulignée par 
Hunter et Liss (1977), est la mesure expérimen
tale de v , paramètre qui dépend de la taille des 

g 

particules, des conditions météorologiques. Ce 

paramètre essentiel peut varier de trois ordres de 
grandeur. Selon les auteurs pré-cités, la vitesse de 
retombée est minimale (v # 10-2 cm.sec -1) pour 

g 

des particules de taille intermédiaire (# 0,1 Jlm). 
Elle augmente pour les particules les plus fines, 
consécutive à l'accroissement de la vitesse de 
diffusion, pour atteindre une vitesse de 
v # 4.10.2 cm.sec·l pour des particules extrême-

g 

ment fines (# 0,02 Jlm). Pour les particules de 
taille supérieure à 0,1 Jlm, la vitesse de retombée 
t;lIll~~nt~ ~lTt;lIl~n"I~nt t;lI~~~lTnlln" rI ... C' '''~'''''C'C''''C' ri ... """0 ... .1..1."'&·"'''' "'O"""'&·U"'&&I., "" ...... "' ... o'u,uu. u.",,, y J."-,,,,,,,,,, u.", 

0,4 à 15 cm.sec· l pour des particules de 5 Jlm et 
selon l'importance de la vitesse du vent 

Pour les contaminants organiques, on peut 
remarquer que les apports atmosphériques par 
les retombées des particules solides concernent 
essentiellement les substances organiques 
facilement adsorbables sur les matières en 
suspension, comme les PCB et le DDT pour 
les hydrocarbures halogénés. Sur le continent, 
Bidleman et Christensen (1979) observent que 
les plus fortes valeurs de v sont mesurées 

g 

pour les PCB les moins volatils 
(Aroclor 1016 :vg= O,04cm.sec '1; Aroclor 1254: 
v = 0,43 cm.sec· l ). Dans la région des Grands 

& 
Lacs (Michigan et Supérieur), Eisenreich et al. 
(1979), Doskey et Andren (1981) estiment que 
10 à 13 % des PCB dans l'atmosphère sont associés 
à des particules de taille inférieure au Jlm et 
donnent comme vitesse de retombée des PCB 
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adsorbés une valeur moyenne vg égale à 
0,5 cm.sec-l. Les valeurs v calculées par g 

Bidleman et Christensen (1979) sont en général 
plus importantes en milieu urbain (Aroclor 1254 : 
0,43 cm.secl ; DDT: 1,3 cm.sec-l) qu'en milieu 
côtier (Aroclor 1254 : 0, Il à 0,16 cm.sec-1 ; 

DDT: 0,28 cm.sec·l).Lesauteursobserventune 
très grande variabilité de la valeur v g en milieu 
urbain, d'un facteur 10 à 100, et trouvent une 
corrélation entre le log v et la vitesse du vent. 

g 

L'augmentation de v avec la vitesse du vent est 
g 

également observée en Californie par Mc Ciure 
(1976) qui détermine pour les PCB (Aroclor 
1254) des valeurs de v variant de 0,3 à 

g 

3 cm.sec-1
• Au-dessus des océans, les PCB adsorbés 

sont associés essentiellement sur les particules 
les plus fmes et Atlas et Giam (1985) suggèrent 
une vitesse de retombée (v) de l'ordre de 

g 

0,1 cm.sec-l
• 

3.2.4. LES RETOMBEES HUMIDES (EAUX DE 
PLUIE) 

Les apports atmosphériques par les eaux de pluie 
constituent le mode de transfert le plus complexe. 
Le lessivage de l'atmosphère par les eaux de pluie 
a un effet d'entraînement non seulement pour les 
substances à l'état gazeux mais également pour 
les particules atmosphériques, et par la même 
pour les substances adsorbées sur ces particules. 

L'équation de base couramment admise pour 
évaluer ce transfert (Hunter et Liss, 1977) est 
exprimée par : 

F = WpC
a 

(6) 

où Ca représente la concentration de la substance 
dans 1'air, p la hauteur des précipitations (sous 
nos latitudes de 80 à 100 cm.an-!) et W le 
coefficient de lessivage (ttwashing outtt) de 
l'atmosphère par les eaux de pluie. 

Ce coefficient de lessivage W correspond au 
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rapport des concentrations d'une substance donnée 
entre l'eau de pluie et 1'atmosphère : 

Concentration/eau de pluie (Jlg.kg-1) 

W= (7) 
Concentration/air (Jlg.kg-1) 

TI exprime la capacité des gouttelettes d'eau 
d'accumuler de l'atmosphère la fraction d'une 
substance chimique adsorbée sur les particules 
atmosphériques et la fraction à l'état gazeux. W 
varie de lOs à 106 pour les particules 
atmosphériques (Hunter et Liss, 1977). Il est très 
inférierirpour les gaz. Pour les substances à l'état 
gazeux dans 1'atmosphère, le coefficient de 
lessivage W peut être évalué théoriquement 
En effet, 1'équation (7) peut s'exprimer par : 

W= 
C eau (J.lg.m-3

) 

-------- d 10-3 (8) 
C air (Jlg.mo3

) 

où d représente la densité de l'air (d = 1,2). Le 
rapport CeaiCm représente l'inverse du coefficient 
de partage K.J cau défini précédemment comme la 
mesure corrigée de la constante de la loi de Henry 
(H), (cf. équation 3). D'où: pour des substances 
chimiques à l'état gazeux dans l' atmbsphère : 

RT 
W = 1,2 10-3 (9) 

H 

Le tableau 10 illustre les niveaux de concentrations 
de PCB trouvés dans les eaux de pluie. Le 
tableau Il donne quelques évaluations théoriques 
du coefficient de lessivage W pour des substances 
à l'état gazeux dans l'atmosphère ainsi que des 
déterminations expérimentales réalisées en milieu 
urbain, milieu côtier et en zone océanique du 
large. L'examen du tableau Il amène à faire 
plusieurs commentaires. Les valeurs théoriques 
de W sont faibles pour les PCB et le DDT (10-2 à 
2). Le lindane par contre a un coefficient de 
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Tableau 10 : PCB dans les eaux de pluie (ng 1,1) 

Lieu Date Concentration Référence 

Etats-Unis College Station (Tx) 1979 2,3 Atlas et Giam (1985) 
Pigeon Key (FI) 1978 7,7 Atlas et Giam (1985) 
North Inlet (SC) 1979 «3 - 24) 10,0 ± 6,8 Bidleman et Christensen 

(1979) 
Grands Lacs 1975-1976 21 ±30 S trachan et Huneault (1979) 

1978-1979 (10 - 1(0) 30 Eisenreich et al. (1981) 
Chicago 1976 177 Murphy et Rzeszutko (1977) 
Lac Michigan 1976 119 Murphy et Rzeszutko (1977) 

Grande-Bretagne Littoral est 1975-1976 (1,8 - 74) 14,9 Wells et Johnstone (1978) 

France Rade de Brest 1977-1978 8,3 ±3,7 Marchand et al. (1983) 
Méditerranée 1985 dissous: (nd - 5,3) 1,3 Villeneuve et 

particul. : (1,0 - 87,3) 23,8 Cattini (1986) 

Océan Pacifique Atoll Enewetak 1979 <0,6 Giam et Atlas (1986) 
Samoa 1981 <0,2 Giam et Atlas (1986) 

Tableau Il : Coefficients de lessivage (W) de l'atmosphère par les eaux de pluie 

Valeur expérimentale 
Valeur théorique 

l..' J.,Y.lùleU wvaIn J.YJ.w",ü cOÙÇr 
.( , J.nÎ.lleü occamqüe 'X'l' 

PCB 1,1 10'2 (Aro. 1254) 94 ± 80 (Aro. 1254) < 1,0 (Aro. 1242) 
0,7 10'2 (Aro. 1260) 

DDT 0,8 2,3 0,3 65 87±80 <8 (DDE) 

Lindane 60 14 6 - 13 41 

(références) (a) (b) (c) (b) (c) (d) 

(a) Calculs effeCblés à partir des domées du tableau 5 et du modèle de Mackay et LeinODen (1975) (cf Marchand, 1985). 
(b) Alkins et Eggleton (1971), 
(c) Bidleman et Christensen (1979). 
(d) Aûas et Giam (1981). 

lessivage supérieur à 10, traduisant pour ce 
composé relativement soluble dans l'eau et ayant 
une très faible pression de vapeur, un transfert 
favorable dans le sens gaz/liquide. Al' exception 
du lindane, les valeurs de W pour le DDT et les 
PCB ne concluent pas à une réelle importance du 
transfert atmosphérique par les eaux de pluie de 
ces contaminants lorsqu'ils sont présents dans 

l'atmosphère à l'état gazeux. Les données 
expérimentales pour les PCB et le DDT montrent 
qu'il y a un accord relativement correct entre les 
valeurs W théoriques et celles obtenues en zone 
océanique du large (Atoll de Enewetak dans le 
Pacifique, Atlas et Giam, 1981). Ainsi, loin des 
continents, les contaminants considérés sont 
vraisemblablement présents dans l'atmosphère à 
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l'état gazeux et le transfert par les eaux reste 
négligeable. Par contre, en zones urbaines et 
côtières, l'influence des particules annosphériques 
se fait sentir sur les PCB et le DDT. Les valeurs 
plus fortes de W (# 1(0) suggèrent que ces 
composés se partagent dans l'atmosphère entre 
un état adsorbé et un état gazeux et qu'ils sont 
entraînés durant les précipitations annosphériques 
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Lac Michigan, valeur proche de celles trouvées 
par Bidleman et Christensen (1979) en zone 
marine côtière (W = 94± 80). Par contre, aucune 
différence significative des valeurs expérimentales 
de W et de la valeur théorique n'est observée pour 
le lindane, confrrmant pour ce composé son 
existence dans l'atmosphère essentiellement à 
l'état gazeux. 

Tableau 12 : Apports aunosphériques des PCB vers les eaux continentales ou marines (Jlg m-z an- l ) 

Apports aunosphériques 
Site 

Atlantique nord 
Pacifique nord 
Méditerranée 

Mer du Nord 
Atlantique (rade de Brest) 
Pacifique (Californie) 
Suède (Sud) 

Islande 
Lac Supérieur (B. U.) 
Lac Michigan (B.U.) 
Lac Michigan (B. U.) 

Caroline du Sud, Columbia 
(B.U.) (m : 42,3) 
Caroline du Sud, estuaire 
(B.U.) (m : 8,4) 
Rhode Island, Kingston 
(B.U.) (m : 89,8) 

(P) Apport particulaire 
(d) Apport dissous 
(e) Evaporation 

Retombées 
sèches 

3 
-

14,6 

-
-

180 
ï - i26 

0-13 
1,2 -12 

21 
0,43 - 0,86 

8,7 - 134 

0,7 - 21 
-

71,5 - 108,8 

Eaux de 
pluie 

5 

-
1,2 (P) 
0,1 (d) 

3,3 
8,3 ± 3,7 

5 
-
-

36 -73 
44 

4,7 - 8,8 (P) 

-
-
-
-

par le lessivage des particules solides et non par 
dissolution gazeuse dans les gouttelettes de pluie. 
Une conclusion analogue est avancée par Murphy 
et Rzeszutko (1977) qui évaluent, pour les PCB, 
une valeur de W égale à 103 au-dessus du 

Références 
Gaz Total 

6 14 Bidleman et al. (1976) 
- 0,2 - 2,8 Atlas et Giam (1985) 

9,6 
0,2 (e) Villeneuve (1986) 

- - Wells et Johntone (1978) 
- - Marchand et al. (1983) 
- - Mc Clure (1976) 
- - Bengston et Sodergren 

(1974) 
- - Sodergren (1972) 

1,2 - 12 38 - 97 Eisenreich et al. (1979) 
50 115 Doskey et Andren (1981) 

7,5 Swackhamer et Amstrong 
(1986) 

- - Bidleman et Christensen 
(1979) 

- - Bidleman et Christensen 
- (1979) 
- - Bidleman et Christensen 

(1979) 

3.2.5. BD...AN DES ECHANGES FAU/A TMOSPHERE 

Le tableau 12 regroupe différentes estimations 
d'apports atmosphériques de PCB vers le milieu 
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aquatique, terrestre ou marin. Eisenreich et al. 
(1981) résument les gammes de concentrations 
des PCB observées dans l'atmosphère et les flux 
conséquents pour différents types de zones 
géographiques (tableau 13). Ainsi, le taux de 
transfert des PCB de l'atmosphère vers le milieu 
aquatique peuvent varier considérablement et 
dépasser 0,1 mg.m-2.an-1 dans les zones urbaines 
et être inférieurs au Jlg.m-2.an-1 dans les zones 
océaniques du large. 

En conclusion, si les modèles à deux couches de 
Liss et Slater (1974) permet d'apprécier les 
échanges des substances organiques à l'interface 
eau/atmosphère, son utilisation reste difficile pour 
les substances dont la résistance au transfert a lieu 
à la fois dans la phase liquide et dans la phase 
gazeuse, ce qui est le cas pour les PCB. Pour ces 
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Michigan donnent des estimations beaucoup plus 
faibles (7,5 Jlg.m-2.an-l ) et évaluent sur la base 
d'un taux de sédimentation dans les eaux 
lacustres, de 1,9 Jlg.m-2.an-1 (représentant le flux 
net dans le milieu aquatique), un taux d'évaporation 
des PCB de l'eau vers l'atmosphère, de 
5,6 Jlg.m-2.an-1

• Ces derniers résultats montrent 
la difficulté, à l 'heure actuelle, de pouvoir évaluer 
précisément l'importance des différents processus 
d'échange et de transfert à l'interface eau! 
atmosphère. 

3.3. ECHANGE EAU/SEDIMENT ET EAU/ 
MA TIERES EN SUSPENSION 

Les travaux expérimentaux indiquent que les 

Tableau 13: Gamme de concentration des PCB dans l'air et les eaux de pluie et apports atmosphériques. 
(Réf. Eisenreich et al., 1981) 

Concentration 
dans l'air 
(ng.m-3) 

Zone urbaine 0,5 - 30 
Zone rurale 0,1 - 2,0 
Zone marine 0,05 - 2,0 

substances, l'hétérogénéité du milieu naturel, 
principalement en milieu terrestre et littoral, 
peut modifier considérablement les mécanismes 
d'échange et créer des distorsions entre les résultats 
du modèle théorique et ceux observés réellement 
dans l'environnement. Les travaux de Doskey et 
Andren (1981) sur le lac Michigan montrent un 
transfert des PCB de l'atmosphère vers les eaux 
lacustres (115 J.1g.m:2.an-1) alors que l'application 
du modèle sur la base de données théoriques 
aboutit à la conclusion inverse, le lac devenant 
une «source» de contamination des PCB pour 
l'atmosphère. Les travaux plus récents de 
Swackhamer et Amstrong (1986) sur le lac 

Concentration Apports atmosphériques 
l'eau de pluie (Jlg.m.-2 an-1) 

(ng. 1-1) 

10 - 25 100 -700 
1- 50 50 - 500 

0,5 - 10 0,1- 20 

processus d'adsorption des substance organiques 
peu solubles se décomposent généralement en 
une phase initiale d'adsorption rapide, suivie 
d'une phase beaucoup plus lente (Haque et al., 
1968; Karickhoff, 1980). En vue de modéliser un 
tel processus, on admet que la cinétique d'ad
sorption est suffisamment rapide pourqu 'il existe 
un état d'équilibre entre les formes dissoutes et 
les formes adsorbées. 

L'absorption d'une substance chimique sur du 
matériel particulaire peut donc être représentée 
par son coefficient de partage (ou coefficient de 
distribution) entre les deux phases solide et liquide, 
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selon la relation : 

K= p 

Cs (J..Lg/g) 
(10) 

Ce (J..Lg/g) 

Il estpar ailleurs admis que le processus d' adsorp
tion des substances organiques non ioniques 
(incluant donc les hydrocarbures et les hydrocar
bures halogénés en général et les PCB en particu
lier) est défini essentiellement par un processus 
de partage entre l'eau et la matière organique 
contenue à la périphérie du substrat solide (Chiou 
et al., 1979, 1981, 1983; Karickhoff et al., 
1979). Ainsi, la capacité d'adsorption d'une sub-
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suspension, la relation (11) peut s'écrire: 

100 
K =K co p (12) 

(CO) 

Un tel concept suggère que le rôle de la matière 
organique d'un sol, d'un sédiment ou des matiè
res en suspension, est analogue à celui d'un 
solvant. Le coefficient de partage entre la matière 
organique d'un substrat solide et l'eau (K ) dewait 

(X) 

donc pouvoir être corrélé avec le coefficient de 
partage entre un solvant organique et l'eau. 

Cette idée a conduit de nombreux auteurs à utili-

Tableau 14 : Coefficient de partage Kp théoriques et observés expérimentalement pour plusieurs hydrocarbures 
halogénés. 
(Cas d'un sédiment vaseux co: 2 % et utilisation de l'équation de Karickhoff et al. (1fJ79) : K = 0,63 K avec K = 10"2 K (CO» 

co ow p co 

log Kow K 
p 

Substance 
(tableau Il) théorique 

PCB (Aro.1248) 6,11 16000 
(Aro.1254) 6,47 36600 
(A_~ 1,.,':;1\\ .:; 01 1 fV\ OfV\ vuv. lJ:..VV) V,71 .LVV uvv 

DDT 6,19 19200 
Lindane 3,85 90 
CC12=CC12 2,53 4 

stance organique non ionique peut être théori
quement nonnalisée, indépendamment de la nature 
du substrat solide, sur la base du contenu en 
carbone de la phase solide, selon la relation : 

Concentration par rapport au 
carbone organique particulaire 

(J..Lg/g) 
----------(11) 
Concentration dans l'eau 

(J..Lg/g) 

Si (CO) représente le pourcentage de carbone 
organique dans les sédiments ou les matières en 

K 
p 

Référence 
observé 

43 600 - 96 700 Pavlou et Dexter (1979) 

51 ()()() Marchand et al.(1983) 
110 Marchand et al.(1983) 

20-70 Wakeham et al. (1983) 

ser le coefficient de partage octanol/eau (K ) ow 
pour prédire la capacité de sorption des substan-
ces organiques dans les sols et les sédiments. Ce 
coefficient, largement utilisé en phannacologie, 
caractérise le caractère lipophile (ou inversement 
hydrophobe) d'une substance organique. Dans 
l'ensemble, de bonnes corrélations ont pu être 
établies pour les contaminants organiques non 
ioniques entre le coefficient de partage octanoV 
eau (Kow) et le coefficient de partage (Kco) qui 
défmit la capacité de sorption sur un substrat 
solide (Karickhoff et al., 1979 ; Karickhoff, 
1981 ; Means et al., 1980 ; Chiou et al., 1983 ; 
Gerstl et Mingergrin, 1984). Plusieurs équations 
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ont ainsi été établies sur la base de ces corréla
tions pour des groupes de contaminants organi
ques, du type: 

log Kco = a log Kow + b (13) 

Si ce concept ne tient pas compte de l 'hétérogé
néité et de la complexité du milieu naturel, il 
permet en première approximation de définir 
pour une substance organique non ionique, sur la 
base de son caractère lipophile (Kow)' sa capacité 
d'adsorption sur les sédiments ou les matières en 
suspension. Le tableau 14 illustre l'utilisation de 
ce concept pour plusieurs hydrocarbures halogé
nés. 

Concernant plus spécifiquement les PCB, les 
coefficients de partage entre les matières en sus
pension et l'eau de mer sont évalués selon le 
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dépend non seulement du coefficient de partage 
(K) mais également de la concentration des p 
matières en suspension MES (mg.1-1) dans le 
milieu aquatique. Le calcul montre aisément que 
le pourcentage de la fraction adsorbée est égal à : 

Kp (MES) 
100-------

106 + K (MES) p 

(14) 

Le tableau 15 illustre le pourcentage théorique de 
la fraction adsorbée des PCB et du lindane en 
fonction des gammes de concentration des MES 
que l'on peut rencontrer dans le milieu aquatique. 

Les observations dans le milieu aquatique conflf
ment les résultats théoriques basés sur l'utilisa
tion du coefficient de partage (K ). Dans la partie 

p 
fluviale du Rhin, les PCB sont sensiblement 

Tableau 1S : Pourcentage de PCB et de lindane à l'état particulaire en fonction des concentrations des matières en 
suspension (MES) 

MES PCB PCB Lindane 
(mg. 101) Kp : 50000 Kp : 80000 K : 100 

p 

Eau océanique 0,1 0,5 0,8 0,001 
1,0 5 8 0,01 

Eau côtière 5,0 20 28 0,05 
10,0 33 44 0,1 

Eau fluviale 20,0 50 (*) 62 (*) 0,02 (*) 
Zone d'estuaire 100 83 89 1,0 
(bouchon 200 91 94 2,0 
vaseux) 500 96 98 5,0 

(*) il convient de noter que les valeurs trouvées en eaux fluviales sont souvent inférieures. Ainsi dans la Seine, Chevreuil et al. (1987) évaluent le 
transport des PCB à l'état particulaire à 16 % pour une eau fluviale contenant IS mg.l'I de matières en suspension. 

degré de chloration e,ntre 43 600 et 96 700 par 
Pavlou et Dexter (1979) dans le Puget Sound 
(USA), à 80 000 en mer d'Irlande par Dawson et 
Riley (1977). 

Toutefois, l'utilisation du concept du coefficient 
de partage (K ) montre que le pourcentage de la 

p 
fraction adsorbée sur le matériel particulaire 

partagés à part égale entre la phase dissoute et la 
phase particulaire, alors que dans la zone estua
rienne du fleuve, les PCB se retrouvent principa
lement adsorbés sur les matières en suspension 
(Duinker et Hillebrand, 1979). Dans l'embou
chure du Var, Burns et Villeneuve (1982 a) 
trouvent un pourcentage de PCB à l'état particu
laire de 35 à 86 %. Dans l'estuaire de la Loire, où 
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les suspensions solides excèdent généralement 
100 mg.1 -1, Marchand et al. (1986 b) observent 
également que la majeure partie des PCB est 
associée au matériel particulaire et l'ordre de 
grandeur des concentrations mesurées sur les 
matières en suspension dans l'eau (55 à 
457 ng.go1

) est le même que celui mesuré dans les 
sédiments de surface (29 à 660 ng.g-1), ce qui tend 
à démontrer un taux de sédimentation rapide des 
PCB en milieu estuarien. Un tel comportement 
géochimique a des implantations directes sur le 
processus de transport à l'interface des eaux 
fluviales et des eaux marines. Les auteurs obser
vent que l'accumulation des matières en suspen
sion dans la zone de turbidité maximum en pé
riode d'étiage permet à l'estuaire interne de jouer 
un rôle de rétention pour ce type de compos·és. Le 
transfert des PCB vers l'estuaire externe, au-delà 
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mais très variable dans une gamme de < 1 à 65 %. 
Tanabe et Tatsukawa (1983) trouvent des pour
centages relativement analogues, de 7 à 58 %, 
dans des eaux océaniques peu turbides (0,1 à 
0,5 mg.1-1

). Atlas et Giam (1985) résument les 
observations réalisées dans différentes régions 
océaniques (tableau 16). De tels écarts par rap
port aux calculs théoriques sont vraisemblable
ment imputables à l'influence des cycles biologi
ques (accumulation/excrétion) et de l'état physi
co-chimique des PCB des apports atmosphéri
ques (association aux aérosols). 

Plusieurs auteurs ont cherché à estimer les taux 
de sédimentation des PCB associés aux matières 
en suspension dans divers milieux aquatiques 
(tableau 17). Dans les zones éloignées de tous les 
apports contaminants directs, exceptés ceux 

Tableau 16 - Partage des PCB entre les phases dissoute et particulaire dans les eaux marines 
(source: Atlas et Giam, 1985) 

Lieu PCB 
concentrations 

total (ng.1-l ) 

PCB % adsorbé PCB 
concentration 

sur les MES (ng.g-l ) 

Mer du Nord 2,9 

Pacifique O. 
Pacifique E. 

13 
0,8 

0,1 - 0,5 
0,4 

0,09 - 0,16 
0,005 - 0,42 

81 
30 

7 - 58 
44 - 62 

180 
146 

58 - 340 

de Saint-Nazaire, est observé principalement 
durant la période des hautes eaux hivernales et 
printanières, marqué par l'expulsion du matériel 
particulaire accumulé en amont. Ces données 
sont à prendre en compte notamment dans une 
stratégie d'étude des apports contaminants tellu
riques vers le milieu océanique. Des observations 
similaires ont été réalisées sur d'autres estuaires 
(Pavlou et Dexter, 1979 ; Hemnann et Thomas, 
1984). 

Dans le milieu marin, il semble toutefois que la 
réalité du milieu marin soit plus complexe que la 
seule application du concep~ de coefficient de 
partage. En Méditerranée, Burns et Villeneuve 
(1987) trouvent un pourcentage de PCB à l'état 
particulaire, plus faible q~' en milieu estuarien 

provenant de l'atmosphère, les taux de 
sédimentation sont évalués entre 0,2 et 
2,8 Jlg.m-2.an-1 dans les océans Pacifique et 
Atlantique (Atlas et Giam, 1985) et en moyenne 
à 1,9 Jlg.m-2.an-1 dans les lacs du Wisconsin aux 
Etats-Unis (Swackhamer et Amstrong, 1986). 
Dans les zones marines côtières ou les zones 
lacustres, soumises aux apports telluriques et 
atmosphériques, les taux de sédimentation varient 
sensiblement entre 20 et 120.Jlg.m-2.an-1• EIder 
et Fowler (1977) montrent que le transfert vertical 
des PCB vers les fonds marins résulte également 
de leur accumulation dans le zooplancton et 
de la sédimentation des matières fécales 
zooplanctoniques. lis calculent un taux de 
sédimentation des PCB lié aux matières excrétées 
par l'euphausiacé Meganyctiphanes norvegica 
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de 1,4 à 4,1 J.1g.m-2.an-1, espèce qui ne représente 
qu'un faible pourcentage (1 à 5 % ) de la biomasse 
totale zooplanctonique. Ainsi, en zone côtière, 
durant les périodes de forte productivité, les 
processus biologiques d'accumulation et 
d'excrétion des PCB peuvent constituer un 
mécanisme de transfert vertical non négligeable 
vers les fonds marins. 
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biologique des PCB fait l'objet d'un développe
ment spécifique qui est traité dans le chapitre II. 

3.5. PROCESSUS DE TRANSFORMATION 

La résistance des PCB aux processus de 

Tableau 17 : Taux de sédimentation des PCB associés aux matières en suspension dans divers milieux aquatiques 

Lieu Taux de sédimentation 
(J.1g m -2 an -1) 

Références 

Zones de référence 
Océan Atlantique 
Océan Atlantique N. 
Océan Pacifique N. 
Lacs du Wisconsin (E. U.) 

Zones côtières et lacustres 
Pacifique, bassin de Santa Barbara (E.U.) 
Baltique, baie de Kiel 
Baltique, baie de HilDo 
Lacs (Suède) 
Lac Supérieur (E. U.) 
Lac Michigan Sud (E.U.) 
Méditerranée, Monaco 
Méditerranée, Monaco 

3.4. TRANSFERT BIOLOGIQUE 

L'accumulation des polluants organiques dans 
les organismes marins constitue un aspect essentiel 
du comportement de ces substances dans 
l'environnement aquatique pour évaluer leurs 
effets sur les écosystèmes et les risques sanitaires 
à travers la consommation des espèces comestibles. 

Les observations montrent que les concentra
tions de PCB mesurées dans les tissus des pois
sons et des mollusques peuvent être de plusieurs 
ordres de grandeur supérieurs aux concentrations 
relevées dans le milieu aquatique. Le transfert 

5 
l,59 

0,28 - 2,84 
1,9 ± 1,1 

120 
24 -112 

58 
14 - 130 

60 
7,6 ± 2,3 

3 - 100 (m : 32) 
22 - 37 

Harvey et Steinhauer (1976 a) 
Knap et al.(1986) 

Atlas et Giam (1985) 
Swackhamer et Amstrong (1986) 

Hom et al. (1974) 
Osterroht et Smetacek (1980) 

Larsson (1984) 
Larsson (1984) 

Eisenreich et al. (1980) 
Swackhamer et Amstrong (1986) 

Burns et Villeneuve (1982 b) 
Burns et al. (1985) 1 

transformation et de dégradation a été étudiée en 
conditions expérimentales de laboratoire et dans 
le milieu naturel. Les réactions de photolyse sont 
estimées insignifiantes (Baxter et 
Sutherland, 1984; Bunce et al., 1978). Les 
résultats de biodégradation obtenus en laboratoire 
semblent indiquer que ce processus de dégradation 
est négligeable dans l'environnement (W ong et 
Kaiser, 1975). Toutefois, les travaux récents 
de Brownawell et Farrington (1986) suggèrent 
que la biodégradation peut être significative dans 
le milieu naturel mais limitée aux congénères les 
moins chlorés (di-, tri- et tétra-). Cet aspect 
est développé plus spécifiquement dans le 
chapitre IV. 
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Tableau 18: PCB dans les eaux océaniques du large 

Concentration (ng loI) 

Lieu Année gamme 

Océan Atlantique 

Islande - Nouvelle Ecosse 1971 5 - 40 
Atlantique N.-O. et N.-E. 1972 <1 - 150 
Mer des Sargasses 1973 <0,9 - 3,6 
Mer des Sargasses 1973 -
Atlantique Nord 1973 - 1975 0,4 - 8,0 
Atlantique Sud 1973 - 1975 0,3 - 3,7 
Golfe du Mexique 1976 <0,1 - 3,1 
Atlantique Nord 1976 0,02 - 0,2 
Atlantique Nord 1986 - 1987 0,0020,021 

Océan Pacifique 
Pacifique Nord 1972 -
Pacifique Ouest 1975 0,25 - 0,56 
Pacifique Ouest 1976 0,29 - 1,1 
Pacifique Ouest 1978 0,23 - 0,59 
Pacifique Ouest 1979 0,27 - 0,38 
Pacifique Ouest 1980 - 1981 0,039 - 0,15 
Mer de Béring 1981 0,073 - 0,13 
Pacifique Sud 1981 0,081 - 0,21 

Océan Indien 
Zone Ouest 1981 0,057 - 0,25 

Océan Antarctique 
Antarctique 1980 - 1981 0,042 - 0,072 
Station Syowa 1980 - 1981 0,035 - 0,069 

Méditerrranée 
Bassins O. et E. 1975 0,2 - 19,0 
Bassins O. et E. 1977 - 1979 0,1 - 2,5 

4. DISTRmUTION DES PCB DANS LE 
MILIEU MARIN 

4.1. PCB DANS L'EAU DE MER ET TEMPS 
DE RESIDENCE DANS LA COUCHE 
EUPHOTIQUE 

Le cycle biogéochimique des PCB dans 
l'environnement et spécifiquement les processus 
d'échange à l'interface eau/atmosphère expliquent 

moyenne Référence 

25 OIney et Wade (1972) 
35 Harvey et al. (1973) 
1,1 Bidleman et Oiney (1974) 
0,8 Harvey et al. (1974 a) 
2,9 Harvey et Steinhauer (1976 b) 
1,0 Harvey et Steinhauer (1976 b) 
1,4 Giam et al. (1978) 

0,16 Giam et al. (1978) 
0,007 Schulz et al. (1988) 

5 Williams et Robertson (1975) 
0,41 Tanabe et Tatsukawa (1980) 
0,54 Tanabe et Tatsukawa (1980) 
0,35 Tanabe et Tatsukawa (1980) 
0,33 Tanabe et Tatsukawa (1980) 

0,089 Tanabe et al. (1982) 
0,10 Tanabe et Tatsukawa (1986) 
0,12 Tanabe et al. (1982) 

0,14 Tanabe et al. (1982) 

0,058 Tanabe et al. (1982) 
0,053 Tanabe et al. (1983) 

2,9 EIder et Villeneuve (1977) 
0,7 Villeneuve et al. (1980) 

la présence de ces composés dans les eaux 
océaniques du large. Les niveaux de concentrations 
mesurés sont inférieurs au ng.!·l (tableau 18). 
Les travaux les plus récents de Tanabe font 
référence et permettent de connaître les niveaux 
de base dans les zones océaniques éloignées de 
toute source de contamination tellurique, en 
moyenne 0,1 à 0,S.ng1,1 pour l'océan Pacifique 
et l'océan Indien, 0,05 ng.1· I pour les eaux de 
l'océan Antarctique. Les plus faibles valeurs sont 
données par Schulz etaI. (1988) qui mesurent des 
concentrations entre 0,002 et 0,021 ng.l,i 
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Tableau 19 : PCB dans les eaux côtières 

Lieu 

Etats-Unis, baie de Narragansett 
baie de New-York 
Californie 
Californie, proximité 
d'un émissaire urbain 
Californie, golfe de 
Santa Catalina 
Californie, ports 
Puget Sound 
Texas, Corpus 
Christi Bay 

Grande-Bretagne, 
estuaire de la Clyde 
estuaire de la Tay 
eaux côtières 

Mer du Nord, German Bight 
Mer Baltique occidentale 

baie de HanO 
German Bight 
occidentale 
occidentale 
occidentale 

Norvège, Oslofjord et 
Frierfjord 

Hollande, mer du Nord 

Année 

1971 
1971 
1971 

1973 

1974 
1974 

1973 - 1977 

. 1980 

1973 
1973 
1974 

1974 
1974 
1975 
1975 
1975 
1976 

1977 -1978 

1976 -1977 
1976 

(représentant la somme de 18 congénères de PCB) 
dans les eaux de l'Atlantique Nord. Ces niveaux 
de concentrations contrastent très fortement avec 
ceux mesurés au début des années soixante-dix 
dans les eaux de l'Atlantique (en moyenne 
20 à40 ng.1-1) par Harvey etai. (1973) et Olney et 
Wade (1972). En zones littorales, les niveaux de 
contamination dans les eaux côtières sont 
généralement plus élevés que ceux observés en 
zones hauturières. Ils dépassent souvent le 
seuil du ng.1- l comme en témoignent divers 
travaux réalisés en Amérique du Nord et en Europe 
(tableau 19). Du fait de leurs propriétés lipophiles, 
les composés organochlorés et, par conséquent, 
les PCB sont fortement accumulés dans la 
microcouche de surface. Les facteurs de 
concentration par rapport à l'eau de subsurface 
(premier mètre de profondeur) varient 
sensiblement de 1Q4 à 107 (Duce et al., 1972 ; 
Bidleman et OIney, 1974; Stadler, 1977 ; Ofstad 
et al., 1979 ; Gaul et Ziebarth, 1980). 

Concentration (ng 1 .1) Référence 

150 ±40 Duce et al. (1972) 
120 - 270 Olney et Wade (1972) 
11- 50 Williams et Robertson (1975) 

5,4 - 16,3 Pavlou et al. (1974) 

6,7 (2,3 - 10,3) Scura et Mc Clure (1975) 
20 (10 - 36) Scura et Mc Clure (1975) 

3 - 22 Pavlou et Dexter (1979) 

4,8 ± 10,7 (0,1 - 31,0) Rayet al. (1983) 

8 Holden (1973) 
5 - 20 Holden (1973) 

0,4 ± 0,3 «0,15 - 1,5) Dawson et Riley (1977) 

3,1 ± 0,9 (2,0 - 4,7) StadIer et Ziebarth (1975) 
2,9 ± 1,2 (1,1 - 5,9) StadIer et Zierbarth (1975) 
0,9 ± 0,9 (0,3 - 3,0) Osterroht (1977) 
2,1 ± 0,9 (0,8 - 3,6) StadIer (1977) 
1,1 ± 0,8 (nd - 3,9) StadIer (1977) 

7,2 ± 4,1 (1,1 - 15,6) Gaul et Ziebarth (1980) 
4,3 ±2,8 Gaul et Zierbarth (1980) 

5 ± 1 (4 - <10) Ofstad et al. (1979) 

0,7 - 8,1 Duinker et Hillebrand (1979) 

Les temps de résidence des PCB dans la couche 
euphotique de l'eau de mer (sensiblement les 
cent premiers mètres de profondeur) ont été estimés 
pour les eaux océaniques du large par Tanabe et 
Tatsukawa (1983) en utilisant comme vecteur de 
transport vertical le carbone organique particulaire, 
paramètre lui-même associé à la productivité 
primaire selon les travaux de Suess (1980). Les 
temps de résidence calculés, quels que soient les 
niveaux de productivité considérés, sont toujours 
inférieurs à 1 an, avec comme valeurs extrêmes 
de 0,8 mois en zone eutrophe à 9,1 mois en zone 
oligotrophe. Le temps de résidence déterminé 
par Burns et al. (1985) en Méditerranée, au large 
de Monaco, et en utilisant la même hypothèse de 
calcul que précédemment, est tout à fait similaire 
(6 mois). Par contre, les valeurs trouvées par les 
auteurs sur la base du matériel recueilli dans des 
pièges à particules ou de l'accumulation dans les 
sédiments de surface sont plus élevées, de 2,6 et 
4,0 ans respectivement Ainsi, actuellement, selon 
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le mode de calcul utilisé, le temps de résidence 
des PCB dans la couche euphotique en zone 
oligotrophe est estimé de 6 à 9 mois ou de 2 à 
4 ans. 
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du Mexique (Giam et al., 1978). Les observations 
sont beaucoup plus contrastées dans les zones 
littorales (tableau 20). La distribution des PCB 
dans les sédiments littoraux témoigne d'un 

Tableau 20 : PCB dans les sédiments des mers intérieures et des zones côtières 

Site géographique Profondeur 

Océan Pacifique 
Santa Monica Bay (E.U.) 100 - 400 m 
Orange County (E.U.) 20 - 200 m 
Palos Verdes (E. U.) 20 -135 m 
Puget Sound (B.U.) Subtidal 
Osaka Bay (Japon) Subtidal 
Harimanada Bay (Japon) Subtidal 

Océan Atlantique 
Port de New Bedford (E. U.) 3m 
Floride, Escambia Bay (E.U.) Subtidal 
New-York Bight (E.U.) Subtidal 
Golfe du Mexique (E. U.) Subtidal 
Delta du Mississippi (B.U.) Subtidal 

Mer d'Irlande 
Estuaire de la Clyde Subtidal 
Zone côtière Subtidal 

l\1er du Nord A< _ <IV\ ""' 
""'T.,I - .JVV 1 •• 

Mer Baltique 
Suède, estuaire de Gola AIr Subtidal 
Finlande, ne de Seiki Subtidal 
Allemagne, baie de Kiel Subtidal 

Mer Méditerranée 
Au large 4Q-4000m 
Entre Toulon et la Corse Subtidal 
Grèce, golfe de Sarokinos Subtidal 

4.2. PCB DANS LES SEDIMENTS 

L'adsorption des PCB sur le matériel particulaire 
et le transfert vertical de ces composés vers les 
fonds sédimentaires sont largement démontrés. 
En zone hauturière, les concentrations sont 
évidemment très faibles, inférieures au ng.g-1, 

par exemple 0,2 ng.g-1 en moyenne dans le golfe 

Concentration (ng.g-1) Référence 

120 - 2 000 Young et al. (1975 a) 
20 - 300 Young et al. (1975 a) 

380 -7420 Young et al. (1977) 
8 -637 Pavlou et Dexter (1979) 

40-2000 Hiraizumi et al. (1975) 
50 -400 Hiraizumi et al. (1975) 

8400 Harvey et Steinhauer (1976 c) 
<30 - 486 1()3 Duke et al. (1970) 

0,5 - 2200 West et Hatcher (1980) 
1,97 (0,2 ~ 6) Giam et al. (1978) 
18,7 (0,2 - 35) Giam et al. (1978) 

30 - 2 890 Halcrow et al. (1974) 
<2-16 Dawson et Riley (1977) 

11 <_AO< &A,-, - -yv,.., Eder (1976) 

40 -160 Olausson (1972) 
10 «10 - 20) Linko et al. (1974) 

8,4 - 10,8 Osterroht et Smetacek (1980) 

3,5 (0,8 - 9,0) Ender et al. (1976) 
10 (1,5 - 32,5) Arnoux et al. (1981 b) 

1,3 -775 Dexter et Pavlou (1973) 

comportementgéochllŒrlquelargement~uencé 

par la dynamique sédimentaire etles gradients de 
concentrations observés permettent de mettre en 
évidence les apports de pollution d'origine 
tellurique. Ainsi, Duke et al. (1970) trouvent 
dans les sédiments amont de la baie d'Escambie 
(E.U.) des teneurs de 486 ()()() ng.g-1 de PCB à la 
suite d'un rejet accidentel de PCB à partir d'une 
installation industrielle. Sur le site de Cortiou qui 
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reçoit les eaux usées de la ville de Marseille, les 
teneurs en PCB dans les sédiments varient de 
2 500 à 15 000 ng.go

! (Arnoux et al., 1981 a). De 
fortes valeurs sont également relevées dans les 
zones portuaires, par exemple 8 400 ng.go1 dans le 
portde New Bedford aux Etats-Unis (Harvey et 
Steinhauer, 1976 c). Ainsi des gammes de 
concentrations de PCB dans les sédiments 
s'échelonnent entre des niveaux inférieurs au 
ng.go1 pour des zones non contaminées à des 
niveaux supérieurs à plus de 1 000 ng.go1 dans les 
zones fortement contaminées soumises à des 
apports contaminants importants. 

4.3. PCB DANS LE MILIEU VIV ANT 

Si l'on dispose d'une littérature abondante sur la 
contamination des organismes prélevées en mi
lieu côtier ou estuarien, l' infonnation est par 
contre beaucoup plus limitée pour les organismes 
prélevés en milieu océanique. Les tableaux 21, 
22 et 23 résument les niveaux de contamination 
dans le plancton, les poissons et les mollusques 
(moules et huîtres). 

Plus spécifiquement, en milieu océanique, les 
concentrations mesurées dans les organismes 
vivants prélevés dans l'hémisphère nord sont 
plus importantes que celles provenant de l 'hémi
sphère sud. Les niveaux les plus élevés sont 
observés dans la zone des moyennes latitudes de 
l 'hémisphère nord et la distribution régionale des 
taux de contamination dans les poissons sont en 
accord avec celle des eaux océaniques (Tanabe 
et Tatsukawa, 1986). Ceci suggère que la 
bioaccumulation des PCB est directement in
fluencée par la contamination des eaux environ
nantes. 

Les gammes de concentrations rencontrées dans 
le plancton prélevé en zone hauturière ou en zone 
faiblement contaminée se situent dans l'ordre de 
grandeur du ng.got ou moins (poids humide). Les 
niveaux peuvent dépasser le seuil de 1()2, parfois 
10' ng.g-l, dans les zones côtières fortement 
contaminées (tableau 21). 
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Les poissons prélevés en zone océanique accu
mulent les PCB à un niveau sensiblement égal à 
celui du plancton. Les concentrations les plus 
faibles «1 ng.go

!, poids humide) sont relevées 
pour des espèces capturées dans l'océan Antarc
tique. En zones côtières, les niveaux de contami
nation dépassent souvent 1()2 ou 1()3 ng.go

! (par 
rapport à la totalité de l'espèce en poids humide), 
(tableau 22). Les concentrations les plus impor
tantes sont mesurées dans le foie des poissons qui 
constitue un site de stockage des substances accu
mulées lipophiles. 

Les mollusques (moules et huîtres) ont été large
ment utilisés comme indicateurs biologiques de 
la contamination du milieu marin côtier (concept 
du «Mussel Watch»).·Les données recueillies en 
zones côtières sont par conséquent nombreuses 
(tableau 23). Les niveaux de concentration les 
plus faibles, mesurés dans les zones non contami
nées, qualifiées de référence, sont inférieurs à 
50 ng.g-l (poids sec), (Goldberg et al., 1978). 
Dans les secteurs industrialisés et urbains, sou
mis à des apports polluants, les niveaux de conta
mination dépassent 1()2, 10' ng.go1

• Les concen
trations de PCB les plus importantes, jamais 
relevées dans les mûüles, ûüt été mesmées dans le 
port de New Bedford (E.U.) avec des niveaux de 
17 000 ng gol (Risebrough et al., 1983). 

4.4. BILANDELAREPARTITIONDESPCB 
DANS L'ENVIRONNEMENT 

A notre connaissance, trois bilans de la réparti
tion des PCB dans l'environnement ont été réali
sés (Portmann, 1981 ; Tanabe, 1985 ; Harding, 
1986). Celui de Tanabe (1985) eS1 sans conteste 
le plus complet, intégrant la répartition des PCB, 
d'une part dans l'environnement terrestre et cô
tier,. d'autre part dans l'environnement océani
que (tableau 24). La quantité totale de PCB 
dispersée dans l'environnement (374000 tonnes) 
représente 31 % de la production mondiale cumulée 
(estimée à 1 200 000 tonnes). L'essentiel des 
PCB dispersés se retrouve dans le milieu océani
que (98 %), principalement dans la masse d'eau 



'l'ableau li: PCB danslc plancton (source: Hardin •• 1986) 

Concentration (ng • -1) 

-
Site Ann6e Taille ou 

organisme poids humide poids sec 
(flm) 

Phytoplancton et mkl"Oplancton 
Baltique. Su~de 1911 100 - -
Baltique, Finlande 1912 - 1913 150 40- 150 -
Baltique. Fmlande 1914 ISO 30- 3 300 -
Baltique. Finlande 1915 150 . 40-120 
Mer du Nord. lIoUande 1913 50 3.S -
Atlantique, Canada. ,olle du St-Laurent 1912 73 90- 3050 -
Atlanli'lue. Canada. ,olfe du St-Laurent 1976 66 - 12S 1.0- 6.4 6,1 -74.4 

125 - 250 0,6 -7.0 S.8 - 60,8 
2S - 66 0.1- 0.9 1.4 - 4.7 

Atlantique, Canada. lolle du St-LauRlnt 1917 66 - 125 0,2- 3.3 I.S - 31.6 
12S - 250 0.2 - 2.7 1,9 - 19,3 

M6diterran6e. Prance 1914 60 - 22 -141 
M6dilerran6e. Prance 1914 76 - .. 500 
M6dilerran6e. Prance .914 - 1915 76 168 - 420 -
Zooplancton 
GB, Firth of Clyde 1969 >300 30 -
GB, Firth of Clyde J971 - 1912 >300 80-2200 -
GB. Mer du Nord 1911 - 1912 >300 10- 920 -
GB, Atlantique N. 1911- 1912 >300 10 - 120 -
Hollande. Mer du Nord 1973 >300 20 -
Sspa.nc. Atlamique 1971 >200 3.7 - 16 27 - 231 
Oc6an Antarctique 1912 >300 <3 <16 
Oc6an Atlantique N.-O. 1969 >239 - 71- 3000 
Oc6an Atlantique N.-O. 1970- 1971 >333 4 - 450 -
Oc6an Adantique N. 1970 >239 300 - 450 -
0c6an Atlantique S. 1971 >239 18 - 638 -
0c6an Pacifique 1974 Copépodes 100 - 190 1 -
Canada. ,olfc du St-Laurent 1972 >239 Ir-1860 -
Canada. lolfe du St-Laurent 1916 >230 0.2- 91 2,6 - 390 
Canada, lolfe du St-laulent 1971 >250 0,1 - 21 0,5 - 147 
USA. lolfe du Mexique 1911 >300 <3 -1055 -
USA, lolfe du Mexique 1973 >333 40- 151 -
USA, PUlet Sound 1913 -191S >300 0-200 -
M6diterran6e, France t974 >300 - 122 -14 500 

Mé.anyetiphanes norvelica - 620 
M6diterranéc. France 1914 Serlesles arlieus - 410 

Pa.iphea siv.do - 210 
M~diterranée. Prance 1911 >280 2- 25 2S - 230 
Méditerranée, France 1978 cosépodes - 180- 620 
M6diterran6e. Prance 1979 copépodes - 68 - 220 
M6diterranée,l;rance 1981- 1982 copépodes - IlO- 490 

lipides 

300- 3 500 
4000-11000 

26 000 - 340000 
4000- 66000 

8.4 
-

86 - 2 237 
t04 - 2 899 
173 - 232 
152 - 440 
18 - 469 

-
-

1800 - 4 500 

-
1100-17100 

200- 2500 
100- 5 500 

10300 
230 - 4812 

-
320- 260000 
925 - 19300 

-
7300- 124000 
·3260 - 14390 

-
40-742 
lOI - 820 

-
3310 - 112359 

0-16000 
-
-
-
-
-
-
-
-

R6f6rence 

Jensen et al. (1912 a) 
Linko ct al.(1914) 
Linko ct al. (1919) 
Linko cl al. (t919) 

Ten Berge elllillebrand (1914) 
Ware el Addison (1973) 

lIarding ct al. (1978) 
harding ct al. (1978) 

liard in. et al. (non publi6s) 
Hardinl cl al. (non publi6s) 
lIardinl cl al. (non publi6s) 

Marchand ct al. (1974) 
Powler et Eider (1918) 
Eider el Powlcr (19Tl) 

Holden (1910) 
Williams ct 1I0iden (1913) 
Williams Cl Holdm (1913) 
Williams cilloldcn (1913) 

Ten Berge Cl Hillebrand (1914) 
Prancoetal. (1981) 
Giam ct al. (1913 a) 

Risebrough Cl al. (1912) 
Grice cl al. (1912) 

Risebrou,h ct al. (t912) 
Risebroulh ct al. (1912) 

Taka,Î cial. (t915) 
Ware el Addison (1913) 

lIardinl ct al. (1918) 
lIardinl cl al. (non publiés) 

Giam ct al. (1973 b) 
Baird cl al. (1915) 

ClaylOn.t al. (1971) 
Marchand ., al. (1974) 
Powler ct Eider (1918) 
Powler et Eider (1918) 
Powler et Eider (1978) 

Powler et Eider (1980 - 1981) 
Bums cl al. (198S) 
Bums.' al. (1985) 
nums cl al. (1985) 

w 
00 

t:O 

~ 

~ 



Tableillu 22 : PCB dans les poissons 

Site Année Echantillon 
analysé 

MUleu océanique 

Atlantique Nord (poillonl ~Iagiques) 1910 - 1911. music 
Atlantique Nord (poilSODl ~agiques) 1910- 1911 totalité 
Atlantique Nord (poilsons mélop6lagiques) 1910-1912 totalité 
Pacifique N.-O. (larae du Japon) 1980 totalité 
Pacifique S.-B. (large du chili) 1918 muscle 
Océan Indien (mer d'Arabie) 1916 totalité 
Antarctique 1981 totalité 

MUIeu e6t1er 
Atlantique Nord (Gcorael Bank) 1911 - 1912 muscle 
Atlantique.Nord (Gcoraes Bank) 1911- 1912 foie 
Baltique (harena) 1965 - 1968 totalité 
Baltique (morue) 1965 - 1968 totalité 
GB, baie de Liverpool 1914 totalité 
GB, Ecosle (harena) 1969 totalité 
GB, Ecolle (sprat) 1969 totalité 
BU, loi Angeles 1980 - 1981 foie 
EU, lac Ontario 1980 totalité 
Finlande, Baltique (.aumon, truite) 1982 totalité 
Pologne, Baltique (turbot) 1983 totalité 
Pologne, Baltique (plie) 1983 totalité 
Pologne. Baltique (flSt) 1983 totalité 
Pologne, Baltique (morue) 1981 totalité 
Pologne, Baltique (sprat) 1983 totalité 
RFA. mer du Nord (flêt) 1982 - 1984 totalité 
RFA, mer du Nord (plie) 1982 - 1984 totalité 
RFA, mer du Nord (sole) 1982- 1984 totalité 
RFA. mer du Nord (limande) 1982 - 1984 totalité 
RF A, mer du Nord (harena) 1982 - 1984 totalité 
RFA, mer du Nord (morue) 1982 - 1984 totalité 
RFA, mer du Nord (anguille) 1982 - 1984 totalité 

Concentration 
(ng g -1 poids humide) 

1.4 - 4,0 
50 

2,5 - 140 
12-15 

0,1 - 2,2 
0,1-2,0 

0,08-0,n 

30- 190 
1500- 45 000 

150 - 1 500 
38 - 140 
51- lOS 
100- 900 
100- 600 

615 - 4 920 
110- 4 900 
~-425 
40 - 130 
25 - 130 
10- 620 
10- 500 

40- 2400 
20-10 

20 - 140 
90- 120 
20- 240 

250 
90- 120 

200- 320 

Référence 

Harvey el al. (1914 b) 
Harvey et al. (1914 b) 
Harvey et al. (1914 b) 

Cité par Tanabe et Tatsulcawa (1986) 
Tanabe el al. (1980) 

Cité par Tanabe et Tatsulcawa (1986) 
Subramanian et al. (1983) 

Harvey et al. (1914 b) 
Harvey et al. (1912) 
Jensen et al. (1912) 
Jensen el al. (1912) 

Riley et Wahby (19n) 
Holden et Topping (1911 - 1912) 
Holden et Topping (1911 - 1912) 

Gossell el al. (1983) 
Ryan et al. (1984) 
Vuorinen (1985) 
Falandysz (1985) 
Falandysz (1985) 
Falandysz (1985) 
Falandysz (1985) 
Falandysz (1985) 

Huschenbeth (1985) 
Huschenbeth (1985) 
Huschenbeth (1985) 
Huschenbeth (1985) 
Huschenbeth (1985) 
Huschenbeth (1985) 
Huschenbeth (1985) 

bj 
1-1 

~ 
0 

i 

Vl 
\C) 
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Tableau 22 (suite) 

Site Année Echantillon Concentration Référence 
analysé (ng g ·1 poids humide) 

Pay.-Ba., mer du Nord (flet) 1983 - 1984 totalité 70-3100 Kohler et al. (1986) 
Belgique, mer du Nord (fI&) 1980 totalité 60- 310 Vandamme ct Baeteman (1982) 
Belgique, mer du Nord (IOle) 1980 totalité 30- 80 Vandamme ct Baeteman (1982) 
Belgique, mer du Nord (morue) 1980 totalité 25 - ISO Vandamme et Baeteman (1982) 
GB. mer du Nord (hareng) 1971- 1977 totalité 150- 900 Murray et Norton (1982) 
GB. mer du Nord (flet) 1971- 1977 totalité 50- 100 Murray et Norton (1982) 
GB, mer du Nord (plie) 1971- 1977 totalité 20-190 Murray et Norton (1982) 
GB, Atlantique (plie) 1970- 1919 totalité 90- 300 Murray et Norton (1982) 
GB, Atlantique (hareng) 1970-1919 totalité 180- 390 Murray et Norton (1982) 
GB, Atlantique (flet) 1910- 1919 totalité 110- 200 Murray et Norton (1982) 
GB, Atlantique (plie) 1910-1979 totalité 20- 100 Murray et Norton (1982) 
Espagne, Méditerranée (rouget) 1983 totalité 300- 1300 Albaiges el al., (1981) 
Espagne, Méditerranée (merlu) 1983 totalité 200- 410 Albaiges et al., (1981) 
Espagne, Méditerranée (c:hinduard) 1983 totalité 90- 230 Albaiges et al., (1981) 
Espagne, Méditerranée (anchois) 1983 totalité 250 Albaiges et al., (1981) 

tlj 
~ 

~ 

i 
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Tableau 23 : PCB dans les mollusques (huîtres et moules) 

Site géographique Année 

Etats-Unis 
Côte ouest 1976 
Côte est 1976 
Port de New Bedford 1976 - 1978 

Grande-Bretagne 
Ecosse 1970 

Baie de Liverpool 1974 
Ecosse 1977 

Espagne 
Côte atlantique 1970 
Côte méditerranéenne 1970 
Delta de l'Ebre 1980 

France 
Méditerranée 1972 
Méditerranée 1973 - 1974 
Méditerranée 1976 - 1977 
Manche 1976 
Atlantique 1976 
Rade de Brest 1977 

océanique (61 %) et dans les sédiments côtiers 
(35 %). 

4.5. TENDANCE DE L'EVOLUTION DELA 
CONTAMINATION DANS L'ENVIRON
NEMENT MARIN 

Les premières mesures réglementaires pour limi
ter ou interdire l'usage des PCB et surtout leur 
dispersion dans l'environnement remontent au 
début des années soixante-dix. Nous avons vu 
précédemment que les temps de résidence des 
PCB dans la couche euphotique varient de 4 mois 
à 4 ans maximum en zone oligotrophe selon 
l 'hypothèse de travail utilisée. 

Ces temps de résidence sont suffisamment courts 
pour permettre d'observer des tendances au moins 

Concentration Référence 
(ng g -1, poids sec) 

7-8700 Golberg et al. (1978) 
15 - 635 Golberg et al. (1978) 

17000- 110000 Fanington et al. (1983) 

<200 - 3 000 Holden et Topping 
(1971/1972) 

100 - 240 Riley et Wahby (1977) 
60 -7 100 Cowan (1981) 

400 - 3 700 Franco-Soler (1972) 
2000-9000 Franco-Soler (1972) 

79 - 1100 Risebrough et al. (1983) 

550 - 9 600 De Lappe et al. (1972) 
180 - 13500 Marchand et al. (1976) 
85 -4400 Alzieu et al. (1979) 

335 - 5 120 Alzieu et al. (1979) 
10 ~ 2 060 Alzieu et al. (1979) 

230 - 4 260 Marchand et al. (1983) 

à l'échelle de la décennie. Déjà dans les années 
soixante-dix, comme nous l'avions évoqué pré
cédemment, Harvey et al. (1974 a) observaient 
une très nette diminution des niveaux de concen
tration des PCB dans les eaux océaniques de 
l'Atlantique nord, en moyenne de 35 ng.l-1 à 
1 ng.1-1 de 1972 à 1973. Les travaux répétés en 
Méditerranée occidentale et réalisés par une même 
équipe scientifique ont permis à Burns et al. 
(1985) d'observer des tendances de la contami
nation des PCB dans l'environnement marin sur 
cinq années (tableau 25). En moyenne, les ni
veaux de contamination ont diminué d'un fac
teur 6. On retrouve des tendances analogues 
dans le suivi de la contamination des PCB en 
Suède dans les échantillons de hareng et de 
brochet (Ols son et Reutergarh, 1986) et, aux 
Etats-Unis, dans le programme de surveillance 
du littoral califomien par l'intermédiaire des 
mollusques (Stout, 1986). 
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Tableau 24: Bilan des PCB (tonnes) dans l'environnement 
(source: Tanabe. 1985) 

Bilan dans l'environnement 

Continent Océan Total 
et littoral 

Atmosphère 500 790 1290 
Fleuves et lacs 3500 - 3500 
Eau de mer 2400 230000 232400 
Sols 2400 - 2400 
Sédiments 130000 110 130 110 
Biota 4300 270 4570 
(Total) (143000) (231000) (374 (00) 
Quantités dégradées et incinérées 43000 
Quantités stockées à terre (*) 783000 
Production mondiale cumulée 1200 000 

Répartition des PCB (%) dans l'environnement 
(représentent 31 % de la production mondiale cumulée) 

Atmosphère 0,3% 

~_dum~ (61.5 %) 
Terre 1,6 % 

sédiments côtiers (34.7%) 

Océan 98,1 % 

Bilan spécifiqüe pûüï le milieü océaniqüe (pCB en tûnnes) 

Milieu côtier Milieu océanique Total 

Eau de mer 2400 230000 232400 
Sédiments 130000 110 130 110 
Biota 4300 270 4570 

(*) : Encore en usage dans les installations électriques et autres équipements. et en dépôt dans les zones de décharges. 

s. CONTAMINATION DU LITTORAL 
FRANCAIS 

5.1. SOURCES DE POLLUTION ET AP
PORTS CONTAMINANTS VERS LE :MI
LffiUMARIN 

La quantit~ totale de PCB utilisée en France 
se situe entre 50000 et 60 000 tonnes. Depuis 
1975, l'usage des PCB est limité aux systèmes 

clos, c'est-à-dire (essentiellement) les équipe
ments électriques. Les produits se retrouvent 
principalement dans les gros transformateurs 
électriques (#50000 tonnes), les gros condensa
teurs électriques (# 3 000 tonnes) et les petits 
condensateurs qui contiennent chacun quelques 
dizaines de cm3 de PCB. 

Les risques de pollution dite «froide» (écoule
ment vers l'extérieur des installations) peuvent 
conduire à la contamination des terrains et du 
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milieu aquatique par ruissellement. La pollution 
dite «chaude» (explosion interne, incendie ex
terne) peut contribuer à la formation d'aérosols 
conduisant à une contamination par voie aé
rienne. La pollution de l'environnement par voie 
atmosphérique peut se poursuivre pendant l' inci
nération des rebuts industriels et municipaux. La 
plupart des incinérateurs municipaux ne détrui
sent pas efficacement les PCB. Ainsi, la libéra
tion des PCB dans l'atmosphère, les sources de 
pollution ponctuelles telles que les effluents 
urbains, les effluents industriels, les infiltrations 
à partir des lieux de décharge, contribuent à la 
contamination par les PCB du milieu aquatique, 
terrestre et par extension à celui du milieu marin 
côtier. 

Les emuents urbains constituent une source 
manifeste de contamination du milieu marin, soit 
directement par la présence d'émissaires en 
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zones littorales ou estuariennes, soit indirecte
ment par les apports contaminants des eaux 
fluviales. 

Le tableau 26 présente les gammes de concentra
tions de PCB fréquemment rencontrées dans les 
effluents urbains analysés en France (Nantes, 
Toulon, Morlaix), ainsi que les flux contami
nants de PCB ramenés par équivalent habitant. 
Les concentrations observées se situent en moyenne 
entre 0,1 et 0,4 J,lg.I-I • Des valeurs plus importantes 
sont relevées dans les effluents de l'agglomération 
parisienne, entre 0,4 et 1,3 J.1g.1-1 et sont 
comparables aux niveaux relevés en Amérique 
du Nord, entre 0,2 et 1,5 J.1g.1-1• En terme de 
flux contaminants, les valeurs se situent en France 
sensiblement entre 10 et 20 mg hab:1.an-1 

(à l'exception de l'agglomération parisien
ne : 40 -123 mg.habel.an-l ). A l'échelle nationale, 
le parc des stations d'épuration des collectivités, 

Tableau 25 : Evolution de la contamination des PCB dans l'environnement à l'échelle de la décennie. 

Méditerranée occidentale (source: Burns et aL, 1985) 

1974 - 1978 1978 - 1982 

Eau de mer (ng 1 <1) 3,2 ±2,2 1,0 ±0,4 
Plancton (ng g -1) 1500± 1800 230 ± 150 
Fèces planctoniques (ng g -1) 17000 ± 14000 1 200 ± 900 - 14,0 
Piège à particules (ng g -1) 460±250 130 ± 120 

Suède (source: Olsonn et Reutergardh, 1986). Concentration: Jlg g .1, poids frais. 

Poisson 1970 - 1972 1984 

Hareng (baie de Bothnie) 7 1,2 
Hareng (Karlskrona) 16-20 8 
Brochet (lac Bolman) 4 2 
Brochet (lac Storvindeln) 2,5 - 3 1 

Etats-Unis, Calirornie (source: Stout, 1986). Concentration Jlg g -1, poids sec. 

Moule 

RoyalPalms 
(proximité d'un émissaire urbain) 
Corona dei Mar 
La Jolla (Cal) 

1971 

2,50 
0,92 
0,55 

1979 -1980 

0,45 
0,33 

0,037 

Facteur de 
réduction 

- 3,2 
-6,5 

-3,5 

Facteur de 
réduction 

- 5,8 
- 2,0 à 2,5 

. - 2,0 
- 2,5 à 3,0 

Facteur de 
réduction 

-5 
-3 

- 15 



44 

pour l'année 1979, représentait un chiffre de 
7374 unités, correspondant à une capacité totale 
de 47 582 000 équivalent - habitants. Sur cette 
base, les apports contaminants bruts représentent 
un chiffre de 475 à 850 kg de PCB par an, 
résultant de pollutions généralement diffuses 
difficilement contrôlables. 

Les apports fluviaux intégrent l'ensemble des 
apports telluriques correspondant aux effluents 
urbains et industriels, et au ruissellement des 
terres et du tissu urbain. Les flux annuels bruts 
transportés par la Loire sont évalués entre 60 et 
110 kg.an- l (Marchand et al., 1986). Sur la base 
des travaux de surveillance de la contamination 
du littoral français (aspect développé ultérieure
ment) les apports contaminants moyens de la 
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200 à 355 kg.an- l
, valeur qui se situe dans la 

fourchette d'estimation précédente. Villeneuve 
(1986) estime un flux annuel de PCB dans le Var 
de 10 kg. Pour le Rhône, avec un débit de 
60 km3.an-1 et une concentration moyenne dans 
l'eau de 10 ng.1-1, (Marchand et al., 1982) retrou
vée au cours de deux autres campagnes de mesu
res (résultats non publiés), l'apport contaminant 
moyen en PCB serait de 600 kg.an- l • 

L'ordre de grandeur de ces estimations se reœ 

trouve dans les travaux réalisés sur d' autres fleu~ 
ves étrangers (tableau 27). Ainsi pour l'ensemble 
des quatre grands fleuves français, les apports 
telluriques de PCB vers le milieu marin se situent 
dans une fourchette de 900 à 1 200 kg.an- l • 

Tableau 26: PCB dans les effluents urbains 

Station d'épuration Equivalent Débit Concentrations Flux dePCB Réf 
habitants (m3 hab -1 an -1) PCB (JJ.g 1 -1 ) (mg hab ·1 an -1) 

France 
Toulon-Est 61000 72 OJ4 ±O.O5 13.5 (n ,-" 
Nantes-Nord 465000 73 0,14 - 0,31 (max 8,8) 10,2 - 22,6 (1) 
Nantes-Sud 185000 46 0,17 - 0,44 7,7 - 12,8 (1) 
Morlaix 30000 100 0,049 ± 0,034 4,7 (1) 
Achères (paris) 8100 000 95 0,44 - 1,3 41 G 123 (2) 

Amérique du Nord 
Californie JWPCP 3650000 140 0,54 - 0,67 78±26 (3) 
Californie Hyperion 3 100 000 166 0,67 - 0,76 91 ±36 (3) 
Californie Orange 
County 1 700 000 152 1,33 - 1,55 223 - 267 (3) 
New York (n = 9) 0,60 (0,02 - 0,90) (4) 
Canada (n = 33) 0,60 «0,1 - 1,8) (4) 

(1) Marchand " al. 1989. (3) Schaefer. 1982; Brown,' al., 1986. 

(2) Granier " al., 19~8. (4) Wolfe, 1986. 

Gironde sont estimés entre 25 et 45 kg.an- l pour 
la Gironde et entre 230 et 430 kg.an- l pour la 
Seine (Marchand, 1985). Les travaux réalisés par 
Abamou et al. (1987) sur l'estuaire de la Seine 
permettent de calculer un apport contaminant en 
PCB, exprimé en équivalent Amclor 1254, de 

Les app'orts atmosphériques constituent égale
ment une source de contamination du milieu 
marin. Les rares données existantes pour le litto
ral français ont été obtenues en Méditerranée par 
Villeneuve (1986) qui donne en moyenne comme 
dépôts atmosphériques pour les PCB par échange 
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gazeux 9,6 J.Lg.m-2.an-1 et par retombées sèches 
14,6 J.Lg.m-2.an-1 • Les concentrations dans les eaux 
de pluie sont très variables de 5 à 93 ng.1-1• S ur la 
côte atlantique, en rade de Brest, Marchand et al. 
(1983) trouvent une teneur moyenne de PCB 
dans les eaux de pluie de 8,3 ± 3,7 ng.l- l • En 
prenant une concentration moyenne de 10 ng.l- l 

et un taux moyen de précipitations de 
80 cm.an- l , le transfert moyen des PCB par les 
eaux de pluie représenterait 8 J.Lg.m-2.an-l • Ainsi, 
la somme des apports atmosphériques, sur la 
base de ces données fragmentaires, serait de 
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littorale marine et une longueur totale de côtes de 
5 500 km, les apports atmosphérique des PCB sur 
le milieu marin côtier serait de 1 760 kg.an- l , ce 
qui montre un ordre analogue à celui estimé pour 
les apports fluviaux (900 - 1 200 kg.an- l ). 

L'ensemble des apports contaminants des PCB 
vers le milieu marin côtier serait donc compris 
dans une fourchette de 2,5 à 3,0 tonnes par an, ce 
qui représente une très faible part de la quantité 
de PCB utilisée sur le sol national (50 000 à 
60 000 tonnes). 

Tableau 27 - Estimation de flux annuels de PCB transportés par les fleuves (kg/an) 

Pays/fleuve Débit 
(km3 an -1) 

France 
Seine 12 
Gironde 31 
Loire 30 
Rhône 60 
Var 2,8 

Etats-Unis: Niagara 202 

Hollande, Allemagne 
Rhin 60 
Escaut 10 
Yssel 6 
Ems 4 
Weser 12 
Elbe 24 

32 J.Lg.m-2.an-1, chiffre comparable aux gammes 
de valeurs couramment observées (Atlas et al., 
1986). n est par ailleurs intéressant de noter que 
le taux de sédimentation des PCB dans le milieu 
méditerranéen côtier, qui représente le flux net 
des PCB dans le milieu aquatique, est évalué par 
Burns et al. (1985) entre 22 et 37 J.Lg m-2an-t , soit 
le même ordre de grandeur que l'estimation des 
apports atmosphériques. En considérant (arbi
trairement), une largeur de 10 km pour la zone 

FluxdePCB Référence 
(kg an -1) 

230 -430 Marchand (1985) 
25 -45 Marchand (1985) 
60 - 110 Marchand et al. (1986) 

600 Marchand et al. (1988) 
10 Villeneuve (1986) 

1 700 - 1900 Oliver et Nicol (1984) 

7600 Duinker et al. (1984) 
105 Duinker et al. (1984) 
380 Duinker et al. (1984) 
16 Duinker et al. (1984) 
198 Duinker et al. (1984) 
564 Duinker et al. (1984) 

5.2. CONTAMINATION DES EAUX LITIO
RALESETESTUAJUENNES 

Les premiers travaux pour évaluer les niveaux de 
contamination des 'PCB dans les eaux littorales 
ont été réalisés au début des années 70 en Médi
terranée. Raybaud (1972) mesure en 1971 des 
concentrations de 100 à 200 ng.1-t dans la région 
marseillaise. Un an plus tard, de Lappe et al. 
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(1972) utilisent la moule comme indicateur bio
logique de pollution pour observer la contamina
tion du littoral méditerranéen (cet aspect sera 
développé ultérieurement). En 1975, EIder (1976) 
mesure directement la contamination des eaux 
littorales méditemanéennes françaises, les con
centrations de PCB varient de 1,5 à 
38,0 ng.1-1, soit en moyenne 13,1 ± 12,3 ng.1 ol

• 

Les analyses les plus récentes réalisées à Monaco 
en 1981 - 1982 par Burns et al. (1985) donnent 
des valeurs beaucoup plus faibles de 0,2 à 
1,2 ng 1 -1. 

Sur les autres façades maritimes, nous ne dispo
sons pas de telles séries chronologiques de mesu
res pour suivre l'évolution de la contamination 
sur une décennie. Le contrôle des PCB dans 
l'eau, dans le cadre du programme de surveillance 
RNO, n'a pas permis d'atteindre cet objectif. 
Pour la plupart des sites suivis, les données ana
lytiques sont inexploitables à cause de méthodo
logies totalement inadaptées pour la surveillance 
d'un tel paramètre dans l'eau (seuils de détection 
trop élevés, souvent supérieurs à 10 ng.1- t ). Nous 
disposons toutefois d'études indépendantes du 
RNO permettant d'évaluer les niveaux de conta
mination des PŒ dans les eaux côtières et estua
riennes du littoral français. La plupart de ces 
travaux ont été réalisés à la fin des années 70 et 
dans les années 80 (tableau 28). 

La première campagne «lntersite», réalisée en 
1983 entre Cherbourg et la frontière belge 
(Marchand et Caprais, 1985), permet d'identifier 
deux sources essentielles d'apports contaminants : 
la zone industrielle et urbaine de CaIais - Dunkerque 
en mer du Nord et l'estuaire de la Seine dans la 
Manche. Les données recueillies, en liaison avec 
la description hydrologique de la région étudiée, 
permet d'identifier plusieurs zones caractéristiques 
soumises ou non aux apports contaminants 
précédemment identifiése Les rejets directs en 
mer depuis la zone nord, entre Calais et 
Dunkerque, se font sentir le long du littoral 
jusqu'à l'embouchure de la Somme. L'année 
précédente, en 1982, dans le même secteur, entre 
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Calais et la frontière belge, les valeurs mesurées 
au cours d'une campagne pour étudier les 
nécroses de poissons (campagne Celpemm), les 
concentrations de PCB mesurées dans les 
eaux de surface variaient de 3 à 40 ng.1- t 

(m : 12 ± Il ng.1- t), (Marchand, résultats non 
publiés). 

Plus au sud, la baie de Seine est soumise à 
l'influence des apports fluviaux de la Seine (apport 
estimé de 235 à 430 kg de PCB par an) et cette 
influence se fait également sentir le long de la 
bande côtière depuis Le Havre jusqu'à Dieppe. 
Pour l'ensemble de la zone considérée (baie, 
estuaire et partie fluviale), les travaux réalisés 
antérieurement en 1978 (CNEXO, 1978) et ré
cemment en 1985-1986 (Abarnou et al., 1987) 
montrent également le gradient de concentration 
croissant que l'on peut observer de la baie de 
Seine (3 à 6 ng.1ol

) à l'estuaire de la Seine (10 
à 370 ng.1-t) jusqu'à la partie fluviale (30 à 
200 ng.1-1). L'ensemble des observations,radia
les et points fixes, dans l'estuaire de la Seine, met 
en évidence l'importance des matières en suspen
sion (MES) comme vecteur de transfert des PCB 
du milieu fluvial vers le milieu marin. 

L'étude réalisée en 1977 et 1978 dans la rade de 
Brest (Marchand etaI., 1983) a permis d'évaluer 
les niveaux de contamination dans le milieu 
marin semi-fermé soumis à l'influence des acti
vités industrielles et urbaines de la ville de Brest 
et à l'influence des apports fluviaux de deux 
rivières, l'Elorn au nord ~t l'Aulne au sud. Les 
concentrations moyennes varient de 3 à 5 ng.l-1. 

L'estuaire de la Loire a fait l'objet d'une étude, 
de 1982 à 1984, pour évaluer les processus de 
transport des polluants organiques du milieu fluvial 
vers le milieu marin (Marchand et al., 1986)e Les 
niveaux moyens de concentrations dans la partie 
interne de l'estuaire de la Loire restent relativement 
homogènes, de 9 à 18 ng.1"1 et les maxima sont 
observés dans la zone de turbidité maximum. Les 
différences les plus significatives sont relevées 
dans l'estuaire externe, au-delà de Saint-Nazaire, 
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Tableau 28 : Contamination par les PCB des eaux marines côtières et estuariennes du littoral français. 

Zone Année PCB (ng. 1 -1) Référence 

Manche - Mer du Nord 
Zone côtière entre Dunkerque et Calais 1983 3,7±3,1 (1) 
Zone côtière entre Calais et l'estuaire de 

la Somme 1983 1,7 ± 1,3 (1) 
Zone côtière entre Dieppe et Fécamp 1983 3,4 ±2,6 (1) 
Zone côtière au nord de la baie de Seine 1983 9,8 ±3,4 (1) 
Zone au large de Dieppe et Boulogne 1983 1,4 ± 0,8 (1) 
Zone au large de la baie de Seine 1983 1,6 ± 0,7 (1) 

1978 4,1 ± 1,5 (2) 
Zone centrale de la baie de la Seine 1983 3,2±0,4 (1) 

1985/1986 3-6 (3) 
Estuaire de la Seine 
- Zone sub-estuarienne 1978 7,6 ± 2,1 (2) 

1983 6,5 ± 3,7 (1) 
1985/1986 3 -12 (3) 

- Estuaire avai i9ï8 7,6 ± 2,Î (2) 
1983 (pt fixe) 29,0 ± 12,2 (1) 
1985 (pt fixe) 16,5 ± 15,0 (3) 
1986 (Pt fIXe) 73,3 ± 70,6 (3) 

- Estuaire amont 1985 10 - 20 (3) 
1986 40 - 370 (3) 

- Fleuve: . région parisienne 1984 50 - 500 (4) 
. aval de Rouen 1986 30 - 110 (3) 

Atlantique 
Rade de Brest 1977/1978 4,3 ±2,8 (5) 
Estuaire de la Loire 1982/1984 (6) 
- Estuaire externe <2-23 
- Estuaire interne 9 -64 

(pt fIXe 10 - 235) 
- Fleuve 3 - 21 
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Zone 

Littoral vendéen 
Gironde 
- Embouchure 
- Estuaire 
- Bordeaux (sur la Garonne) 
Bassin d'Arcachon 
Littoral landais 

Méditerranée 
Baie de Marseille 
Zone littorale 
Embouchure du Rhône 

Golfe du Lion 
Estuaire du Var 
Monaco 
Littoral- Provence· Côte d'Azur 
Littoral corse 
Cortiou: Effluents urbains de Marseille 

- Zone de rejet 
- Zone de rejet (contrôles RNO) 

(1) Marchand et Caprais, 1985. 
(2) CNEXO, 1978. 
(3) Abamou ,t al. 1987. 
(4) Chevreuil,tal., 1987. 
(5) Marchand" al. 1983. 
(6) Marchand ,t al. 1986. 

Tableau 28 (suite) 

Année 

1985 
1985 

1985 
1985 

1971 
1975 
1975 
1984 

1985-1986 
1984 

1980-1981 
1981-1982 

1984 
1984 
1984 
1984 
1984 

PCB (ng. 1 .1) 

<2 - 5 

5 
Pt fixe (3-25) 10 ± 6 

7 
(7) 

(22 - 9) 5 ± 3 

100 - 200 
(1,5 - 29) : 13 ± 12 

38 
10 - Il 

10 
<2 - 4,5 

(1,7 - 4,2) : 2,5 
0,2 - 1,2 

<2 
<2 
57 

4 - 10 
(5 - 73) 17 ± 15 

(1) Marchand résultats non publiés. 
(8) Raybaud. 1972. 
(9) EIder, 1976. 
(10) Marchand ,t al., 1988. 
(11) Burns et. Villeneuve 1982 a. 
(12) Burns ,t al. 1985. 
(13) Marchand, 1985. 
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Référence 

(7) 
(7) 

(7) 

(8) 
(9) 
(9) 

(10) 
(7)' 

(10) 
(11) 
(12) 
(10) 
(10) 
(10) 
(10) 
(13) 

où la présence des PCB est influencée par la 
dynamique hydrosédimentaire de l'estuaire. 

ment la tendance d'une décontamination géné
rale des PCB dans les eaux méditerranéennes 
depuis 10 ans. Les concentrations les plus élevées 
sont relevées à l'embouchure du delta du Rhône 
(10 - Il ng.l- l ) et dans la zone de l'émissaire 
urbain de Cortiou qui rejette les eaux usées non 
épurées de la ville de Marseille (4 à 57 ng.l- l ). 

Au cours de la campagne «Intersite m», réalisée 
en septembre 1985 sur la façade atlantique au 
sud de la Loire (Marchand et al., résultats non 
publiés), les niveaux de contamination de PCB 
mesurés dans les eaux littorales étaient signi
ficatifs, de <2 à 9 ng.l- l , et variaient de 3 à 
25 ng.l- l dans la Gironde durant un cycle de 
marée étudié sur une station fIXe. 

La campagne Intersite II, réalisée en septembre 
1984 le long de la côte méditerranéenne 
(Marchand et al., 1988), mon~ que les niveaux 
de contamination des PCB dans l'eau sont dans la 
majorité des cas inférieurs à 2 ng.l- t et confir-

Les niveaux de contamination des PCB observés 
dans les eaux littorales françaises sont résumés 
dans le tableau 29. Les gammes de concentrations 
varient de <1 ng.l-l dans les eaux côtières non 
directement soumises à des apports contaminants 
telluriques, de 4 à 5 ng.l- l dans des sites semi
fermés (ex. : rade de Brest, bassin d'Arcachon), 
ou dans des zones côtières ouvertes soumises à de 
fortes activités industrielles (ex.: Calais/ 
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Dunkerque). Les niveaux les plus élevés sont 
relevés dans les zones d'estuaires (5 à 
400 ng.1-1) et dans les zones de rejet d'émissaires 
urbains comme celui de Cortiou en Méditemmée 
(5 à 73 ng. !-1). 
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lution chimique sur plusieurs années. TI ne peut 
permettre de suivre l'évolution de la qualité du 
milieu par rapport aux apports contaminants 
chroniques à l'échelle de l'année mais plus rai
sonnablement à l'échelle de la décennie. 

Tableau 29 : Niveaux de contamination des PCB observés dans les eaux littorales françaises 

Zone 

Zone de rejet d'un émissaire urbain (ex. : Cortiou) 

Zones dt estuaire : Seine 
Loire 
Gironde 
Rhône 

Gammes de 
concentration (ng.l-l ) 

5 -73 

40 - 370 
100235 
3 - 25 
# 10 

Zones côtières: soumises à une forte industrialisation 
(CalaislDunkerque) 4±3 
soumises à des apports contaminants fluviaux 
(baie de Seine) 3-6 

4±3 semi-fermées (rade de Brest, Arcachon) 
5 

littoral (Manche) 
littoral atlantique (côte des Landes) 
littoral mé.diterra..llé.en 

1-2 
6±3«2-9)* 
~?((\?_1C\ -- ,-,- ... , .... 

• Les valeurs significatives relevées sur le littoral aûantique doivent être considérées avec prudence et nécessiteraient une confinnation. 

5.3. CONTAMINATION DES SEDIMENTS 
MARINS COTIERS 

Pour les polluants chimiques qui ont tendance à 
s'adsorber sur les matières en suspension, ce qui 
est le cas pour les PCB, le sédiment peut consti
tuer un bon indicateur de pollution. n a l'avan
tage d'être bien représenté dans le milieu marin 
côtier et estuarien et son analyse permet généra
lementde bien situer les apports de pollution et de 
déterminer les taches de dispersion. Le sédiment 
représente un indicateur d'intégration de la pol-

Le long du littoral français, la surveillance du 
RNO dans le sédiment s'est exercée sur une 
quarantaine de sites du littoral où les apports 
contaminants au milieu marin peuvent être 
considérés comme notables, principalement dans 
les zones d'estuaire de fleuve dont le débit annuel 
moyen dépasse 20 m3 sec-1 (]oanny, .1984). Les 
contrôles ont réellement commencé à partir de 
1978. A ces données de surveillance, nous 
ajouterons les tésultats d'études spécifiques réalisés 
sur la rade de Brest (Marchand et al., 1983), 
l'estuaire de la Loire (Marchand et al., 1986), le 
littoral méditerranéen (Marchand et al., 1988) et 
au débouché de l'émissaire urbain de Cortiou 
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près de Marseille (Arnoux et al., 1981 a). 
L'ensemble des résultats est regroupé dans le 
tableau 30 et illustré par la figure 3. Les 
concentrations de PCB mesurées dans les sédiments 
varient de 0,5 ng.g l à 15 00 ng.g l et témoignent 
de la contamination plus ou moins importante du 
milieu marin côtier. La figure 3 illustre, pour 
l'ensemble des sites contrôlés, les gradients de 
concentration très marqués au débouché des 
rivières (Morlaix, Odet, Aven, ... ), des estuaires 
(Loire, Seine, dans les zones semi-fermées (rade 
de Brest, baie de Marseille, golfe de Fos) et dans 
le champs des rejets urbains (Cortiou). 

Dans les zones qualifiées de non contaminées, les 
concentrations sont inférieures à 0,5 ng.gol

• Pour 
les zones côtières soumises à des apports conta
minants chroniques telles que les golfes, les baies 
et les estuaires, on peut distinguer les secteurs 
fortement contaminés (50 à 500 ng.gol

) situés 
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au débouché ou à proximité immédiate des sour
ces contaminantes et les secteurs faiblement à 
modérement contaminés (5 à 50 ng.gol

) situés 
plus en aval. Les zones les plus fortement 
contaminées (>1 000 ng.gol

) sont observées au 
débouché d'émissaires urbains, tel celui de Cor
tiou où les niveaux de contamination atteignent 
15000 ng.gol

• 

La distribution verticale des peB dans les 
carottes sédimentaires a été étudiée en zone 
littorale, dans la rade de Brest en 1981 (Marchand 
etaI., 1982) et sur plusieurs zones de l'Atlantique 
durant les campagnes «Intersite» en 1985 et 
1987. (Ifremer, résultats non publiés). Ce type 
d'étude permet de connaître la répartition des 
PCB dans la couche sédimentaire et de témoigner 
des apports contaminants dans le milieu marin. 
En rade de Brest, les prélèvements ont été réalisés 
à l'aide du carottier Kullenberg dans le port de 

Tableau 30 : PCB dans les sédiments marins côtiers du littoral français 
(concentrations exprimées en ng.goa, poids sec). 

Site Années (n) PCB Référence 
(ng.g-l ) 

Dunkerque 1979-1981 (1) 
Port 4 400±469 (81 - 1 081) 
Bande côtière 1979 6 134 ± 134 (15 - 325) 
Bande côtière 1980 -8 106± 10 (10 - 350) 
Large 3 «1 - 10) 

Baie de Somme 1979 (1) 
Canal 1 84 
Baie 4 10±4 (5 - 14) 

Baie de Seine 1978-1979 (1) 
Estuaire 1978 9 10±4 (3.7 - 14,5) 
Estuaire 1979 9 15±8 (4 - 26) 
Canal de l'Orne 6 20±7 (10 - 30) 
Baie des Veys 4 14± 14 «10 - 35) 
Baie de Seine 5 2,5 ± 1,0 (0,9 - 3,8) 

La Rance 1982 5 11 ±8 (4 - 26) (1) 

Baie de Saint-Brieuc 1979-1980 (1) 
Fond de baie 4 6±3 (5 - 10) 
Baie 18 <0,5 
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Tableau 30 (suite) 

Site Années (n) PCB Référence 
(ng.g-1) 

Baie de Lannion 1978 4 <0,5 - 0,7 (1) 

Baie de Morlaix 1978-1986 
Baie de Morlaix 1978 4 <0,5 - Il «0,5 - Il) (1) 
Rivière de Morlaix 1986 7 35±9 (24 - 30) (2) 
Baie de Morlaix 1986 4 7±7 «2 - 13) (2) 

AberWrach 1982 1 16 (1) 

Rade de Brest 1981 (1) • (3) 
Port 2 302 ± 173 (180 - 425) 
Zone nord 3 57± Il (46 - 69) 
Zone sud-est 5 17 ±8· (10 - 29) 
Zone extérieure 2 0,4 ±0,5 

Odet 1980 (1) 
Amont 2 157 ± 15 (147 - 168) 
Aval 3 39± 14 (30 - 55) 

Aven 1980 2 7 -63 (1) 

Belon 1980 1 30 (1) 

Laita 1980 2 48 - 258 (1) 

Rade de Lorient 1980 6 159 ± 116 (61 - 315) (1) 

Golre du Morbihan 1981 (1) 
Rivière d'Auray 2 30± 17 (18 - 42) 
Golfe 14 7±9 «1 - 33) 

Estuaire de la Loire 1981-1982 
Estuaire amont 1981 5 51 ±34 35 - 110 (1) 
Estuaire aval 1981 5 <1 «1 - 23) (1) 
Estuaire amont 1982 18 71 ±34 (33 - 170) (4) 
Estuaire aval 1982 5 <2-21 (4) 

Pertuis Breton 1980 2 <S (1) 

Marennes • Oléron 1980 2 <5 -55 (1) 

Gironde 1981 8 <5-30 (1) 
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Tableau 30 (suite) 

Site Années (n) PCB Référence 
(ng.g-1) 

Bassin d'Arcachon 1981 8 <5 -48 (1) 

Adour 1980 2 5 - 350 (1) 

Saint-Jean-de-Luz 1980 1 190 (1) 

Chingoudy 1980 2 <5 - 100 (1) 

Golfe du Lion 1980 - 1984 
Petit Rhône 10 7±3 (4 - 13) (1) 
Embouchure du Rhône 1 250 (5) 
Zone de dilution du Rhône 8 36±22 (15 - 81) (5) 
Littoral Languedoc-Roussillon 4 5±5 «2 - 13) (5) 

Golfe de Fos 1978 (1) 
Rhône 1 128 
Canal de la Durance 2 38±3 (37 - 39) 
Port de Martigues 1 247 
Golfe 14 49±8 (4 - 124) 

Baie de Marseille 1980 (1) 
Avant-port 1 750 
Amont 2 157 ± 12 (149 - 166) 
Aval 3 54 ± 13 (37 ~ 70) 

Marseille· Cortiou 1980 
Zone de l'émissaire 3 14400± 1135 (13 000 - 15 000) (6) 
Champ moyen 10 850±490 (300 - 1 700) (6) 
Champ éloigné 20 87±6O (20 - 140) (6) 
Zone de rejet 4 785 - 21615 (5) 

Littoral Provence· 
Côte d'Azur 1980 
Cannes 1 5 (5) 
Monaco 1 Il (5) 
Monaco 2 10 .. 60 (7) 

Littoral corse 1980 2 <2 (5) 

(1) Contrôles RNO, cf. Marchand, 1985. (5) Marchand,t al. (1988). 
(2) Marchand ,t al. (résultats non publiés). (6) Amoux ·,t al. (1981 a). 
(3) Marchand ,t a.1. (1983). (1) Marchand ,t al. (1986). 
(4) Marchand" a.1. (1986). 
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Tableau 31 : Concentrations de PCB dans trois carottes 
sédimentaires de la rade de Brest 

Site Profondeur (cm) PCB (ng.gol
) 

0-3 112 
3-6 185 

Port de Brest 9 - 12 35 
(SP-1) 21-25 69 

45 -49 0,3 
68 -72 0,4 

0-2 187 
2-5 103 

Elom 5-8 37 
(SP-2) Il - 15 2,2 

23 -27 0,9 

0-3 23,5 
3-6 26,6 

Aulne 9 -12 16,8 
(SP-3) 21- 25 0,3 

45 -48 0,5 
83 - 87 0,2 

BIOGEOCHIMIE 

Brest et à l'embouchure des deux rivières, l'Elorn 
et l'Aulne. Les résultats sont présentés dans le 
tableau 31. Si l'on estime que la dispersion des 
PCB en Europe remonte à la fin de la Seconde 
Guerre mondiale, soit une période de 35 ans au 
moment des prélèvements, les vitesses de 
sédimentation, calculées en utilisant les PCB 
comme traceur géochimique, seraient de 
10 mm.an- l dans la zone du port de commerce de 
Brest, 5 mm.an- l à l'embouchure de l'Aulne et de 
3 mm.an- l àl' embouchure de l'Elorn. Les travaux 
réalisés sur des carottes sédimentaires prélevées 
dans l'Atlantique à l'aide du carottier Reineck 
sont présentés dans le tableau 32. La présence des 
PCB est relevée dans les 10 à 20 premiers 
centimètres de profondeur, à l'exception du 
prélèvement situé en Bretagne sud où les PCB ne 
sont détectés de manière significative que dans la 
couche superficielle du premier centimètre . 
L'exploitation de telles données est en cours et 

Tableau 32 : Concentrations de PCB dans 5 carottes sédimentaires prélevées en Atlantique. 
D'après Caprais (IFREMER. résultats non publiés). 

Zone Zone de Vasière Vasière Baie de Sud 
géographique Capbreton Gironde Loire Vilaine Bretagne 

Ouest 

LatN: 43-39' 45·44' 47-05,32' 47-26,59' 47-35' 
LongW: 01-51,8' 01-38' 02-33,57' 02-41,29' 04-10,2' 
Station: 45 55 20 37 91 

Profondeur (cm) 
0-1 24,2 2,6 2,8 7,8 2,5 
1 - 2 21,3 2,5 Il,0 4,9 <2 
2-3 21,7 4,4 5,6 7,3 <2 
3-4 19,4 4,8 4,2 7,6 <2 
4-5 10,2 8,1 4,1 9,6 <2 
5-7 7,5 4,9 3,0 4,9 -
7-9 9,9 2,3 2,6 2,6 <2 
9 -11 4,4 1,7 2,5 .. <2 
Il .. 13 2,6 1,7 - <2 <2 
13 -15 3,3 1,5 - - <2 
15 -17 - 1,2 - <2 <2 
17 -19 - 1,2 .. - <2 
19 -21 <1 - .. <2 <2 
21- 23 <1 <1 - - <2 
23 -25 - - .. - <2 
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doit être accompagnées d'autres paramètres 
contaminants chimiques (hydrocarbures et métaux) 
et paramètres de datation (Pb210

). 

5.4. CONTAMINATION DES ORGANIS~S 
MARINS 

L'essentiel des données existantes concernant la 
contamination des organismes marins par les 
PCB a été obtenu par le programme de sur
veillance RNO. Les premières observations ont 
été réalisées dans les moules du littoral méditer
ranéen en 1972 par De Lappe et al. (1972), 
suivies par les travaux de l 'ISTPM (Alzieu et 
al., 1976). Le plus grand nombre d'analyses a été 
réalisé sur les moules et les huîtres, compte tenu 
que ces mollusques, espèces sédentaires, vivent 
en équilibre avec l'eau et peuvent constituer, au 
moment de l'échantillonnage, de bons indica
teurs de la pollution du milieu aquatique. 

Les données existantes ne se limitent pas pour le 
littoral français à ces deux seuls mollusques fil
treurs. On dispose également de données sur les 
niveaux de contamination dans des invert.ébrés 
benthiques, coques et coquilles Saint-Jacques, 
les crevettes, les poissons et chez quelques 
mammifères marins échoués sur les côtes fran
çaises. 

5.4.1. MOULES ET HUÎTRES 

L'ensemble du littoral français est bien 
représenté par les deux mollusques 
1arœllibmnches, la moule (Mytilus edulis et Mytilus 
galloprovincialis) et l'huître (Crassostrea gigas 
et Ostrea edulis). Au total, une quarantaine de 
sites. sont régulièrement surveillés, avec un 
rythme de prélèvement trimestriel, correspondant 
au début des années 80 à environ 300 contrôles 
par an. Le tableau 33 présente les concentrations 
moyennes observées de 1979 à 1982. Une 
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comparaison sur cinq sites de surveillance (baie 
du Mont-Saint-Michel, La Rance, pertuis Breton, 
Marennes - Oléron et Techffêt) des teneurs en 
PCB dans la moule et l'huître montre qu'il 
n'apparaît pas de différence significative entre 
les deux mollusques (Marchand, 1985, 1986). 

Sur l'ensemble du littoral (figure 4), la gamme 
de concentrations de PCB relevées dans la moule 
et l'huître varie de 80 à plus de 5 000 Jlg.kg:1 

(les concentrations sont exprimées parrapport au 
poids sec de chair). Les plus faibles valeurs, 
inférieures à 100 Jlg.kg.o1 sont observées dans la 
région nord de la Bretagne près de la baie de 
Saint-Brieuc et sur le littoral est de la Corse. Les 
niveaux de contamination les plus importants 
(>2000 Jlg.kgo1

) sont relevés au débouché de 
l'estuaire de la Seine et confirment une situation 
particulière par rapport à l'ensemble du littoral. 
On peut aisément observer que l'influence des 
apports polluants en PCB de l'estuaire de la Seine 
est sensible selon un gradient de dispersion 
jusqu'à l'extrémité ouest de la baie de Seine. 
Les concentrations importantes, de 700 à 
2 000 Jlg.kg.o1

, sont relevées au débouché des 
autres grands estuaires (exception pour la Gi-
ronde), dans les zones L'ldustrielles et portuaires 
(Fos) et face aux zones urbaines (Marseille, Toulon, 
Cannes, Saint-Jean-de-Luz). 

Par rapport aux autres pays, les gammes de 
concentrations observées sur le littoral français 
sont sensiblement les mêmes. Soulignons toute
fois que les concentrations qualifiées de «réfé
rence», correspondant à des sites non pollués de 
la côte est et de la côte ouest des Etats-Unis, 
sont inférieurs à 50 Jlg.kg-1, en moyenne 
22 ± 12 Jlg.kgo1 (Goldberg et al., 1978), soit 
4 fois moins par rapport aux valeurs les plus 
faibles enregistrées sur le littoral français. A 
l'opposé, les teneurs les plus élevées sur le lit
toral américain à proximité des zones industriel
les se situent entre 400 et 8 700 Jlg.kg-1 ; la 
concentration la plus forte jamais enregistrée, 
citée par Farrington et al. (1983), est de 
17 000 Jlg.kg-1 dans des moules prélevées dans 



Tableau 33 : Concentrations de PCB dans les moules elles huîtres prélevées sur le littoral français. Surveillance RNO (1979 - 1982). 
Concentrations exprimées en flg.kgoa par rapport au poids sec (Marchand. 1985). 

PCB (JJ.g.kgo1
) 

Site Espèce Localisation Station Concentration Concentration moyenne annuelle 
moyenne 
1979 - 1982 1979 - 1980 1980 - 1981 1981 - 1982 

Dunkerque M 1,2 526 ± 253 821 ± 323 486±203 440 ± 189 
Boulogne M 1,2 420±248 566 ± 390 343 ± 168 423 ±236 
Dieppe/Fécamp M 1,2 991 ± 613 1323 ±757 845 ±275 694±393 
Baie de Seine M zone nord 8 2287±880 

estuaire 6,2,3, 1 4387 ±2 301 4488 ±2 217 4971 ± 2310 3493 ± 1 596 
zone ouest 9, 10, 11 1 080 ± 689 

Est-Cotentin M 6,4,2 498 ±201 712±226 426± 138 
Ouest-Cotentin M 1 208 ± 106 
Baie du Mont-
Saint-Michel M 1 177 ±20 

H 2 164 ± 108 
La Rance H 2 342 ± 118 

M 3,5,6 350 ± 105 
Baie de Saint-Brieuc M 3,4,2 224 ±75 225 ±76 208 ±77 277 ± 129 
Baie de Lannion M 5 96±41 130 ± 76 91 ±21 83±40 
Baie de Morlaix H Morlaix 2,ll 282 ± 160 353 ±61 215 ± III 298 ±263 

Penzé 3,4 157 ±72 205 ±55 163 ±29 135 ± III 
Aber-Benoît H 5 253 t 117 324 ±200 224 ±60 222 ±73 
Rade de Brest H zone nord 1 775 ±224 853 ±265 711 ±250 745 ± 102 

zone sud 2,3,4 369 ± 148 439 ± 154 370± 128 292 ± 141 
Odet M 2 433 ± 172 189 392±47 596±6 
Aven H 1 451 ±76 420±5 439 488 ± 136 
Laïta M 2 812 ± 221 674 ±47 916 ± 251 
Golfe du Morbihan M 1,2,3,4 314 ± 159 372 ± 121 253 ±72 341 ± 244 

Estuaire de la Vilaine M 1,2,3 329±90 283 ±61 345 ± 112 349 ± 107 
Estuaire de la Loire M 1,2,3,4 956 ± 327 1135 ± 393 757 ±213 870 ± 161 
Vendée H 1 186 ±57 
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T;ableau 33 (suite) 

Site Espèce Localisation Station Concentration 
moyenne 
1979 - 1982 

Pertuis Breton M 1 417 ± 107 
H 2 339 ± 123 

Marennes-Oléron M bassin 5 443 ± 142 
H bassin 1,3,4 324 ± 137 
H estuaire 2 469 ± III 

Gironde H 1,2,3 465 ±270 
Arcachon H 1,2,3,4,5 236 ± 117 
Adour H 1 9OO±508 
Saint-Jean-de-Luz H 2 1300±471 
Chingoudy H 1 1345±718 
Tech/fêt M 1 110 ± 58 

H 1 177 ±210 
Banyuls M 1.2 455±367 
Etang de Thau M 1,2.3,4 299 ± 134 
Fos M 1.3.4,5.6 771 ±234 
Marseille M Frioul 2 881 ± 357 
Toulon M 1 1825 ± 1972 
Saint-Tropez M 1 288 ± 164 
CannesNillefranche M 1.2 887 ±685 
Beaulieu M 1 490±301 
Corse-Est M 1.2 83±38 

PCB (Jlg.kg-l) 

Concentration moyenne annuelle 

1979 - 1980 1980 - 1981 

363 ± 167 315 ± 154 
319 ± 61 503 

433 ± 152 452 ± 342 
203 ±59 213 ± 100 

1038 ±65 1 115 ± 820 
1683 ±493 1194 ±486 
1 240 ± 523 1491 ± 1237 

285 ± 152 316 ± 192 
898 ±260 645 ± 148 
882 ± 326 909±570 

3885 ±2 506 1010±419 

825 ±424 911 ± 1 070 
548 ±435 443 ± 320 

1981- 1982 

321 ± 115 
584 ± 52 

438 ±290 
290± 163 
646±252 

1230±512 
1237 ±400 

296±249 
671 ±250 
866± 163 
760±242 

872 ±414 
475 ± 177 
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le port de New Bedford (Mass.), à proximité 
d'une usine fabriquant des condensateurs électri
ques. 

En résumé, les gammes de concentrations obser
vées sur le littoral français sont résumées dans le 
tableau 34. 

L'évolution de la contamination à l'échelle de la 
décennie peut êre appréciée sur le littoral médi-
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tion de la contamination d'un facteur 8 à 10, est 
observée de 1972 à 1975. Les mesures effectuées 
en 1980-1981 montrent par contre une reprise de . 
la contamination du milieu aquatique par rapport 
aux années 1974/1975. Des tendances sur l'en
semble du littoral français de 1976 à 1982 peu
vent être discernées en prenant les travaux de sur
veillance d'Alzieu et al. (1976). Les résultats 
présentés dans le tableau 35 tendent à démontrer 
que le degré de contamination a diminué d'envi-

Tableau 34 : Gammes de concentrations en PCB dans les moules et les huîtres (jJ.g/kg, poids sec) observées sur le littoral. 
Période de 1979/1982. 
(Réf. Marchand, 1985) 

Concentration (jJ.g/kg) Site de surveillance 

80 - 100 
Sites de référence 100 - 200 

Pollutions chroniques faibles 200 -400 

Pollutions chroniques significative 400 -700 

Pollutions chroniques fortes 700 -1000 

1000-2000 

Pollutions chroniques très fortes >2000 

• Influence de l'estuaire de la Seine. 

terranéen, puisque les premiers travaux de PCB 
dans les mollusques en France ont été réalisés sur 
cette fraction du littoral, en 1972 par De Lappe et 
al. (1972),puisen 1973 en 1974 par Marchand et 
al. (1976). Le suivi sur plusieurs sites sélection
nés a été poursuivi jusqu'en 1981 par 
Hax Niencheski (1982). Une très forte diminu-

Bretagne Nord (baie de Lannion), Corse est, 
Ouest Cotentin" baie du Mont-Saint-Michel, 
Côte vendéenne, Techrrêt. 

La Rance, baie de Saint-Brieuc, Morlaix, Aber-
Benoît, rade de Brest, estuaire de la Vilaine, 
golfe du Morbihan, Bassin d'Arcachon, 
étang de Thau, Saint-Tropez. 

Dunkerque, Boulogne, Est Cotentin·, Odet, 
Â ven, Lorient, perthuis Breton, Gironde, 
Banyuls, Beaulieu. 

Dieppe-Fécamp·, Laïta, Brest, estuaire de la 
Loire, Adour, golfe de Fos, Marseille, Cannes-
Villefranche-sur-Mer. 
Saint Jean de Luz, Chingoudy, Toulon 

Estuaire de la Seine 

ron 33 % sur les sites soumis à des apports pol
luants importants et d'environ 10 % dans les 
zones littorales soumises à des pollutions diffu
ses faibles à moyennes. Sur ces dernières zones 
on relève également une tendance à une augmen
tation des niveaux de contamination de 1980 à 
1982. 
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5.4.2. Coques 

Les quelques mesures de surveillance de la con
tamination des coques (Cardium edule) ont été 
réalisées sur le littoral de la Manche - mer du 
nord. Les concentrations moyennes varient de 85 
à 200 Jlg Kg-1 (tableau 36). 

BIOGEOCHIM:IE 

Les niveaux de contamination observés dans 
1 'hépato-pancréas des coquilles Saint-Jacques 
varient de 100 à 1 400 ng.g-1• Les concentrations 
les plus importantes sont observées dans les zones 
soumises à des apports polluants, zone semi
fennée comme la rade de Brest (1 100 -
1 400 ng.g-1

) ou zone ouverte comme la baie de 
Seine (500 - 1 200 ng.g-1

) ou le fond de la baie de 

Tableau 35 : Evolution des concentrations de PCB dans les mollusques (JJ.g.kg-l poids sec), moules et huîtres, de 1976 
à 1982. 
(Marchand, 1985). 

1976 1979 - 1980 1980 - 1981 1981 - 1982 

Sites faiblement à 
moyennement contaminés 368 ± 96 344 ± 88 306 ±91 330±59 

Sites fortement contaminés 1241 ±316 1023 ± 197 844 ±444 812 ± 370 

5.4.3. COQUILLES SAINT-JACQUES 

Les travaux d'Alzieu (1981), réalisés en 1978, 
permettent de discerner les niveaux de 
contamination des PCB dans les coquilles 
Saint-Jacques (Pectenmaximus) récoltées surIes 
fonds meubles du plateau continental de la Manche 
et de l'Atlantique (Bretagne sud). Ce mollusque 
bivalve vit à demi enfoui dans les sédiments et se 
nourrit de phytoplancton et de matières en 
suspension détritiques en filtrant l'eau de mer. 
Les mesures réalisées montrent que les PCB ne 
sont pas unifonnémentrépartis dans l'organisme. 
D'une manière générale, la contamination est 
nettement plus importante dans l 'hépato-pancréas 
que dans le corail, et très faible dans le muscle. En 
valeur moyenne, par rapport au muscle, les teneurs 
en PCB sont 10 fois plus élevées dans l 'hépato
pancréas et 4 fois plus élevées dans le corail 
(tableau 37). 

Tableau 36: PCB dans les coques (Cardiu.m edule). 
Surveillance RNO (1980 - 1981) 

Sites de 
surveillance 

Dunkerque 
Somme 
Authie 
Canche 
Mont-Saint-Michel 

PCB 
(JJ.g.kg-1, poids sec) 

112±35 
163 ±37 
150±50 

200 ± 168 
85±64 

Saint-Brieuc (300 - 500 ng g -1). Les niveaux les 
plus faibles sont observés au large, en Manche 
orientale (100 - 20 ng.g- l ) ou en Bretagne nord 
(100 - 130 ng.g- l ), (tableau 38). 
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Tableau 37 : Concentrations moyennes de PCB dans les 
différentes parties de la coquille Saint-Jac
ques 
(Alzieu, 1981). 

Muscle 

Lipides % 3,71 
PCB/chair sèche 
(ng g -1) 29 
PCB/lipides 
(ng g -1) 770 

Corail 

8,53 

121 

1410 

Hépato
pancréas 

11,06 

306 

2770 
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5.4.4. CREVETTES ET POISSONS 

Les contrôles de surveillance réalisés dans la 
crevette grise (Crangon crangon) montrent des 
gammes de concentrations très variable, infé
rieures à 30 Jlg.kg-1 à Marennes-Oléron sur le 
littoral Atlantique pour atteindre 300 à 
500 Jlg.kg-1 en baie de Seine (tableau 39). Les 
niveaux de contamination des PCB des poissons 
plats (sole, flet, limande) sont également très 
variables, de 20 à plus de 4 000 J.lg.kg·1• Les 
concentrations moyennes les plus faibles, 
sensiblement de 50 à 150 Jlg.kg-1, sont mesurées 
en Manche (Mont-Saint-Michel) et sur le littoral 
atlantique (baie de Vilaine et bassin d'Arcachon). 

Tableau 38: Concentrations de PCB dans l'hépato-pancréas des coquilles Saint Jacques prélevées en 1978 en Manche 
et Atlantique 
(Alzieu. 1981). 

Site 

Manche orientale 

· au sud de la ligne Barfleur - Fécamp 
(influence de la Seine) 

· le long de la côte au nord de Fécamp 
· au large 

Bretagne-nord: baie de Saint Brieuc 

· zone amont 
· zone aval 
· au large 

Rade de Brest 

· dans la rade 
• à 1 t extérieur de la rade (Camaret) 

Bretagne-sud: Belle-De 

PCB 
(ng.g-1, P.S.) 

105 - 1209 

500 - 1200 
200 - 500 
100 - 200 

300 - 500 
150 - 200 
100 - 130 

1100 - 1400 
200 - 300 

350±40 
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Tableau 39 : Niveaux moyen de contamination des PCB dans la crevette grise et dans les poissons plats (plies, soles, 
limandes, flet) - Surveillance RNO 1979 - 1983. Entre parenthèses, le nombre de déterminations. 
Concentrations exprimées en Jlg.kg-l (poids sec). 

Zone 

Manche-Mer du Nord 
Dunkerque 
Dieppe-Fécamp 
Baie de Seine 
Baie du Mont-Saint-Michel 
Baie de Saint-Brieuc 

Atlantique 
Rade de Brest 
Golfe du Morbihan 
Baie de Vilaine 
Estuaire de la Loire 
Bassin de Marennes-Oléron 
Gironde 
Bassin d'Arcachon 

Méditerranée 
Banyuls 
Golfe de Fos 

(n) : nombre de contrôles. 

Poissons plats 

122 - 299 
368 

437-1923 
47 - 168 
240 - 316 

80 - 382 
89 - 375 
85 - 172 
129 - 516 
60 - 864 
89 - 800 
8 -106 

203 
37 - 235 

Crevette grise 

(45) 54 ±22 (5) 
(12) 
(15) 437 ± 199 (5) 
(11) 48 ± 34 (2) 
(26) 

(30) 191 ± 166 (4) 
(12) 
(15) 
(25) 358 (1) 
(24) <27 (2) 
(30) 46±43 (2) 
(40) 69±35 (3) 

(4) 
(28) 

Tableau 40· Concentrations en PCB (JJ.g.kg-l, poids sec) dans plusieurs espèces de poissons du littoral français. 
D'après Cossa et al. (1991». 

Lieu de pêche Espèce (n) mini. maxi. moyenne 
et écart type 

Arcachon Bar 15 351 891 578 ± 156 
Golfe de Gascogne Roussette 25 39 298 132±62 
Marennes-Oléron Maquereau 25 37 928 213 ±263 
De de Ré Maquereau 25 82 677 196 ± 156 
Sud-Bretagne (Quiberon) Bar 20 129 794 500 ± 170 

Arcachon Flêt 20 58 3697 1017 ± 1 064 
Estuaire de Loire Flêt 20 36 473 252 ± 137 
Baie du Mont-St-Michel Flêt 25 82 428 141 ±73 
Estuaire de Seine Flêt 25 1058 10976 4304 ±2078 
Estuaire de Seine Flêt 25 1031 14046 6807 ±4 065 
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Les plus fortes teneurs (>1 000 Jlg.kg-1
) se 

retrouvent principalement en baie de Seine 
(tableau 39). 

Les premiers résultats d'un programme de 
«niveau de base» de la contamination des 
poissons pêchés sur le littoral français, lancé 
par l'Ifremer en 1985, sont présentés dans le 
tableau 40. 

Ils confIrment bien les teneurs très élevées re
levées dans les flêts pêchés dans l'estuaire de 
la Seine. Les concentrations les plus faibles 
sont trouvées dans les poissons pêchés dans la 
baie du Mont-Saint-Michel. 

5.4.5. MAMMIFERES MARINS 

Les travaux d'Alzieu et Duguy (1978, 1979) 
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les espèces les plus menacées en raison des teneurs 
parfois très importantes rencontrées dans le foie et 
dans le lard des animaux (tableau 41). Plusieurs 
indices suggèrent que les populations vivant en 
Méditerranée ont un niveau de contamination diffé
rent et plus élevé que celui des populations fréquen
tant l'Atlantique (tableau 42). 

Tableau 41 : Concentrations moyennes de PCB dans divers 
organes de dauphins échoués sur les côtes 
françaises 
(Alzieu et Duguy. 1979) 

Organe 

Lard 
Foie 
Rein 
Muscle 
Estomac 

Concentration moyenne de 
PCB (mg.kg-1, p.s.) 

68 - 267 
18 - 102 
13 - 36 
4 - 12 
4-7 

Tableau 42: Teneurs comparatives en PCB chez les dauphins (Stenella coeruleoalba) échoués en Atlantique et 
Méditerranée 
(Alzieu et Duguy, 1979). 

Foie min. - max. 

Rein min. - max. 

Muscle min. - max. 

Graisse min. - max. 

permettent d'estimer les teneurs en PCB ob
servées chez des mammifères marins, cétacés 
et pinnipèdes, fréquentant les côtes françai
ses. Les analyses effectuées sur plus de 
80 individus capturés ou échoués sur les 
côtes, entre 1972 et 1977, montrent que la 
contamination des mammifères marins va
rient dans un grand intervalle suivant les espèces 
et les individus. Les dauphins semblent être 

Côncefitraûôfi de PCB (mg.kg-1, p.s.) 

Atlantique Méditerranée 

5,4 - 9,2 6,6 - 448,8 

1,5 - 8,5 4,1 - 85,3 

0,8 - 3,3 3,3 - 18,4 

. -47,7 172,2 - 259,7 

6. CONCLUSION 

La production industrielle des PCB a commencé 
en France après la seconde guerre mondiale et est 
estimée à environ 123000 tonnes, soit environ 
10 % de la production mondiale. La quantité totale 
utilisée sur le sol national se situe entre 50 000 



Zone 

Zone de rejet d'un 
émissaire urbain 
Cordou 

Zone d'estuaire 
Seine 
Loire 
Gironde 

Rhône 

Zone côtière 
Calais/Dunkerque 

Rade de Brest 

Bassin d'Arcachon 
Golfe de Fos 

Tableau 43 : Niveaux de contamination des PCB observés sur différents secteurs types du littoral français 
(Concentrations exprimés par rapport alll poids sec pour les sédiments elles organismes marins). 

Eau Sédiment Moules et huîtres Coquilles Crevette 
(ng.l-1) (ng.g-1) (ng.g-1) Saint Jacques (ng.g-l) 

hépato-pancréas 
(ng.g-1) 

5 -73 300 - 21 ()()() 

40- 370 15 ±8 4400±2300 500 - 1200 437 ± 199 
10 - 235 51 + 34 960±330 358 
3 - 25 460±270 46±43 

# 10 embouchure: 250 
delta : 36 ± 22 

4±3 port : 400 ± 4691 820±3~0 200 - 500 54±22 
côte: 134 ± 134-

4 ±3 port: 300 ± 170 850±260 1 100 - 1400 191 ± 166 
z. nord : 57 ± Il 
<5 port: 247 - 4:8 240 ± 120 69±35 

golfe: 49 ±8 770±230 
Bretagne nord (Saint-Brieuc, 
Lannion) <2 <2 100 ±40 100 - 130 48±34 
Corse - est <2 <2 80± 40 

~ 

Poisson plat 
(ng.g-l) 

1920± 1190 
410 ± 130 
140±70 

300± 150 

380± 160 

120±1l0 
235 ± 15 

tp 

320 ± 340 S 
0 
9 
~ 
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et 60 000 tonnes, soit 40 à 50 % de la produc
tion. 

L'usage de ces composés concerne essentielle
ment les transfonnateurs et condensateurs élec
triques (systèmes clos). Honnis les risques de 
pollution de nature accidentelle, le caractère de 
contamination chronique et diffus semble lié 
notamment à l'usage des PCB dans les petits 
condensateurs électriques qui constituent des 
systèmes clos incontrôlables. Les apports telluri
ques vers le milieu marin par les quatre grands 
fleuves se situeraient dans un fourchette de 900 à 
1 200 kg.an- l • Les apports atmosphériques sur 
une bande littorale de 10 km de large seraient du 
même ordre de grandeur. 

La contamination de l'environnement marin côtier 
est très variable. Les zones les moins touchées se 
situent en Manche dans le golfe normand-breton 
(Ouest-Cotentin, Baie du Mont-Saint-Michel), 
en Bretagne-nord, (baie de Saint-Brieuc et en 
baie de Lannion) et en Méditerranée (littoral est 
de la Corse). La zone la plus contaminée est cons
tituée par la baie de Seine. Si l'on compare les 
trois grands estuaires de la Manche et de l' Atlan
tique 7 l'estuaire de la Seine est quatre fois plus 
contaminé que celui de la Loire et neuf fois plus 
que la Gironde. 

D'autres secteurs côtiers, soumis à des activités 
industrielles ou urbaines, présentent également 
un caractère de contamination chronique par les 
PCB. En rassemblant de manière synthétique les 
données analytiques précédemment citées, le 
tableau 43 résume des niveaux de contamination 
observés dans les différents compartiments du 
milieu marin. 

Les diverses mesures règlementaires mises en 
place pour limiter la dispersion des PCB dans 
l'environnement ont permis d'observer à l'échelle 
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de la décennie, entre les années soixante dix et les 
années quatre vingt, une diminution significative 
des niveaux de contamination des PCB dans 
l'environnement, en Suède, en Californie et sur 
le littoral français, notamment en Méditerranée. 

A l'heure actuelle, la réglementation française 
interdit, depuis février 1987, l'utilisation des 
PCB dans les nouveaux appareils mis en service 
et la loi oblige à la destruction des huiles au PCB 
usagées et à la décontamination des appareils 
contenant ces huiles. La destruction des PCB est 
pratiquée en France uniquement par incinération 
à 1 200 - 1 500· C dans une seule usine agréee 
(Tredi dans le département de l'Ain) qui repré
sente une capacité relativement faible parrapport 
à la demande actuelle française et étrangère, de 
l'ordre de 4 000 tonnes par an. De ce fait, la 
politique d'élimination de ces produits est prévue 
sur une vingtaine d'années, ce qui accroit la 
quantité des produits usagés stockés au fur et à 
mesure que les propriétaires et transfonnateurs 
renouvellent leur matériel. Par ailleurs, le coût 
élevé de destruction des PCB (en moyenne pour 
l'incinération 4000 Fltonne et pour la décon
tamination 6 000 et 10000 Fltonne) peut 
inciter des propriétaires peu scrupuleux à ciiluer 
les huiles de PCB usagées dans des citernes 
d 'huiles ordinaires ou de les dissimuler sur des 
lieux de décharge. De telles pratiques, relevées à 
plusieurs reprises dans la presse, risquent d' abou
tir à une reprise de la contamination du milieu 
aquatique terrestre et par extension celle du mi- . 
lieu marin. 

Ainsi, malgré une politique d'interdiction d'uti
lisation de ces produits et une volonté de destruc
tion des stocks usagés, les risques de contamina
tion de l'environnement demeurent et il convient 
de ne pas abandonner, pour ce type de 'composés, 
les travaux de surveillance de la qualité des eaux 
naturelles durant la prochaine décennie. 
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Chapitre II 

SOMMAIRE 

La bioaccumulation désigne la capacité des orga
nismes aquatiques à concentrer et stocker les 
substances chimiques à partir de l'eau ou de la 
nourriture. Les PCB, composés persistants et 
liposolubles sont bioaccumulés par les organis
mes marins. Les concentrations en PCB, de l' or
dre du nanogramme par litre dans l'eau de mer, 
peuvent atteindre la centaine de milligrammes 
par kilogramme de poids frais dans la matière 
vivante. Panni les PCB, les congénères les plus 
accumulés sont ceux qui résistent au métabo
lisme : il s'agit surtout de composés à quatre, 
cinq, six ou sept atomes de chlore par molécule 
contenant les demi-structures -2, 5; -2,4,5 ou-
2, 3, 4, 5. 

La bioaccumulation résulte d'un ensemble de 
processus spécifiques du couple contaminant
organisme. La bioaccumulation à partir de l'eau, 
ou bioconcentration, qui pour les poissons repré-
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A. Abarnou 

sente le processus le plus important, comprend 
une phase d'aàsorption relativement rapide sui
vie d'une phase d'élimination plus lente dépen
dant du caractère liposoluble et de la persistance 
de la molécule dans l'organisme. L'élimination 
des PCB peut se faire soit directement, soit après 
transformation en composés moins hydropho
bes. Pour les organismes marins, le métabolisme 
des PCB est peu important surtout chez les espè
ces des premiers rangs trophiques, et dépend de la 
structure moléculaire des composés incriminés. 
Le stockage des PCB dans la matière vivante est 
très lié au cycle des lipides. 

La prédiction de la bioaccumulation à partir de 
modèles à l'équilibre renseigne sur la possibilité 
du procesus. Les modèles dynamiques des PCB 
dans une chaîne alimentaire devraient renseigner 
sur l'importance et la vitesse des processus. La 
mise au point de tels outils prédictifs suppose une 
meilleure connaissance des mécanismes de la 
bioaccumulation. 
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SUMMARY 

Bioaccumulation means the ability of aquatic 
living organisms to concentrate and to store 
chemicals from water or from their food. PCB 
are persistent and lipophilic and so they are 
bioaccumulated. PCB concentrations which are 
at the nanogram per liter in sea water may reach 
afew hundredmilligrams inbiota (fresh weight). 
Amongst PCB components, congeners which are 
the most bioaccumulated are those which are not 
metabolized : theyare mainly highly chlori
nated components (4-7 chlorine atoms/ 
molecule) andpossess substitution in 2, 5-; 2, 4, 
5 - ; or 2, 3, 4, 5-. 

Bioaccumulation results from several processes 
depending on each association between contami
nant and organisme For fish bioaccumulation 
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from water or bioconcentration is probably the 
main process. It includes afast uptake of conta
minants followed by a slow clearance period, 
which varies according to the lipophilicity of the 
molecule and so its persitency in organisms. PCB 
elimination may occur either directly, or after 
their transformation in less hydrophobie com
pounds. For marine organisms, the metabolism 
of the PCB is weak, particulary for specimen 
from low trophic levels, and varies according to 
the structural properties of the compounds. The 
storage ofPCB in living matter is closely related 
to the lipid cycle. 

Bioaccumulation can be predicted using steady 
state models, which inform on the possibility of 
the process. Dynamic models of PCB in the food 
web should inform on the imponance and rates of 
the various processus involved in the bioaccumu
lation. The improvement of such predictive tools 
needs a better knowledge ofmechanisms. 
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INTRODUCTION 

La présence de contaminants chimiques en con
centrations importantes dans les tissus d'espèces 
de niveau trophique élevé et les risques que cela 
pourrait présenter pour l'homme, ont attiré l' at
tention sur le problème de la bioaccumulation. 

L'accumulation de contaminants organiques par 
les organismes marins résulte de processus con
comitants et concurrents: d'une part, leur ab
sorption à partir de l'eau et de la nourriture, 
d'autre part, leur redistribution dans les divers 
organes, leur métabolisation et leur élimination. 
En termes de dynamique, pour que la bioaccumu
lation ait lieu, il faut que la cinétique des proces
sus d'absorption l'emporte sur celle des proces
sus contribuant à une réduction de la contamina
tion. Les PCB, composés organochlorés de haut 
poids moléculaire, composés très stables et très 
persistants, satisfont à cette condition. 

Ainsi, le phénomène de la bioaccumulation re
couvre un ensemble de procesus décrits par plu
sieurs termes défInis par Bruggeman (1982). 

Parmi ceux-ci : 

- La bioconcentration, caractéristique des orga
nismes aquatiques, traduit le fait que les concen
ttationsdanscesespècessontsupérieucresàcelles 
mesurées dans les eaux où ils vivent 

- La biomagnitication (ou bioamplification, ou 
magnification écologique) traduit l' augmenta
tion d'un composé tout au long des niveaux tro
phiques à l'intérieur d'un même écosystème. 

La bioaccumulation des PCB en milieu marin a 
donné lieu à de nombreux travaux à caractère 
analytique consacrés à la détermination de ni
veaux de contamination. En agissant comme 
«bioexttacteurs» de substances présentes dans 
l'eau à l'état de traces, les organismes ont, dans 
une certaine mesucre, facilité le ttavail de l'ana-
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Iyste. Le recours à des espèces indicatrices de la 
qualité du milieu, problème revu par Phillips 
(1980), suppose que l'on soit en mesure de faire 
la part des différents facteurs agissant sur la 
bioaccumulation : propriétés des composés, 
conditions du milieu et processus biologiques. 

Le phénomène de la bioaccumulation condi
tionne également le transport des PCB dans l' en
vironnement marin. En absorbant les PCB initia
lement présents dans l'eau, les matières en sus
pension ou les sédiments, les organismes vivants 
redistribuent au gré de leurs propres déplace
ments ces contaminants chimiques. L'aspect 
biogéochimique de la contamination de l'envi
ronnement marin a été revu au premier chapitre. 

S'agissant de composés présumés toxiques, la 
bioaccumulation conditionne les effets à long 
terme sur les organismes de rang trophique 
supérieur. En général, les concenttations présentes 
dans l'eau de mer restent bien en dessous des 
seuils de toxicité aiguë (chap. Ill). Toutefois, en 
raison de la bioaccumulation, les quantités de 
PCB stockées dans les graisses peuvent, dans les 
situations où les organismes ont recours à ces 
réserves d'énergie, atteindre des concentrations 
susceptibles de perturber des fonctions vitales. 

On perçoit ainsi toute l'importance de la bioaccu
mulation qui, avec «niveau de présence» et 
«toxicité», constitue un de critères majeurs de dé
fInition de polluant. La bioaccumulation apparaît 
toutefois comme un processus clef pour la com
préhension du comportement et des effets des 
PCB en milieu marin. 

Une des particularités des PCB réside dans leur 
appartenance à une même famille de composés 
aux propriétés physico-chimiques très voisines: 
les congénères. L'approche par congénères du 
problème PCB dans l'environnement marin sera 
abordée par ailleurs (chap IV). A propos de la 
bioaccumulation, il est tout particulièrement in
téressant de vérifier si ce processus introduit une 
quelconque discrimination panni les différents 
constituants des PCB. 
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Par cette revue bibliographique sur la bioaccu
mulation des PCB, il nous paraissait important: 

- de faire le point sur la nature et le niveau de 
présence des PCB à différents niveaux d'un 
écosystème pour être en mesure de préciser, à 
l'aide de données toxicologiques, les risques de 
ces composés ; 

-de présenter les principales étapes des processus 
conduisant à de tels niveaux de contamination; 

- de préciser les paramètres permettant leur pré
diction. 

1. CONSTAT DE LA BIOACCUMULATION 

1.1 ASPECf QUANTITATIF 

Dans l'environnement marin, les niveaux de 
présence des PCB varient dans une large gamme. 
A titre indicatif, Tanabé et al. (1983) ont mesuré 
des concentrations en PCB inférieures à la cen
taine de picogrammes par litre dans les eaux 
côtières de l'Antarctique. A l'opposé, des con
centrations bien supérieures, dépassant la cen
taine de milligrammes par kilogramme, ont été 
mesurées dans la graisse de mammifères marins 
vivant dans des zones soumises à des apports 
contaminants (Barms et al., 1977 ; Alzieu et 
Duguy, 1979; Kerkhoff et al., 1981). La figure 1 
présente de façon très schématique le processus 
de biomagnificiation sur la base des ordres de 
grandeurs des concentrations présentées par 
Pearson (1982). En admettant une concentration 
moyenne dans l'eau égale au nanogramme par 
litre, le facteur de concentration atteint lOS pour 
les prédateurs de rang trophique supérieur (fac
teur de concentration = concentration dans l' ani
mal/concentration dans l'eau qui l'environne). 

Du point de vue de la contamination, l'exemple 
de la mer des Wadden décrit par Duinker (1983) 
et celui de l'océan Antarctique par Tanabe et al. 
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(1983) peuvent être qualifiés d'extrêmes au ni
veau de la contamination. De manière évidente, à 
rang comparable, les concentrations sont plus. 
importantes à proximité des sources de contami
nation. 

Il peut s'agir aussi de proximité dans le sens 
brièveté du parcours effectué par le composé 
polluant entre sa source et l'organisme étudié, au 
gré des relations trophiques. Les travaux menés 
au large de la Californie par l'équipe du Southern 
California Coastal Water Research Project ont 
mis en évidence l'importance de la structure du 
réseau trophique sur le processus de la bioaccu
mulation. U ne première condition pour cela 
concerne la connaissance des relations entre les 
différents organismes (Meams, 1982). Les mar
queurs chimiques, naturels ou non, peuvent 
d'ailleurs permettre d'attribuer à chaque orga
nisme son rang trophique avec une meilleure 
précision (Rau, 1982 ; Schafer, 1982). L'éléva
tion de la contamination n'apparaît pas toujours 
corrélée à celle du niveau trophique, témoignant 
de la complexité des processus de la bioaccumu
lation (figure 1). Il y a, d'une part, une incertitude 
sur la détermination du rang trophique des indi
vidus, en raison de leur comportement nutrition
nel partiellement opportuniste. D'autre part, en 
s'élevant dans un réseau trophique, on s'intéresse 
à des animaux qui couvre une aire géographique 
plus vaste, ce qui leur pennet de subir par alter
nance, périodes de contamination et d'épuration. 
L'intégration des contaminants chimiques aux 
cycles de la matière vivante contribue à leur 
dispersion dans l'espace. Cet aspect de la bioac
cumulation dans le transport des contaminants en 
milieu marin a été revu par Fowler (1982). 

La comparaison des niveaux de présence des 
PCB dans différents types de réseaux trophiques 
(figure 2) met en évidence une contamination 
supérieure des individus appartenant à la 
communauté épibenthique. Cela s'explique par 
la relative simplicité des relations trophiques 
dans cette communauté et son caractère sédentaire. 
Dans cet exemple de la côte californienne, c'est 
en premier lieu la proximité des exutoires des 
rejets urbains de Los Angeles qui, par 



BIOACCUMULA TION 

l'intennédiaire du sédiment, entraîne la 
contamination élevée des organismes benthiques. 

1.2. ASPECT QUALITATIF 

La bioaccumulation, caractéristique des compo
sés persistants, n'est pas spécifique aux PCB. La 
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particularité de ces constituants concerne leur 
appartenance à une même famille de composés, 
caractérisés par leurs propriétés physico-chimi
ques voisines. Cet aspect des PCB dans l' envi
ronnement sera présent dans le chapitre consacré 
à l'approche par congénères (chap. IV). Du point 
de vue de la bioaccumulation, il en résulte une 
sélectivité parmi les différents constituants qui se 
manifeste principalement par l'élimination des 

Figure 1 : Concentration en PCB (ng.Kg-l) dans l'eau, les sédiments et les organismes 
exprimée en c=J masse de chair humide 
ou en .uIIII1 masse de lipide 
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congénères les moins chlorés et l'augmentation 
des plus chlorés. 
Ce caractère sélectif de la bioaccumulation des 
PCB est bien établi. Des études complémentaires 
devront toutefois être entreprises pour préciser la 
nature des congénères préférentiellement retenus 
dans la matière vivante, les processus qui inter
vienent dans cette sélection et le devenir des 
produits de transformation des congénères non 
retenus en tant que tels. 
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2. PROCESSUS DE LA BIOACCUMU
LATION 

La bioaccumulation traduit au niveau de chaque 
organisme un bilan positif entre les apports de 
contaminants etles processus contribuant à abais
ser la contamination : excrétion, métabolisme, 
transfert. 

Figure 2: Variation de la contamination selon le niveau trophique 
(D'après SCHMER, 1982) 
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2.1. BIOACCUMULATION PAR LES OR
GANISMES PLANCfONIQUES 

Harding (1986) a présenté une synthèse sur la 
dynamique des organochlorés dans les espèces 
planctoniques. Ces organismes restent relative
ment peu étudiés du point de vue de la bioaccu
mulation, bien qu'ils constituent la voie d'entrée 
des contaminants dans le cycle de la matière 
vivante. 

La bioconcentration des polluants hydrophobes 
par le plancton, tout au moins pour les espèces 
autotrophes, est un phénomène d'adsorption à la 
surface des particules. Expérimentalement, Brown 
et al. (1982) ont montré que la concentration dans 
le matériel planctonique variait linéairement avec 
la concentration dans l'eau selon une relation de 
la forme: Cp = K- <;, Cp et <; désignant les 
concentrations dans le plancton et dans l'eau. La 
constante de partage K est caractéristique du 
couple constituant chimique-espèce planctonique. 
Les expérimentations de Brown et al. (1982) 
réalisées avec des espèces phytoplanctoniques 
(Nannochloris atomus et Skeletonema costatum), 
des espèces appartenant au macrozooplancton 
(Acarda tonsa et A. clausi) ou au macrozooplancton 
(Neomysis americana et Gammarus tigrinus) ont 
permis la détermination de coefficient de 
partage (K) variant entre 10000 et 85 500. Ce 
phénomène d'adsorption des PCB est un 
phénomène rapide, de l'ordre de quelques heures, 
d'autant plus rapide qu'il s'agit d'organismes de 
petite taille, ce qui est caractéristique d'un 
phénomène de surface. 

2.2 BIOACCUMULATION PAR LES VE
GETAUX AQUATIQUES 

A notre connaissance, il existe très peu d'études 
sur l'accumulation des PCB par les algues ma
crophytes marines. Parker et Wilson (1975) ont 
mesuré des concentrations comprises entre 30 et 
350 ng.g-1 (poids frais) dans les algues intertida
les prélevées dans la Clyde. Arnico et al. (1979) 
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ont comparé la contamination par les PCB dans 
douze espèces d'algues différentes de la côte 
sicilienne. Les concentrations observées, variant 
dans la gamme 2-20 ng.g-1 (poids frais), condui
raient dans l'hypothèse de concentrations dans 
l'eau de quelques nanogrammes par litre à un 
facteur de concentration compris entre 1 ()3 et 1 Q4 
montrant donc la possibilité d'accumulation des 
contaminants hydrophobes par les algues. Mal
gré tout l'intérêt que ces espèces présentent comme 
indicateurs de la qualité du milieu (sédentarité, 
absence de métabolisme ... ), ces travaux n'ont pas 
été poursuivis. A ce sujet, un des points qui nous 
semble devoir être précisé concerne la nature des 
contaminants accumulés par les végétaux aquati
ques. En effet, ces organismtts se contaminant à 
partir de l'eau et, plus particulièrement, à partir 
de la phase dissoute, la nature des composés ac
cumulés est susceptible de différer notablement 
de celle communément observée dans des orga
nismes supérieurs. 

2.3. BIOACCUMULATION PAR LES ANI
MAUX AQUATIQUES 

L'absorption de contaminants peut se faire à 
partir de l'eau, des sédiments et de la nourriture. 
Bruggeman et al. (1981) ont étudié la bioaccu
mulation des PCB à partir de l'eau et à partir de 
la nourriture par le cyprin doré (Carassius aura
tus). La présentation de leurs résultats relatifs à 
une espèce d'eau douce permet d'expliciter les 
processus de la bioaccumulation qui dans leurs 
principes restent adaptables aux espèces marines. 

2.3.1. ABSORPrION A PARTIR DE L'EAU: 
LA BIOCONCENTRATION 

L'eau constitue une des principales voies de 
contamination pour les organismes aquatiques. 
Les échanges de contaminants se font au niveau 
des téguments et, pour les poissons, au niveau des 
branchies par lesquelles transitent d'importants 
volumes d'eau nécessaires à la respiration. 
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Bruggeman et al. (1981) ont suivi au cours du 
temps l'évolution de la contamination dans la 
chair de cyprins dorés élevés dans une eau conta
minée par les PCB. ils ont observé une augmen
tation rapide des concentrations dans la chair, 
jusqu'à l'obtention de l'état d'équilibre à partir 
duquel les concentrations n'évoluent plus: c'est 
la phase d'accumulation. Le facteur de con-
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tivement les concentrations dans l'eau et la chair. 
Al' équilibre, d C / dt = 0 ; on obtient le facteur 

• p 
de concentratIon Fc. 

Cette équation permet une détermination du fac
teur de concentration par l'approche cinétique 

Figure 3 : Processus d'absorption et d'élimination par les poissons pour deux constituants des PCB 
(d'après BRUGGEMAN et al. 1981) 
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centration (FC) désigne le rapport des concen
trations à l'équilibre dans la chair des poissons à 
celle de l'eau qui les environne (figure 3). 

L'expérimentation a été poursuivie en replaçant 
les poissons contaminés dans une eau propre. 
Bruggeman et al . . (1981) ont alors observé une 
lente diminution des concentrations dans la chair : 
c'est la phase d'élimination. 

La formulation mathématique des proce~sus 
d'accumulation et d'élimination est décrite par 
une cinétique du premier ordre: 

équation dans laquelle C; et Cp désignent respec-

Fortement chlo'ré 

~ 1 
Eau ............ 

1 

1 

1 

1 

Ab~rbt!on 1 E/Ir-nl.-;atlon 1 
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proposée par Davies et Dobbs (1984) à partir des 
constantes de vitesse kt et Is déterminées expéri
mentalement par des tests de courte durée (extra
polation des constantes de vitesse pour éviter de 
devoir attendre l'état d'équilibre et réduire ainsi 
la durée des expériences). L'exemple des cinq 
chlorobiphényles étudiés par Bruggeman et al. 
(1981) montre que: 

-l'accumulation des PCB à partir de l'eau est un 
phénomène rapide (de l'ordre de quelques jours), 
peu affecté par le nombre et la position relative 
des atomes de chlore sur·la molécule du biphé
nyle. 

- l'élimination, exprimée par la durée de demi-vie 
biologique, est relativement longue (de 10 à 70 
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jours pour di, tri et tétrachlorobiphényles) et 
de plus dép~nd du nombre et de la position 
des substituants chlorés (la durée de demi-vie 
biologique, temps au bout duquel la concen
tration initiale adiminué de moitié, est égale à 
T 1/1. = 0,691k,. pour un processus décrit par une 
cinétique du premier ordre). 

Cette étude montre déjà que, pour les PCB, la 
bioconcentration est un phénomène sélectif. Le 
facteur de concentration et la durée de demi-vie 
varient suivant les différents congénères, les dif
férences intervenant surtout durantla phase d' éli
mination. 

Le phénomène de bioconcentration des contami
nants par les organismes aquatiques, caractéristi
que de substances hydrophobes, est bien docu
menté: Ernst (1977), Veith etaI. (1979), Sugiura 
et al. (1979), Ellgehausen et al. (1980), Davies et 
Dobbs (1984),Zaroogianet al. (1985), etc. TIest 
établi expérimentalement, pour de nombreux 
constituants chimiques hydrophobes et non ioni
ques, que le coefficient de partage octanol-eau 
(grandeur physique caractérisant l'afftnité d'un 
constituant pour les lipides) permet la prédiction 
du potentiel de bioconcentration dans les organes 
aquatiques. 

2.3.2. ABSORPTION A PARTIR DE LA NOURRI
TURE: LA BIOMAGNIFICATION 

L'ingestion d'une nourriture contaminée consti
tue une seconde voie de contamination des orga
nismes aquatiques. Elle peut avoir un rôle pré .. 
~ndérant pour les organismes de rang trophique 
élevé. Une condition nécessaire à la bioaccumu
lation est la persistance des composés dans les 
organismes de niveaux trophiques inférieurs.· 

Le processus de la biomagniticarlon, accumula
tion à partir de la nourriture, a ~té revu d'une 
manière générale par Bruggeman (1982) et pour 
les PCB par Bruggeman et al. (1981). Les pois
sons nourris de chair contaminée se contaminent 
jusqu'à l'obtention d'un état d'équilibre. Le fac-
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teur de biomagnification Km est défini comme le 
rapport de concentration dans la chair de poisson 
à celle dans la nourriture. La concentration dans 
la chair de poisson à l'équilibre dépend selon 
Bruggeman (1982) du niveau de contamination 
dans la nourriture, de la vitesse d'alimentation, 
de l' efftcacité d'assimilation du composé chimi
que, et est inversement proportionnelle à la vi
tesse d'élimination. 

La contamination dans la nourriture est étroite
ment liée à sa composition en lipides, consti
tuants qui stockent les composés hydrophobes. 
La vitesse d'alimentation est une donnée propre 
à chaque individu. 

L'efficacité de l'absorption des contaminants a 
été estimée chez des poissons auxquels on a 
administré par voie orale une dose importante de 
contaminants. Selon Niimi et Oliver (1983) et 
Boon (1985), elle serait comprise entre 62 et 
85 % en étant peu affectée par le nombre et la 
position des atomes de chlore sur la molécule. 
L'extrapolation aux conditions du milieu de ces 
résultats expérimentaux reste problématique. Dans 
l'environnement, la contamination est un proces
sus len4 auxquel se superposent d'autres proces
sus contribuant à réduire la contamination. 

Dans l'état actuel des connaissances, il semble 
difftcile d'établir la part relative de l'eau et de la 
nourriture dans le processus de la bioaccumula
tion. TI est généralement admis que pour les 
organismes de niveau trophique inférieur, c'est 
l'eau qui constitue la source primordiale de con
tamination (Shaw et Connell, 1986). Pour les 
prédateurs de rang élevé, se nourrisant d' organis
mes contaminés, la voie alimentaire a un rôle plus 
important. 

2.3.3. BIOACCUMULATION A PARTIR DU SEDI
MENT 

En zone littorale, et a fortiori à proximité de 
régions urbaines et industrialisées, le sédiment 
constitue un réservoir de contaminants hydro-
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phobes, bioaccumulables pour les organismes 
benthiques (Fowler, 1982). Pour des espèces 
endogées, comme les polychètes (Nereis diversi
color), Fowler et al. (1978) considèrent que plus 
de 85 % de l'accumulation des PCB proviennent 
du sédiment 

Boon et al. (1985) ont mesuré la contamination 
par les PCB dans les invertébrés similaires 
(Nephtys sp.) prélevés en mer du Nord. Les con
centrations varient entre 0,4 et 13 ng. mg -1 de 
lipides (somme des PCB) ; les teneurs les plus 
élevées étaient mesurées chez les spécimens 
provenant de zones soumises aux apports flu
viaux, tels ceux du Rhin. 

Ces organismes benthiques deviennent une source 
de contamination pour les organismes supérieurs 
qui s'en nourissent Rubinstein et al. (1983, 1984) 
ont étudié le transfert de contaminants dans la 
matière vivante à partir des sédiments. Leur 
expérimentation sur une chaîne alimentaire sim
plifiée, constituée du sédiment contaminé par les 
PCB, de vers (Nereis virens) et de poissons 
démersaux (Leiostomus xanthurus) ont montré 
en premier lieu une accumulation des contami
nants par exposition directe au sédirnent cûnta
miné et, ensuite, une accumulation par les pois
sons tout aussi importante par ingestion des vers 
précédemment contaminés. Dans ces conditions, 
les auteurs concluent à l'importance de la voie 
alimentaire dans le processus de contamination. 

Ce problème de la mobilisation des contaminants 
à partir du sédiment constitue une préoccupation 
en matière de gestion de la qualité de l'environ
nement marin littoral. On peut y joindre égale
ment celle concernant l'importance des remises 
en suspension en zone estuarienne, et l'impact 
des rejets de dragage. 

3. TRANSFORMATIONS ET TRANS
PORT DES PCB DANS LES ORGA
NISMES 

Globalement, la bioaccumulation apparaît comme 
un équilibre entre l'absorption des contaminants 
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et leur élimination. L'absorption apparaît comme 
une étape rapide et peu sélective vis-à-vis des 
différents congénères de PCB. Par contre, les 
processus entraînant une diminution de la conta
mination sont plus lents et dépendent de la nature 
des composés. n s'agit essentiellement du méta
bolisme des PCB et de leur transport dans les 
organismes. 

3.1. METABOLISME DES PCB 

En raison de leur faible coefficient de partage 
octanol-eau, les constituants les moins chlorés 
sont plus rapidement éliminés que les composés 
fortement chlorés. Toutefois, dans un même groupe 
d'isomères, ayant des coefficients de partages 
comparables, on observe l'élimination de cer
tains d'entre eux. C'est le métabolisme, variable 
selon la nature des composés, qui entraîne une 
telle sélection. 

Les publications de Safe et son équipe (Safe et 
al., 1978 ; Safe, 1980 ; Safe et al., 1980 ; Safe, 
1984) ont fait le point sur le métabolisme des 
peB. La transfûrmatiûn des PeB a pûüf but de 
favoriser leur élimination de l'organisme en les 
rendant plus polaires. Ce sont le plus souvent des 
réactions d'oxydation conduisant à des compo
sés du type polychloropolyhydroxybiphényles. 
Ces réactions se déroulent au niveau du foie et 
mettent en jeu des systèmes enzymatiques com
plexes : les ~nzymes oxydases à fonctions mixtes 
(MFO). Le métabolisme comprend une première 
phase conduisant à des intermédiaires réactifs 
qui, dans la seconde étape, vont s 'hydrolyser et 
être éliminés de l'organisme ou se conjuguer 
avec des molécules cellulaires. Du point de vue 
de la bioaccumulation, et plus généralement des 
effets des PCB dans la matière vivante, ces phé
nomènes soulèvent quelques questions impor
tantes. 

Le métabolisme est généralement un processus 
de détoxification, mais, dans certains cas, les 
composés réactionnels intermédiaires peuvent se 
combiner avec le matériel cellulaire (acides 
nucléïques) pour provoquer des effets mutagè-
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nes. Les composés de type arène-oxyde, produits 
intermédiaires de ces transformations, sont re
connus comme précurseurs d'effets cancérigè
nes. 

Le métabolisme des PCB induit des enzymes qui 
lui sont nécessaires. Ces enzymes peuvent par la 
suite activer des mécanismes toxiques propres à 
d'autres contaminants, créant ainsi un effet de 
synergie entre polluants. 

Le métabolisme des PCB entraîne la formation 
de composés transformés qui peuvent eux-mê
mes être bioaccumulés. Ainsi, il a été isolé divers 
métabolites de PCB dans les graisses et Îeces 
d'animaux: dérivés sulfonés (Jensen et al., 1976), 
dérivés hydroxylés (Jensen et Sundstrom, 1974, 
Gossett et al., 1984). Ces derniers auteurs ont 
identifié dans l'environnement marin (sédiments, 
crevettes et poissons) des polychlorobiphénylols 
en concentrations bien supérieures à celles des 
composés parents, posant ainsi la question des 
effets de ces composés. 

Quant à la bioaccumulation, il nous paraît essen
tiel de préciser la nature des composés récalci
trants en métabolisme et donc nréférentiellement -- - -- - - - - - - - - - - - - - - - -... - -

accumulés dans les réseaux trophiques. L' ana
lyse des PCB dans des prélèvements de tissus 
dans des organismes comme les mammifères 
marins (Abamou et al., 1986), les oiseaux (Renzoni 
et al., 1986 ; de Voogt et al., 1985), permet 
l'identification des PCB persistants. Ce sont des 
composés à plus de cinq atomes de chlore par 
molécule possédant les demi-structures: -2, 4, 
5 ; -2, 3, 4, 5. Ces deux exemples sont en accord 
avec les règles du métabolisme énoncées dès 
1974 par Jensen et Sundstrom (voir chap.lV). 

Ces règles expriment l'influence du nombre et de 
la position des atomes de chlore sur les processus 
de transformation de ces contaminants. Le méta
bolisme des PCB varie selon les organismes. 
Chez les organismes aquatiques, il est moins 
important que pour les organismes supérieurs 
tels que les oiseaux ou les mammifères marins. 
Pour les invertébrés marins et les poissons, il est 
limité aux congénères les moins chlorés. 
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3.2. TRANSFORMATIONS ET TRANSFERT 
DES PCB DANS L'ORGANISME: LE 
ROLE DES LIPIDES 

Après l'absorption et la métabolisation partielle 
au niveau du foie, les PCB peuvent être redistribués 
dans l'organisme. Selon Bruggeman (1982), le 
transport des PCB est un phénomène de partage 
entre les fractions lipidiques des différents organes. 
D'une manière générale, il apparaît que, pour un 
même individu, la contamination dans les organes 
varie avec la teneur en lipides des tissus concernés. 
Ce constat a été fréquemment établi, notamment 
par Vuorinen (1985), Renzoni et al. (1986), Alzieu 
et Duguy (1979), Tanabe etai. (1981). Les travaux 
de Boon et Duinker (1985) présentent un exemple 
illustrant l'importance des lipides dans le stokage 
des contaminants hydrophobes. Sur la base du 
poids frais, les concentrations en PCB (somme 
des congénères), dans les différents organes de la 
sole, varient entre 70 et 440 ng/g selon l'ordre 
croissant: muscle, intestin, peau, branchies, foie 
et cerveau. Sur la base du poids en lipides, les 
concentrations fluctuent dans une gamme plus 
étroite, passant de 10 ng. mg-1 dans l'intestin 
à 27 ne:.m!!"l dans le muscle. suivant un ordre ..,.., .-.. ~ - - -, - -- - . -- -- - ---- - - - -

totalement différent: intestin, cerveau, peau, foie, 
branchies, muscle. Ceci confirme l'importance 
des lipides dans le stockage des contaminants. 

De la même façon, la teneur en lipides des diffé
rents organismes intervient dans le processus de 
la biomagnification. En effet, les réserves adi
peuses des individus augmentent lorsqu'on s'élève 
dans les niveaux trophiques entraînant le trans
fert par la nourriture d'une plus grande quantité 
de contaminants. 

Dans le cas des PCB, on peut se poser la question 
d'une possible discrimination entre les différents 
constituants par mécanismes de transport et de 
stockage. Boon et Duinker (1985) constatent la 
similitude des proftls de PCB dans les différents 
organes de mêmes .individus. Cependant, la sé
lection des constituants accumulés, principale
ment des composés à quatre, cinq ou six atomes 
de chlore par molécule, résultent de processus 
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difficilement dissociables, mais qui pourtant, iso
lément, sont de nature à opérer une telle discrimi
nation: 

- élimination inversement proportionnelle au 
coefficient de partage octanol-eau (favorable à 
l'accumulation des constituants les plus chlo
rés) ; 

- transfert inter-organe par passage au travers de 
membranes introduisant une sélection par la taille 
des molécules et leur polarité relative. 

La nature des lipides peut jouer un rôle· dans la 
distribution tissulaire des PCB puisque ces cons
tituants de la matière vivante comprennent diffé
rentes classes de composés, aux propriétés et 
fonctions bien précises. 

Le cycle des lipides dans la matière vivante 
devrait être étudié de manière détaillée pour l'in
terprétation des données sur la contamination par 
les PCB. Les lipides interviennent dans des pro
cessus physiologiques fondamentaux des orga
nismes : alimentation, régulation thermique et 
reproduction notamment et sont donc sujet à des 
variations qualitatives et quantitatives, suscepti
bles de modifier les niveaux de contamination et 
éventuellement d'accentuer les effets biologi
ques de ces composés chimiques. 

Les organes reproducteurs, riches en lipides, 
accumulent une part importante des contami
nants qui peuvent être transférés vers les oeufs, 
Vuorinen (1985) a mesure, dans les oeufs de 
saumon (Salmo salar), une contamination aussi 
importante que celle trouvée dans le foie, qui 
peut conduire à une réduction de la fertilité 
comme l'explique Solbaken et al. (1984). 

Le transfert de contaminants de la mère vers les 
jeunes est un autre processus d'élimination de 
contaminants, bien connu chez les mammifères 
marins, Duinker et Hillebnmd (1979), Abarnou 
et al. (1986). Ces transferts qui se font par la 
fraction lipidique de sang durant la gestation, 
mais vraisemblablement de façon prépondérante 
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par l'allaitement, peuvent conduire à une fragili
sation des jeunes. 

4. PREDICTION DE LA BIOACCUMU
LATION 

Dans cette revue sur la bioaccumulation des 
PCB, il a été fait état des niveaux de contamina
tion dans les organismes marins et les processus 
conduisant à de tels niveaux. A plusieurs occa
sions, on a mentionné l'intérêt de certaines gran
deurs physico-chimiques comme descripteurs de 
ces processus, et notamment celui du coefficient 
de partage octanol-eau. Ce chapitre évalue la 
possibilité de prévoir les concentrations en PCB 
dans la matière vivante à partir de leurs propriétés 
fondamentales. 

4.1. MODELE THERMODYNAMIQUE DE 
LA BIOACCUMULA TION 

On essaie de relier les concentrations mesurees 
dans ia chair de poisson à celles mesurées dans 
l'eau à partir d'un modèle de distribution dit 
«thermodynamique» parce qu'il fait appel aux 
coefficients de distribution des constituants entre 
systèmes à l'équilibreo TI ne s'applique qu'à des 
constituants purs présents à l'état de traces. TI 
renseigne sur la possibilité d'un mécanisme et 
non pas sur sa vitesse et doit donc être interprété 
avec prudence. 

4.1.1. COEFFICIENT DE PARTAGE OCTANOL· 
EAU 

Le caractère hydrophobe des contaminants influe 
sur de nombreux processus conduisant à la bioac
cumulation de ces substances : adsorption des 
PCB au matériel planctonique, bioconcentration, 
stockage dans les lipides, élimination,. Le coef
ficient de partage octanol-eau, ou inversement la 
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solubilité aqueuse, sont des grandeurs caracté
ristiques pennettant la prédiction de la distribution 
des contaminants dans l'organisme. Il est généra
lement admis, à la suite de nombreuses détenni
nations expérimentales, qu'on peut décrire la 
bioconcentration à partir du coefficient de partage 
octanol-eau (Veith et al., 1979; Davies et Dobb, 
1984 ; Ernst, 1977 ; Zaroogian et al., 1985). 

Facteur de bioconcentration (Ka) et coefficients 
de partage octanol-eau (Kow) sont liés par des 
relations de la forme : 

log Ka = a log K ow + b 

établies expérimentalement pour différentes sé
ries de composés et d'organismes (Mackay, 1982 ; 
Leifer, 1983). 

Plus récemment, Farrington et al. (1986), Far
rington et Westall (1986), ont réévalué les fac
teurs de concentrations pour un nombre restreint 
de congénères de PCB et d'organismes marins. 
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4.1.2. CALCUL DES CONCENTRATIONS EN PCB 
DANS LES POISSONS, APPLICATION AU 
CAS DE LA BAIE DE SEINE . 

La possibilité de prédire l'ordre de grandeur des 
concentrations en PCB dans la chair de poisson 
est présentée par l'application au cas de la baie de 
Seine (Abarnou, 1988). 

Dans ce travail, les mesures réalisées dans l'eau 
non filtrée ont permis la détermination de con
centrations moyennes dans la fraction dissoute 
connaissant les concentrations en MES. Pour un 
échantillonnage restreint des poissons plats pro
venant de la baie de la Seine, on a les concentra
tions en PCB. On peut calculer les facteurs de 
concentration à partir de ces mesures qui sont 
comparables à ceux publiés (tableau 1). 

L'estimation des contaminations dans la chair de 
poisson, à partir de concentrations mesurées dans 
l'eau et de facteurs de concentration publiés par 
Farrington et Westall (1986) pour une espèce 

Tableau 1: Facteurs de concentrations des PCB par les poissons et comparaisons entre concentrations calculées et 
mesurées dans la chair de poissons de la baie de Seine. 

CB28 CB52 CB 101 CB 153 CB 138 CB 180 

log Kow (1) 5,69 6,09 7,07 7,75 7,44 -
log Ku (2) 4,10 4,41 5,19 5,72 5,48 5,84 
log Ku (3) 4,37 4,77 5,75 6,43 6,12 6,58 
log Ku (4-M) 3,74 4,42 5,10 5,48 5,45 -
log Ku (4-P) 3,59 4,06 4,65 5,40 5,30 5,15 

MESURES 

EAU (pg.l-1) (dissous) 520 700 400 200 200 100 

POISSONS 
moy. (ng.g-1) 2 8 18 50 40 14 
(mini. - max.) (0,5 - 3,6) (1,2 - 19) (2,8 - 59) (11 - 123) (7,5 - 119) (1,7 - 21) 

ESTIMATION 

POISSONS (ng.g-1) 1,2 3,3 40,9 158,9 141,6 -

(1) Rapaport et Eisenreich (1984) (2) Veith et al. (1979) = 101 K, = 0,79101 Kow 0,40. 
(3) Madtay (1982) = 101 K, = 101 Kow - 1,32. (4) Farrinlton et Westall (1986) 

M : MytülU edMlis ; P : PseudopkllToMCtes QlMTiCIIIUII 
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comparable, conduit à des valeurs qui globale
ment se situent dans la gamme des mesures. 

4.1.3. LIMITES DU MODELE THERMODYNAMI
QUE 

Ce simple calcul montre qu'il est possible de 
calculer l'ordre de grandeur des concentrations 
en PCB dans la chair de poisson à partir de 
mesures réalisées dans l'eau. L'accord relatif 
entre mesures et prédiction est un résultat encou
rageant, compte tenu de la complexité des pro
cessus contribuant à la bioaccumulation, proces
sus qui sont spécifiques des couples contami
nants-organismes. 

Une amélioration possible de cette prédiction 
pourra être obtenue par une meilleure détennina
tion des propriétés fondamentales des différents 
composés. 

Toutefois, de tels calculs présentent de nombreu
ses limites. La première concerne la validité des 
facteurs de concentration détenninés pour des 
séries Hmitées de composés et un nombre res
treint d'organismes. Le travail de Fanington et 
Westall (1986) montre que le facteur de biocon
centration est sujet à d'importantes variations 
entre organismes et même entre spécimens d'une 
même espèce. Une possible explication de ces 
variations pourrait être liée au rôle des lipides. 
Chiou et al. (1985) ont proposé de représenter le 
comportement hydrophobe des contaminants par 
un coefficient de partage lipide-eau. Les travaux 
de Duursma et al. (1986) montrent que, sur la 
base des concentrations exprimées par rapport 
aux lipides, les facteurs de concentration des 
PCB varient dans des domaines plus restreints. 
(tableau 2). 

Dans une même série de composés, la seule 
considération des coefficients de partage octanol
eau n'explique pas le comportement des 
contaminants. Dans la chair de poisson, on observe, 
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Tableau 2: Coefficients de partage entre l'eau et les or
ganismes aquatiques sur la base des lipides 
extraits 
(Duursma et al. 1986). 

Vers marins/Eau < 

Moules/Eau 

Chair de poisson/Eau 

Foie de poisson/Eau 

(0,4 - 23) x 1()6 

(0,06 - 0,8) x 1()6 

(1,2 - 28) x 1()6 

(0,6 - 24) x 1()6 

pour les composés les plus chlorés, des 
concentrations inférieures à celles calculées. 
L'absorption, le t:nlnSport et le stockage de 
contaminants dans la matière vivante supposent 
leur passage au travers des tissus, parois intestinales, 
téguments ... qui peut être réduit par la taille des 
molécules et la nature des interactions entre ces 
molécules et les constituants des membranes 
biologiques. Dans le cas des peB, le nombre et la 
position relative des atomes de chlore sur la 
molécule vont agir sur l'encombrement stérique 
et le caractère polaire des composés. Shaw et 
Connell (1980) ont corrigé le facteur de 
concentration des PCB par des coefficients 
structuraux qui tiennent compte de la stéréochimie 
de ces composés. 

Le métabolisme distinct de ces constituants cons
titue une limite importante à la généralisation de 
tels coefficients de partage. On connaît mal la 
nature du métabolisme des PCB et la vitesse de 
transformation qui sont fonction de leur struc
ture. Ces processus peuvent, dans un même groupe 
d'isomères, introduire des variations dans la 
bioaccumulation. Compte tenu de ces limites, 
l'utilisation de facteurs de concentration permet 
de prévoir la possibilité de bioaccumulation et de 
calculer, à partir de mesures dans l'eau, l'ordre de 
grandeur des teneurs en PCB dans la matière 
vivante. 
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4.2. MODELE DYNAMIQUE DES PCB 
DANS UNE CHAINE ALIMENTAIRE 

Le transfert des PCB à l'intérieur d'une chaîne 
alimentaire a été décrit mathématiquement par de 
nombreux auteurs (Norstrom et al. 1976, Califano 
etaI. 1982, Pizza et O'Connor 1983, Thomannet 
Connolly 1984, O'Connor et Pizza 1987). 
Thomann et Connolly ont modélisé le transfert 
des PCB dans la chaîne alimentaire de la truite du 
lac Michigan. La chaîne alimentaire étudiée 
comprend quatre espèces: le phytoplancton, un 
organisme filtreur (Mysis relieta), l'alose (Alosa 
pseudoharengus) et la truite (Salve lin us 
namayeush). Le modèle est basé sur la 
bioconcentration des PCB par le phytoplancton 
et ensuite le transfert des contaminants par la voie 
alimentaire. Le transfert de contaminant d'un 
rang à l'autre dépend de la concentration.de PCB 
dans la nourriture, de la vitesse d'alimentation, 
de l'assimilation des PCB. Les paramètres 
biologiques sont pris en compte : vitesse de 
croissance, de respiration, d'assimilation de la 
nourriture, répartition par classe. d'âge des 
organismes. Les contaminants étudiés sont 
assimilés au mélange technique (Aroclor 1254). 

Le travail de Thomann et Connoly (1984) montre 
qu'il est possible de formaliser le transport des 
PCB dans une chaîne alimentaire simplifiée. Leur 
modèle reflète la variation au cours du temps des 
concentrations en PCB dans la chair des pois
sons. Selon cette approche, le transfert des PCB 
par l'alimentation contribuerait de façon prépon
dérante à la contamination (> 99 %). Cette con
clusion est en opposition à celles des modèles de 
bioconcentration basées essentiellement sur le 
coefficient de partage octanol-eau. Thomann et 
Connoly (1984) ont utilisé leur modèle pour 
tester des hypothèses de travail en matière de 
contamination .. A titre d'exemple, une réduction 
immédiate de la concentration en PCB dans l'eau 
de 5 à 1 ng1-1 n'entraînerait, pour les truites de 
huit ans~ une réduction de la contamination d'un 
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facteur deux qu'après cinq ans. Pour avoir, dans 
la chair de poisson, toutes classes d'âge confon
dues, une concentration de 5 ng. mg-1, il faudrait 
mesurer dans l'eau des concentrations en PCB 
entre 0,5 et 2,5 ng1-1• 

Ces deux modèles prédictifs de la bioaccumula
tion présentent des approches différentes. Le pre
mier modèle exprime la tendance d'un composé 
à s'accumuler dans la matière vivante et permet 
une estimation des niveaux de présence des con
taminants dans les organismes. TI ne prend en 
compte que les propriétés physiques des compo
sés et suppose que l'eau est le seul vecteur de la 
contamination (modèle de bioconcentration). Au 
contraire, le modèle dynamique décrit précisé
ment les mécanismes contribuant à la bioaccu
mulation : l'eau et la nourriture sont les deux 
voies de contamination et la seconde voie devient 
prépondérante au fur et à mesure que l'on s'élève 
dans les niveaux trophiques. 

L'acquisition de tels outils prédictifs nécessite 
une étude systématique des processus de la bioac
cumulation et notamment de leurs cinétiques. La 
disponibilité de ces modèles permettrait, en re
liant les concentrations dans l'eau à celles dans la 
matière vivante, de tester les différentes options 
en matière de réduction de la pollution. TIs pour
raient, par exemple, aider au choix entre une 
action sur l'amélioration de la qualité des eaux et 
une décision réglementaire sur la qualité des 
produits. Les deux approches ne sont pas indé
pendantes mais l'exemple des PCB montre que, 
dans le cas de contaminants persistants, les tra
vaux d'assainissement ne seraient pas immédia
tement suivis d'une réduction de la contamina
tion dans la matière vivante. 

5. CONCLUSION 

Les organismes aquatiques accumulent les PCB à 
des conce~ttations bien supérieures à celles où ils 
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se trouvent dans le milieu marin. Chez les préda
teurs de niveau trophique élevé, le facteur de 
concentration peut atteindre 108

• 

La bioaccumulation résulte d'un ensemble de 
processus d'absorption, d'élimination et de trans
formation des contaminants. Ces processus dé
pendent des propriétés chimiques des différents 
congénères de PCB, de facteurs biologiques et 
physiologiques propres aux espèces et des condi
tions du milieu. 

La bioaccumulation exerce une sélection parmi 
les PCB. Pour être bioaccumulés, les contami
nants présents doivent être liposolubles etdiffici
lement éliminés (coefficient de partage octanol
eau relativement élevé), avoir une structure per
mettant leur absorption, leur transport dans l' or
ganisme et réduisant leurs possibilités de méta
bolisme. Les congénères les plus bioaccumulés 
sont les composés à plus de quatre atomes de 
chlore par molécule et possédant les schémas de 
substitution -2, 5, -2, 4, 5, ou -2, 3, 4, 5 (demi
structures ). 

Le rôle des lipides dans les processus de la 
bioaccumulation apparaît dans ie stockage des 
PCB dans les tissus, leurs transports à l'intérieur 
d'un organisme, leurs échanges entre individus. 
Ces constituants de la matière vivante subissent 
d'importantes variations qualitatives et quantita
tives qui dépendent de nombreux facteurs : es
pèce, taille, sexe, état sexuel, organes, saison ... 
Les variations de la teneur en lipides influent sur 
les concentrations en PCB et sur leur mobilité 
dans l'organisme et conditionnent d'éventuelles 
actions toxiques. La connaissance des lipides et 
de leur variation apparaît souhaitable pour inter
préter les informations sur la bioaccumulation. 
Dans le domaine de la surveillance des polluants 
par le biais d'organismes sentinelles, l' express
sion des concentrations en PCB par rapport au 
poids de lipides pourrait faciliter l'interprétation 
de tendances évolutives de l'état du milieu, en ré
duisant une part de la variabilité des mesures im
putables à ces facteurs biologiques. En matière 
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de compréhension des effets, les échanges entre 
organes se font vraisemblablement par l'inter
médiaire des fractions lipidiques des tissus et du 
sang. La connaissance de la nature des lipides 
pourrait renseigner sur le sens des échanges de 
polluants. 

Le métabolisme constitue un processus impor
tant de la bioaccumulation des PCB, au cours 
duquel les contaminants sont transformés en 
composés plus polaires ce qui facilite ainsi leur 
élimination de l'organisme. Pour les animaux 
marins le métabolisme augmente quand on s'élève 
dans le réseau trophique. 

Ces transformations chimiques des contaminants 
qui ont lieu au niveau du foie mettent en jeu des 
systèmes enzymatiques complexes, obéissant à 
des conditions structurales précises. Pour les 
PCB, il s'ensuit une sélection entre constituants 
bioaccumulés et constituants métabolisés. Les 
composés bioaccumulés (non métabolisés) peu
vent être considérés comme des indicateurs de 
contamination chronique et fournissent une in
formation sur l'exposition aux PCB. Par contre, 
les composés métabolisés, et de ce fait même, 
non détectés dans ies organismes vivants posent 
le problème des effets de l'exposition aux PCB. 
Ces effets biologiques peuvent être ceux d'inter
médiaires réactionnels, de produits finaux du 
métabolisme, ou d'enzymes spécifiques activées 
par les PCB capables d'augmenter les effets 
d'autres contaminants. 

Le caractère bioaccumulable de substances non 
ioniques et non réactives commes les PCB s'ex
prime, le plus souvent, par le coefficient de 
partage octanol-eau. On peut à partir de là déter
miner les ordres de grandeur des teneurs en 
contaminants dans la matière vivante, connais
sant les concentrations dans l'eau. Une meilleure 
prédiction des concentrations en contaminants 
dans les organismes aquatiques pourrait être 
obtenue en prenant en compte l'eau et la nourri
ture comme sources de contamination. La modé
lisation des transferts de contaminants dans la 
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matière vivante consiste en une description systé
matique des différents processus conduisant à la 
bioaccumulation. Elle requiert une connaissance 
des contaminants, de leur niveau de présence, des 
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relations trophiques entre individus, et de la vi
tesse des processus. De tels outils prédictifs sont 
particulièrement attractifs en matière d'études de 
pollutions chimiques par les composés organi
ques persistants. 
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Chapitre III 

SOMMAIRE 

Les polychlorobiphényles (PCB) constituent une 
famille de molécules chimiques caractérisée par 
une très faible solubilité dans 17 eau, un caractère 
lipophile marqué et une grande rémanence. Ces 
propriétés font qu'ils s'accumulent au cours du 
temps dans les organismes tout au long de la 
chaîne trophique, ce qui entraîne des perturbations 
physiologiques qui peuvent avoir des conséquences 
écologiques. 

L'analyse des données bibliographiques 
concernant les effets de PCB sur les organismes 
nous a conduit à distinguer les études de toxicité 
létale de celles des effets sublétaux. 

En effet, dans un premier temps, les 
expérimentations ont porté sur l'établissement 
des doses létales durant des périodes variables 
(quelques jours à quelques semaines) et les resultats 
montrent que les animaux aquatiques sont plus 
sensibles aux PCB . que les oiseaux et les 
mammifères. Bien qu'elles restent très éloignées 
des concentrations rencontrées dans 
l'environnement, quelques espèces du 
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phytoplancton et de crustacés se révèlent très 
sensibles : on obsexve des inhibitions de croissance 
et des mortalités significatives autour de 1 J.1g.l-1 

d'Aroclor 1254. Chez les poissons les doses 
létales se situent dans une très large fourchette 
allant de quelques microgrammes à quelques 
milligrammes par litre. Les données de toxicité 
létale varient selon les espèces, le stade de 
développement des individus, les conditions 
expérimentales et la nature des PCB utilisés. 
Mais il en ressort deux points : la vulnérabilité 
des jeunes et le rôle de l'accumulation dans la 
toxicité des PCB. 

Les études des effets sublétaux plus récentes 
présentent plus d'intérêt car elles tentent de mettre 
en évidence les effets des PCB dans les conditions 
naturelles. Panni les modifications biochimiques, 
il est démontré que les PCB entraînent une 
induction du système de monooxygénases 
hépatiques (surtout chez les poissons) avec pour 
conséquence la conversion des PCB en composés 
potentiellement cancérigènes et une perturbation 
du métabolisme des hormones stéroïdes, dont les 
honnones sexuelles. Cette induction enzymatique 
étant très sensible et détectable dans des organismes 
vivant dans un milieu «contaminé» par les PCB, 
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pourrait être retenue comme paramètre dans le 
cadre d'une surveillance biologique. 
Enfin, des teneurs élevées en PCB chez les poissons 
et les mammifères marins ont été associées à une 
diminution de leur taux de reproduction. Le 

SUMMARY 

Polychlorinated biphenyls (PCB) constitute a 
family of chemical molecules featuring very low 
solubility in water, a pronounced lipophile 
character, and a mgh remanence. These particulars 
make them accumulating in organisms in the 
long run, ail along the trophic system, resulting 
in physiological disturbances liable to have 
ecological consequences. 

The analysis of data collectedfrom the Litterature 
dealing with the effects ofPCB on organisms has 
led us to make a distinction between the lethal 
toxicity studies, and those related to sublethal 
effects. Indeed, inafirst stage, the experiments 
have been aimed at determining the Lethal doses 
over variable time periods (!rom a few days to a 
fewweeks), and the results evidence thataquatic 
animais are more sensitive to PCB than birds and 
mammalia. Whereas they remain very far from 
the concentrations encountered in the environment, 
some species ofphytoplancton and shellfish are 
evidenced as highly sensitive: inhibited growth 
and significant monality are observed around 
1 J.1g-1 concentrations of Aroclor 1254. For jish 
the lethal doses are comprised within a very wide 
range, e.g. afew microgrammes per litre to afew 
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processus se révèle de nombreuses années après 
la mise en évidence de la contamination et de 
nombreux auteurs pensent qu'il peut être à l'origine 
d'une diminution irréversible de certaines 
populations vivant dans les zones contaminées. 

milligrammes per litre. The lethal toxicity data 
vary depending on the species, the actual growing 
stage of the individuals, the conditions of the 
experiment and nature of the PCB used. However 
two points are highlighted : vu.lnerability of the 
young populations and role of the accumulation 
in the toxicity of PCB' s. The studies of sublethal 
effects, such as conducted at a more recent stage, 
feature a higher interest as they tend to evidence 
the effects of the PCB' s in natural conditions. 
Among the biochemical modifications, it is 
demonstrated that the PCB' s cause an induction 
of the hepatic monooxygenase system (in fish 
especially) with,for consequence, the conversion 
of the PCB' s into potentially carcinogenic 
compounds, and a disturbance oÎ the steroid 
hormones, including the sexual honnones. This 
enzymatic induction, which is highly sensitive 
and detectable in organisms living in a medium 
contaminated by PCB' s, could be retained as 
parameter within the scope of a biological 
monitoring program. Finally, high concentrations 
of PCB in fish and marine mammalia have been 
associated with a decrease of their reproduction 
rate. The process is revealed many years after the 
contamination has been evidenced, and many 
authors deem that it could be at the origin of an 
i"eversible decrease of cenain populations living 
in the contaminated areas. 
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INTRODUCTION 

De part leurs propriétés : insolubilité dans l'eau, 
inertie chimique, thermorésistance, 
ininflammabilité, faible tension de vapeur, forte 
constante diélectrique, les polychlorobiphényles 
ou PCB ont une large utilisation industrielle 
(lubrifiants, peintures, plastifiants, 
condensateurs .. ). Pour certains équipements 
(transfonnateurs) les PCB étaient même privilégiés 
par rapport à d'autres substances car ils limitent 
considérablement les risques d'incendie, mais 
depuis 1966 une inquiétude a fait jour devant la 
constatation de l'accumulation importante des 
PCB dans l'environnement en particulier dans 
les sédiments des estuaires (Hudson aux U.S.A., 
Seine en France) et dans les décharges. Cette 
dissémination générale s'est accompagnée d'une 
accumulation biologique dans les graisses animales 
et d'une concentration tout au long de la chaîne 
alimentaire aquatique. A ce phénomène écologique 
préoccupant, s'est ajoutée en 1968 au Japon, une 
intoxication collective humaine connue sous le 
nom de Yusho : plus de 15 000 personnes en ont 
été victimes après consommation d'huile de riz 
contaminée par envl.IOn 2 000 ppm de PCB" 

L'étude de la toxicité des PCB en milieu aquatique 
est difficile en raison de leur insolubilité et leur 
facilité à s'adsorber ; d'ailleurs, la plupart des 
recherches sur leurs effets au sens large est réalisée 
sur des organismes terrestres: rats, souris, visons, 
singes, cailles, poulets ... De plus, la production 
des PCB est obtenue par chloration directe du 
groupe biphényle, ce qui conduit à un mélange 
complexe de congénères et d'isomères dont la 
seule c~téristique est le pourcentage global en 
chlore. A cela, il faut encore ajouter que les 
mélanges commerciaux contiènnent diverses 
quantités d'impuretés parmi lesquelles on a 
identifié des chlorodibenzofuranes, des 
chloronaphtalènes soupçonnés d'être dangereux. 
En général dans les études de létalité à court 
terme, les PCB se révèlent peu toxiques : les 
doses létales pour 50 % des individus sont souvent 
très élevées, surtout pour les animaux les plus 
évolués et ne peuvent être utilisées comme valeur 
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pour définir une concentration minimum 
acceptable. 

Par contre, les études sublétales ont mis en évidence 
une toxicité chronique à long tenne qui peut être 
préjudiciable à la santé des individus et au maintien 
des populations. 

En ce qui concerne le milieu aquatique, nous 
allons dresser un bilan des données - empruntées 
à des synthèses ou à des travaux particuliers - sur 
la toxicité des PCB. Tout en donnant la préférence 
aux espèces marines, nous n'avons pas exclu les 
espèces dulçaquicoles parce que les études sur le 
milieu marin sont peu nombreuses et parce qu'une 
analyse des données toxicologiques pour des 
standards de qualité d'eau (Klapow et Lewis, 
1979) a montré, par une étude statistique, qu'il 
n'y avait pas de différence significative entre 
espèces marines et espèces d'eau douce vis à vis 
des polluants organiques : la variabilité entre 
espèces et la variabilité entre différents stades de 
la vie d'une même espèce, sont prépondérantes. 

Nous distinguerons donc deux parties : 

_ T p.~ P.hl0P.~ OP. 1~ tnv;r1tp lPt~ 1p n111 (!nnvpnt 
--- ----- -..... ...... ..., ..... .., ... .., .. ...,~.., '1'-6.& ";''''''''''''4&''' 

n'obéissent pas au modèle habituel pour détenniner 
une létalité à court tenne, 

-Les études des effets sublétaux parmi lesquelles 
nous avons développé celles qui nous paraissaient 
les plus révélatrices de la toxicité à long tenne. 

Puis nous concluerons en rapprochant ce bilan 
des niveaux de contamination rencontrés sur les 
côtes françaises. 

1. TOXICITE LETALE 

Difficile à mesurer parce que relativement faible, 
la toxicité directe des PCB se révèle sur les 
organismes aquatiques: elle est de l'ordre de 0,1 
à 0,01 mg.1- l alors que pour le mammifère le plus 
sensible, le vison, la dose létale par voie digestive 
varie entre 6 et 9 mg d' Aroclor par kilo (poids 
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frais). Cependant, cet ordre de grandeur reposant 
essentiellement sur des expériences de laboratoires 
sous-estime certainement la sensibilité de ces 
organismes car il existe différents problèmes 
inhérents aux expérimentations avec les PCB et 
on ne peut comparer des doses (DL) ou des 
durées létales (TL) sans discuter des conditions 
opératoires. Nous allons les passer en revue : 

La plupart des expérimentations utilisent un 
Aroclor, le plus fréquent étant l' Aroclor 1254 
(PCB contenant 54 % de chlore), mais certains 
travaux portent sur une gamme d'Aroclors étudiés 
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Figure 1 : Décroissance de l'Aroclot 1254 dans le 
milieu expérimental. 

D'après Roesijadi ~t al •• 1976) 

" de la concentration Initiale d'Arocior 1254, 

L 
2'" 48 96 H .. re. 

séparément (de l'Aroclor 1216 à 1268) alors que 
d'autres portent sur un mélange. L'utilisation de 
congénère pur (dont on connait la formule) n'a 
pas été rencontrée dans les travaux de toxicité 
directe en milieu aquatique, elle est plus courante 
dans les études sur le métabolisme. Les mélanges 
techniques contiennent aussi des impuretés, connne 
les benzofuranes qui sont réputés toxiques. 

Les PCB étant pratiq"Qement insolubles, l'usage 
d'un solvant est systématique: l'acétone est le 
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plus courant mais on rencontre aussi l'hexane, 
l'éthanol, le Corexit 7664. L'essai «contrôle 
solvant» se révèle toujours comparable au témoin 
pour la durée de l'expérimentation, cependant, 
certains auteurs pensent que l'effet du solvant 
n'est pas nul et pourrait influencer les résultats 
d'une exposition chronique à une faible teneur en 
contaminant. Ainsi, Mac et Seelye (1981) ont 
montré que le frai de truite accumule plus de PCB 
quand celui-ci est dissout dans l'acétone que 
lorsqu'il ne l'est pas; tandis que Wildish et Zitlco 
(1971) ont observé une différence d'un facteur 
10 entre les résultats obtenus avec de l' Aroclor 
1254 dilué dans du Corexit 7664 et ceux obtenus 
avec de l' Aroclor 1254, en solution colloïdale, 
qui s'est révélé plus toxique. 

Les essais à court tenne (24 - 96 heures) sont 
généralement réalisés en statique, mais ceux 
conduits sur plusieurs semaines, le sont en flux 
intennittent ou continu. Dans les tests en statique, 
l'exposition effective peut être beaucoup plus 
basse que celle calculée au départ et comme en 
général peu d'études procèdent à une mesure des 
pertes, on ne dispose que de la concentration 
initiale. Roesijadi et al. (1976) et Laughlin et al. 
(1977) ont montré que la concentration théorique 
diminuait de 30 à 60 % en 24 heures (fig. 1) et 
Roesijadi et al. (1976) ont attribué cette diminution 
à des pertes par volatilisation, l'adsorption sur le 
verre, l'assimilation par les organismes (par voie 
cutanée ou orale) et la dégradation des produits 
initiaux. Le flux continu est donc préférable et 
permet d'augmenter notablement la sensibilité 
des essais. 

Les paramètres physico-chimiques sont très 
variables et concourent à la difficulté de comparer 
des résultats de différents auteurs. L'étude 
systématique de leur influence sur la toxicité des 
PCB est rare, de plus elle apparaît contradictoire 
dans certains cas; cependant, leur influence sur la 
toxicité n'est pas à écarter, c'est pourquoi nous 
reporterons les températures et salinités - quand 
elles' sont mentionnées - dans les tableaux 
récapitulant les résultats. 



ECOTOXICOLOGIE 

1.2. TOXICITE LET ALE SUR LE 
PHYTOPLANcroN 

Dans le milieu aquatique, les PCB sont liés au 
sédiment et au matériel en suspension auquel le 
phytoplancton est étroitement associé. Des 
concentrations élevées en PCB ont été observées 
dans le phytoplancton naturel qui représente sans 
doute l'échelon critique pour l'étude de la 
contamination en PCB (Roberts et al., 1978). En 
culture simple, une réduction de croissance 
d'algues marines ou d'eau douce survient dans 
une fourchette de concentrations en PCB comprise 
entte 0,1 et 100 J.1g.l-1, d'après les résultats de 
différentes teneurs en Aroclor 1254 (de 1 à 
100 J.1g.l-1) sur la division cellulaire de sept espèces 
d'algues marines représentant quatre classes de 
phytoplancton (figure 2). 

Nous résumons leurs résultats: 

- à 10 J.1g.l-1, cinq espèces étudiées ont montré une 
réduction de croissance dont S. eostatum, 

- à 1 J.1g.l-1, deux espèces ont été affectées : 
,."""1"('",/\",.,,.,, ""A'U//\ ... " ... ,, ,af' r'lt"A1/\J'OA."./\" "/\J'O,,,r;,, JI. ,~.,.v., .. tAo ""y",,-...v, __ "'. _,_.v",,,,. ,,"" ""v"'_..,. 

Par contre, Nitzsehia longissima n'est pas affectée 
à 100 J.1g.l-1 au bout du 3ème jour et Dunaliella 
tertioleeta montre une courbe de croissance 
semblable aux témoins à 100 J.1g.l-1. 

Les réponses obtenues sont donc très variables 
suivant les espèces et ce type d'action pourrait 
être responsable d'une altération significative 
des communautés phytoplanctoniques. Cette 
hypothèse est corroborée par les travaux de Lundy 
et al. (1984) qui, en mettant au point un testalgal 
bispécifique, ont étudié l'effet de l' Aroclor 1254 
(une seule concentration: 10 J.1g.l-1) sur 40 clones 
de 32 espèces. Ds ont sélectionné une paire 
d'espèces-test de par leur sensibilité aux PCB, 
leur grande différence de taille cellulaire et de 
biomasse : c'est le couple Phaeodaetylum 
tricornutum (phaeo) et Cyelotella cryptiea (03 A) 
L'effet a été quantifié en mesurant la biomasse 
exprimée en volume particulaire total. En suivant 
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le rapport des biomasses des deUx. espèces pendant 
six jours, ils ont observé une altération de ce 
rapport à 10 J.1g.l-1. L'augmentation significative 
du rapport était due à l'inhibition de l'espèce 
sensible (03 A) et l'augmentation de biomasse 
de l'espèce résistante (Phaeo). Al J.1g.l- t ,ils n'ont 
rien observé mais à 20 J.1g.l-1,la réduction de 
biomasse des deux espèces était significative. 

Nous reportons la synthèse de ces résultats dans 
la figure 3. 

A partir de ces résultats expérimentaux, une 
extrapolation suggére que des échelons très divers 
de la production primaire sont affectés par les 
PCB. Un déséquilibre spécifique peut altérer les 
relations à l'intérieur de la communauté 
phytoplanctonique et avoir des répercussions sur 
les populations d'herbivores. De plus, l'action 
des PCB ne se manifeste pas seulement d'une 
manière variable au niveau des espèces mais elle 
agit aussi différemment selon la densité cellulaire 
d'une même espèce (Kleppel et MC Laughlin, 
1980). A 10 J.1g.l-1 d'Aroclor 1254, une culture de 
S. eostatum démarrée avec un inoculum de 
3,8 x 1()3 cell.ml-1 ne récupère pas alors que si 
1'1n1'V"111n"", ,a~f' nl11~ ;""'"n .... ~"f' ('1 2 1 ()4 ,.. .... 11 """,1-1\ 
............ '-""w.:a. ... Jl.Jl.A "'., • .t' ...... ., ......... A1'V ..... ~A .. \..I,U • .l.V ",,,,.u..J..LLL J 

la culture croît même si cette croissance reste 
légèrement inférieure au témoin. 

Ainsi, les communautés phytoplanc tonique s 
côtières qui sont particulièrement exposées aux 
contaminants et dont les fluctuations tant en 
quantité qu'en qualité sont grandes, peuvent être 
perturbées à long terme par un apport continu 
d'une faible quantité de PCB. 

1.3. TOXICITE LETALE SUR LES 
INVERTEBRES (MOLLUSQUES, 
CRUSTACES) 

Si les mollusques sont intéressants pour connaître 
les niveaux et la bioaccumulation des PCB, ils ne 
le sont pas pour l'étude de la toxicité directe car 
ils semblent relativement résistants. Dans la 
synthèse de Roberts et al. (1978) il n'est pas 



Figure 2: EffeclS de différentes concentrations de PCB (1, 10.25,50, 100 Ilgl'l) sur la division cellulaire de 7 espèces de phytoplancton marin: Thalassiosira 
speudonana 3 H (A), Chaetoceros socialis (B), Skeletonema costatum (C),Nitzschia longissima (D), T. speudonana 13-1 (E), Monochrysis lutheri (F), 
lsochrysis galbana (0) et Dunaliella tertiolecta (H). 
(D'apr~ Harding el Phillips.1978). 
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mentionné de DL 50 sur les mollusques bien 
qu'ils signalent que des tests à court tenne ont 
montré une inhibition de croissance chez de 
jeunes huîtres à 10 Jlg.l-l. L'effet des PCB sur les 
mollusques s'exprime en tenne de physiologie et 
de pathologie à l'aide de travaux à long tenne. 
Ainsi Lowe et al. (1972) ont suivi la croissance 
de jeunes huîtres américaines, Crassostrea 
virginica, en mesurant la longueur et le poids 
totaux sur plusieurs mois dans un système en flux 
continu contenant 1 et 5 Jlg.l-1 d'Aroelor 1254. TI 
n 'y eut pas de mortalité significative. A 5 Jlg.l-1, 
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expérimentales ne pennet pas une comparaison 
rigoureuse, cependant on peut dégager quelques 
remarques sur l'influence de certains facteurs sur 
la détermination de la toxicité directe. 

1.3.1. LA METHODE 

Les concentrations toxiques en Aroelor sont 
environ 100 fois plus élevées dans les essais de 
courte durée (2 ou 3 jours) que dans ceux de 

Figure 3 : Croissance de P. tricornutum (phaeo) et C. cryptica (03 A) en présence de 10 et 20 J.lg.l-1 de PCB au bout 
du 6ème jour. 
(d'après Lundy tl al., 1984). 

au bout de 14 semaines, ils constatèrent un effet 
significatif : 

-longueur moyenne de 44 mm au lieu de 54 chez 
les témoins ; 

- poids moyen de 8,39 g au lieu de Il,98 chez les 
témoins. 

Les PCB sont, par contre, mortels à des teneurs 
relativement basses pour les crustacés. Nous avons 
réuni quelques résultats sur la toxicité directe 
dans le tableau 1. La diversité des espèces, des 
durées d'exposition et des conditions 

10 

--TemoIn 

........ PC8 

DlometTe portlculolre ( jJm ) 

plusieurs semaines mais la durée n'est pas seule 
en cause. Pour un temps d'exposition équivalent, 
le même Aroelor se montre beaucoup plus toxique 
dans un système en flux continu ce qui n'est 
pas étonnant puisqu'il assure en pennanence 
une concentration stable.Donnons· un exemple 
tiré du travail de Nebeker et Puglishi (1974) 
réalisé sur la daphnie exposée à de l' Aroelor 
1254: la DL 50 3 semaines était de 31 Jlg.l-1 pour 
l'essai en statique et la DL 50 2 semaines était dé 
1,8 Jlg.l-1 pour l'essai en flux continu. 

L'influence de la température et de la salinité est 
variable selon les auteurs. Il n'apparaît pas de 



Protocole Du. 
Ea~ce ex~rimental d'exposition 

Dapluaia ma,na Statique I8·C 3.emaine. 
(eau douce) 

Flux continu 18·C 3.emaine. 
2.emaine. 
2.emaine. 

Eau douce 14 jour. 
14 jour. 
21 jours 

Gammar", Flux continu IS·C 2 moi. 
pseudolÏltt1uu", 

Tableau 1 : Toxicilt6létale des PCB sur les crustacés 

Concentration % Mottalité selon l'Aroc1or 

J18.l o

l 1221 1232 1242 1248 12S4 1260 

2S DL50 
31 DL50 
36 DLSO 
43 
67 DLSO 
72 DLSO 

180 DLSO 
253 

1,3 DLSO 
1,8 DL50 
2,6 DLSO 

1,8 DL50 
24 DLSO 

1,3 DLSO 

81 100 
26 100 

S,7 79 
2,8 69 

18 100 
S,1 47 
2,2 27 
O,S4 29 
0,18 27 
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Nebeker et Puglishi 
(1974) 
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Protoœle Du= Concentration 
Es~ce exp6rimental d'expoliûon 

flg.l-· 

Gamtnllr"" Eau douce 4joun 10 
p.eudolÏlrullu"" 10joun 5 

4 jourl 52 

Gamtnllr"" Flux conûnu 10joun 5 
jlUcÏII'"" (eau douce) .. jours 10 

En Itatique 4 jours 52 
4 jours 2400 

Crtua,o" Statique 20·C 96 heu rel 13 
.eplenup;"osa (eau de mer) 12 

PaIMmo"e'e. Flux conûnu 7 jours 3 
klldÏllü,..;., (eau douce) 

PaIMmo,...u En Itatique 96heurel 41 
pu,;o 
Adultel (3 14 an) 15 CII.- 2O·C 
Juv~ilel (l,5 12 an) 21 CIl. - 20- C 96heurel 7,8 
Larvel polt-Iarvel 20CII.-2<rC 2Sjoun 1 

28joun .3,2 
6 jours 15.6 

Pellae"" dllOrar"". Flux conûnu lS jours 0.57 
Juv~ilCi (2,5 1 32 CIl. -29·C 0,94 
3.San) 32C11.-29·C 9,4 

32 CIl. - 29·C 19 
29 %.-.28·C 11 jours 2.4 

3.1 
29C11.-2<rC 53joun 4.3 
31C11.-29·C ISjours 4,0 
2SCII.-20-C 35 jourl 3,5 

Tableau 1 (suite) 

% Mortalit~ selon l'Aroelor 

1221 1232 1242 1248 1254 1260 

DL50 
DL50 

DL50 

DL50 
DL50 

DL50 
DL50 

DL50 
DL50 

DLSO 

DLSO 

DL50 
0 
10 
100 

30 
51 
90 
100 
65 
80 
83 
41 
50 

Réf~rence 

bibliographique 
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Bisler (1986) 

Stalling et Mayer 
(1972) 

Bisler (1986) 

Stalling et Mayer 
(1912) 
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Nimmo el al (1911) 
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Protocole 
) 

Dur6c Concentration 
Espkc exp6rÙDental d'exposition 

J1g.1-1 

P~na~1IS duorar"". 26 'J,. -16·C 48heuJes 1 
Juv6niles 10 

100 
20 jours 5 

P~na~1IS duorar"". Eau de mer 12joura 1 

N~pllUllIS sp Eau saumitre 20 jours 5 
(crabe bleu) 
Juvéniles 

Orcon~cl~s nais En statique 7 jours 30 
100 

Uca pugilalor Semi-slatique 
(crabe) 
Larves (w6) 2S·C-30%. 96heuJes 10 
Adultes 25·C- 30%. 31emaioci 100 

Tableau 1 (suite) 

% Mortali16 scion l'Arocior 

1221 1232 1242 1248 1254 1260 

0 
0 

100 
72 

DL50 

S 

DL50 
DLSO 

57 
0 

-

Référence 
bibliographique 

1262 1268 

Duke ~t al (1970) 

Eisler (1986) 

Duke ~t al (1970) 

Pohl el al (1974) 

Vemberg ~I al (1917) 
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relation claire ni de prépondérance d'un des 
facteurs par rapport à l'autre. Ainsi, une étude 
systématique de Roesijadi et al. (1976) a montré 
que la salinité n'affectait pas la toxicité à court 
terme de l'Aroclor 1254 sur des juvéniles de 
Palaemonetes pugio alors que d'après d'autres 
auteurs travaillant sur la crevette adulte, une 
concentration sublétale en Aroclor 1254 à 
30.10-3 de salinité et 25°C de température, est 
devenue létale quand la salinité fut réduite : 50 % 
de mortalité fut observés après 8 heures 
d'exposition à une salinité de 7 à 10.10-3• Par 
ailleurs Vernberg et al. (1977) qui ont étudié la 
mortalité des larves du crabe U ca pugilator en 
fonction de différentes combinaisons de 
températures (15, 20, 25, 30 et 35°C) et de 
salinités (15, 20, 25, 30 et 35.10-3) ont mis en 
évidence la tendance sui vante : les hautes et 
basses valeurs de ces paramètres augmentent la 
mortalité pour une même concentration en Arcelor 
1254 de 0,1 Jlg.1-1 (figure 4). 
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1.3.2. LE TYPE D'AROCLOR 

D'après les résultats que nous avons recueillis, le 
niveau de toxicité des Aroclors pris séparément, 
est significativement différent mais il n'est pas 
proportionnel au pourcentage en chlore. La plupart 
des essais est réalisée avec un ou deux Aroclors 
(généralement l'Aroclor 1254) il est donc difficile 
de conclure. Cependant, Nebeker et Puglishi 
(1974) ont mené toute une série d'essais sur la 
daphnie (en statique, durée et température 
identique) en utilisant séparément des Aroclors à 
teneur en chlore croissante (Aroclor 1221, 1232, 
1242, 1248, 1254, 1260, 1262, 1268). L'Aroclor 
1248· s'est révélé être le plus toxique 
(DL50 = 253 Jlg.1-1

). Les mêmes essais réalisés 
sur la reproduction de la daphnie (exprimée en 
pourcentage de jeunes survivants par rapport au 
témoin) ont confIrmé ces résultats à la fois dans 
l'ordre de grandeur et la variation de la toxicité. 

Figure 4 : Survie des larves de Uca pugilator exposées à l'Aroclor 1254 ou l'Aroclor 1216 et à différentes combi
naisons température-salinité pendant 5 jours. 
(D'après Vcmberg ,'ai., lm. 
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Toutefois, ces résultats ne se retrouvent pas avec 
le gammare où l'Aroclor 1242 apparaît plus toxique 
que l'Aroclor 1248 (Stalling et Mayer 1972, 
Nebeker et Puglishi, 1974). 

1.3.3. LE STADE DE DEVELOPPEMENT 

Les stades larvaires et juvéniles montrent une 
plus grande sensibilité que les adultes aux PCB 
chez diverses espèces de crustacés. Ainsi, il 
suffit de 0,94 Jlg.l-1 d'Aroclor 1254 pour tuer 
51 % de juvéniles (2,5 à 3,8 cm) de crevette 
(Panaeus duorarum) en 15 jours alors qu'il en 
faut 3,5 Jlg.l-1 pour tuer 50 % des adultes (9,5 à 
12,5 cm) en 35 jours (Nimmo et al., 1971). Les 
larves de P alaemonetes pugio présentent des 
difficultés à se développer en post-larves quand 
elles sont exposées à 3,2 Jlg.l-1 d'Aroclor 1254, 
concentration qui correspond à environ la moitié 
de la DL50 des juvéniles (Roesijadi et al., 1976). 
Ces résultats suggèrent évidemment une grande 
vulnérabilité des jeunes crustacés durant la période 
de la mue, Wildish (1970) l'a d'ailleurs démontré 
sur un gammare (Gammarus oceanicus). 

1.4. TOXICITE LET ALE SUR LES POISSONS 

Le tableau 2 réunit quelques valeurs relevées 
dans la littérature pour différentes formulations 
d'Aroclors, dans différentes conditions. On 
retrouve, comme dans le cas des crustacés, une 
grande variabilité dans les DL 50 suivant le mode 
opératoire, les espèces et l'âge des poissons. 

1.4.1. LA METHODOLOGIE 

La durée d'exposition est le facteur prépondérant: 
les DL 50 - 2 à 4 jours sont 10 à 100 fois 
supérieures à celles déterminées sur 10 à 30 jours 
ou plus. Les résultats réunis ici ne laissent pas 
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apparaître une influence "de la température et de la 
salinité sur la toxicité des PCB. Toutefois, Stalling 
et Mayer (1972) rapportent que la DL 50 - 10 jours 
de l'Aroclor 1248 à 27°C est inférieure de moitié 
à celle obtenue à 20°C pour deux espèces: le 
«bluegill» et le poisson chat marin. 

1.4.2. LE TYPE D'AROCLOR 

Comme pour les crustacés, il ne ressort pas de 
relation entre la toxicité létale et le taux de 
chloration des diverses formulations étudiées. La 
position des atomes de chlore sur le groupement 
biphényle pourrait jouer un rôle plus important 
dans la toxicité que leur nOmbre. 

1.4.3. LE STADE DE DEVELOPPEMENT 

La toxicité létale est très variable suivant l'âge 
des poissons: les jeunes en cours de croissance se 
révélant particulièrement vulnérables. Schimi"Ilel 
et al. (1974) ont montré la sensibilité de Cyprinodon 
variegatus (Cyprinidae) à l'Aroclor 1254 à 
plusieurs stades de sa vie. Nous reportons leurs 
résultats dans le tableau 3. 

A 0,32 Jlg.l-1 d'Aroclor 1254, 62 % des alevins 
meurent (ce qui est une valeur significative par 
rapport au témoin dont la survic est de 89 %), 
alors que les adultes ne sont pas affectés à 
10 Jlg.l-l. TI Y aurait un facteur de 30 entre la 
sensibilité des adultes et celle des alevins. La 
fécondation ne semble pas perturbée car ils 
montrent qu'à 10 Jlg.l-1, 91 % des oeufs sont 
fertiles (86 % chez les témoins) alors qu'à cette 
concentration 8 % seulement des alevins survivent 
au bout de 15 jours. 

Cependant, bien que ces résultats soient en accord 
avec de nombreux autres (sur les crustacés en 
particulier), ce qui a été démontré avec l' Aroclor 
1254 ne semble pas généralisable. Dans des travaux 



Proaocole Dur6e 
Es~ce expérimental d'exposition 

FNlldul"" 'p. St~quc 4joun 
Cyprinadontidae (eau,de Pler) 4joun 

4joun 

"BlucSills" Statique; 18.3- C 96 heures 
(caù "douce) 96 heure. 

Sa/mo clarki Statique 8.9- C 96 heure. 
(truite) (cau douce) 96 heures 

96 heures 
96 heure. 
96 heures 
96 heures 
96 heures 
96 heure. 

le'.", PflllCtat", Statique 18.3- C 96 heure. 
Poi.son chat (cau de mer) 96 heure. 
(Manche) 

Sa/mo iride"" Flux intermittent 10jouo 
Truite arc. en ciel 2O-C 

"Blucgill." Flux intermittent 15jouo 
(cau douce) 20- C 

20jouo 

Tableau l : Toxicit6létale des PCD sur les poissons 

Concentration % Mortalité selon l'Arocior 
-

mg. 1-1 1221 1232 1242 1248 1254 1260 
." 

:n! : 
7.5i 0 

25 it 80 
75.;, ' 100 

" 
, .. ~ 

0.28 DL50 
Z.f4 DL50 

.-

1.17 DL50 
2,50 DLSO 
5.43 DL50 
5.75 DL50 

42,5 DL50 
60.9 DLSO 
50.0 
50.0 

6.0 DL50 
12,0 DL50 

0.008 DL50 
0.240 DLSO 

0.054 DL50 
0,076 DL50 
0,204 DL50 
0.245 DLSO 

_ .... -

1262 1268 

DLSO 
DL50 
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Protooole Durée Concentraûon 
Espace expérimental d'cxposiûon 

mgJ-' 

IclmaTiu pllllClallU Aux intermittent 15 jours 0,101 
Poisson chat (cau dc mer) 20- C 0,121 
(Manche) 0,141 

20 jours 0,296 
15- C 15 jours 0,051 

Leiostomus mllllallT'" Flux conûnu 33jourl 0,001 
14 - 16- C 
16-32 % 

23 - 32- C 56 jours 0,001 
10- 34 % 

H -18- C 20jourl 0,005 
16-32 % 

8 - 10- C 26jourl 0,005 
23 - 34 % 

Eaudcmer 38 jours 0,0005 

Tableau l (suite) 

% Mortalité selon l'Aroclor 

1221 1232 1242 1248 1254 1260 

DL50 
DL50 

DL50 
DL50 DLSO 
DL50 

11 

51 

62 

DL50 
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Eisler (1986) 
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Protocole Dur6e Concentration 
Es~ ex~rimental d'exposition 

mg. 1-1 

Lagodon rlaombofdu 16 - 22- C 14 joUI1 0,005 
(dorade) 20-32% 

22- 32-C 35 joUI1 0,005 
12- 32% 

En statique 48 heures 0,001 
16-C 48 heures 0,010 
26% 48 heures 0,100 

12joul1 0,0005 

Cypr;nodota flul. intermittent 28joul1 0,001 
Wlr~gatlU 

Adulte 0,0032 
21-C 0,01 

0,032 
0,100 

Cyprinodon 
Yar~galu.s 

Frai 21 joUI1 0.0001 
Frai 21 joUI1 0.0003 
Adulte 21 jours 0.0009 

Pimephalc promelas Flul. continu 30joull 0,033 
Larves 'g&s de (eau douce) 0,041 
8 heures 

Tableau 2 (suite) 

% Monalit6 selon l'Aroclor 

1221 1232 1242 1248 1254 1260 

66 

41 

0 
0 
0 

DL50 

12 

12 
12 
92 
100 

DL50 
DL50 
DL50 

DL50 

~~------
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ultérieurs similaires (même espèce, même 
condition) effectués avec l' Aroclor 1216, Hansen 
et al. (1975) n'ont pas observé de différences 

, significatives entre les pourcentages de survie 
des embryons, des juvéniles et des adultes après 
28 jours d'exposition on peut en juger au vu du 
tableau 4. 

Si l'exposition aux PCB ne semble pas 
compromettre la survie embryonnaire - ce qui 
peut s'expliquer par la protection du chorion - ni 
l'éclosion des oeufs, les jeunes qui sont issus 
d'oeufs exposés aux PCB présentent une certaine 
vulnérabilité voire une certaine morbidité 
comparée à des témoins. La mortalité des 
alevins,résultant d'une fécondation en présence 
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De Foe et al. (1978) avaient fait des observations 
similaires en exposant des adultes et des larves du 
tête-de-boule (Pimephales promelas) à l' Aroclor 
1248 et 1260, durant 30 jours. Les larves (âgées 
de 8 heures) ont été les plus sensibles, la CL 50-
30 jours était de 4,7 et de 3,3 Jlg.l-1 pour l' Aroclor 
1248 et l'Amelor 1260 respectivement. Ils ont 
observé la reproduction de cette espèce à des 
concentrations s'élevant jusqu'à 3 Jlg.l-1 d'Aroclor 
1248 et à 2,1 Jlg.l-1 d'Amelor 1260, concentrations 
qui ont influé de façon significative sur la survie 
des larves. La diminution de 20 % du stock des 
poissons de la 2ème génération,à 0,4 Jlg.l-1 était 
due à la mortalité des larves peu après l'éclosion. 

Des résultats analogues ont été obtenus par Mauck 

Tableau 3 : Sensibilité relative de différents stades de développement de C. variegatus à l'Aroelor 1254. 

Stade de Durée 
développement d'exposition (j) 

Fertilisation des oeufs 1 
Embryons 7 
Alevins 21 
Juvéniles 21 
Adultes 21 

d'Aroclor 1254, augmente avec la concentration 
de ce contaminant. Les alevins ne meurent pas 
aussitôt après l'éclosion mais au bout d'une période 
de 2 à 3 semaines: la DL 50 - 3 semaines de ces 
très jeunes poissons est de 0,93 Jlg.l-1 (Schimmel 
et al., 1974). 

De même Weis et Weis (1982) n'ont pas observé 
de mortalité ni d'effets tératogènes sur des 
embryons portés par des femelles (Fundulus 
heteroclitus), exposées à des concentrations de 
10 à 10 ()()() J.1g.l-1 d'Aroclor 1242. Par contre, les 
larves issues d'oeufs, préalablement exposés à 1 
et 10 J.1g.l-1 d'Aroclor 1242, se sont montrées 
beaucoup plus sensibles à l'exposition de 72 heures 
à 500 J.1g.l-1 d'Aroclor 1242 (figure 5). 

Concentration 
J.1.g.l-1 dt Amelor 1254 

Max. sans effet Min. sans effet 

10,0 
3,2 10;00 
0,1 0,32 
3,2 10,00 

10,0 

et al~ (1978) sur des larves de truite (Salvelinus 
fontinalis) : des concentrations d'Aroclor 1254 
(de 0,43 à 13 Jlg.l-l) qui n'ont pas eu d'effet sur 
l'incubation et l'éclosion des oeufs, ont finalement 
provoqué des mortalités larvaires à partir du 
48èmejour. 

1.5. DISCUSSION 

D'une manière générale, si l'on considère 
l'ensemble des espèces animales ou végétales sur 
lesquelles on a des données, il apparaît que les 
organismes aquatiques sont les plus sensibles; 
ils seront donc choi~is en priorité pourrévèler des 
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effets létaux éventuels à des teneurs pas trop 
éloignées de celles rencontrées dans les zones les 
plus 'exposées de l'environnement. Les valeurs 
des DL 50 pour ces organismes, se situent dans la 
plupart des cas, entre 1 et 100 Jlg.l-1 de PCB alors 
que pour les oiseaux et les mammifères elles 
excèdent le plus souvent la dizaine de milligrammes 
par kilo. Plus précisément parmi eux le 
phytoplancton et les crustacés sont les maillons 
les plus sensibles : rappelons que nous avons 
rapporté des inhibitions de croissance et des 
mortalités significatives autour de 1 Jlg.l" 1 

d'Aroclor 1254 (Nebeker et Puglishi, 1974). 
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Figure 5 : Mortalité des larves à 500 J,lg.l-l d'Aroclor 
1242 préalablement exposées ou non, au 
stade embryonnaire, à 100 et 10000 J,lg.l-l • 
(d'après Weis et Weis, 1982). 

Nombrel d'oS8als 

o Pos d'exposition ou stade embryonnaIre 

~ ExposItion do. embryons 0 , mg.l-l 

10 • ExposItion des embryons a 10 mg.I-1 

0-8 10-11 10-19 30-3t<400-4t 50-58 80-88 70-79 eo-et 90-100 

~ de larve. morte. en 72 h.eure. 

Tableau 4 : Survie de Cyprinodon variegatus exposé à l'Arcelor 1216 à différents stades de développement 

Concentration 

Témoin 
1,0 
3,2 
10,0 
'1") n 
J"',v 

Pour les poissons, les DL 50 sont souvent 
supérieures à 5 Jlg.l-t bien que la limite inférieure 
soit autour de 0,5 Jlg.1-1 (frai de Cyprinodon -
Eisler, 1986). 

Quoique les valeurs de ces doses létales s'éloignent 
notablement des concentrations mesurées dans 
l'eau en général, cette compilation de données 
sur la toxicité directe fait apparaître deux points 
importants : 

- La vulnérabilité des jeunes: elle se révèle aussi 
bien chez les poissons que chez les crustacés et 
s'exprime soit par altération du développement 
(inhibition des mues, de la croissance .. ) soit par 
un effet tératogène suggéré par les résultats de 
certaines études ; 

- L'importance du facteur temps: de nombreux 
résultats intéressants cités ici n'ont pas été obtenus 

% de survie 

Oeufs Juvéniles Adultes 

77 100 92 
78 96 88 
67 100 88 
71 96 88 
14 12 0 

u 

dans les conditions habituelles des tests à court 
terme: la durée d'exposition est de l'ordre d'une 
vingtaine de jours voire plusieurs semaines, ce 
qui est long pour des expériences de laboratoire 
(mais reste néanmoins éloigné de la réalité). 

De plus, l'importance des teneurs rencontrées 
dans la chair des organismes, nous laisse entrevoir 
le rôle cumulatif des PCB dans la toxicité. En 
effet, dans les poissons et les oiseaux se nourrissant 
de poissons, les PCB constituent plus de 30 % du 
total des résidus d'hydrocarbures chlorés, dans 
plusieurs cas ils sont dominants. Wildish et Zitko 
(1971) ont trouvé une relation entre la concentration 
initiale (Co en mg.l-1/l) d'Aroclor 1254, la durée 
d'exposition (t en heures) et ~e temps létal pour 
50 % des individus (TL 50 % en jours) : 

Log (TL 50) = 1,62 - 0,025 (Co x t) 
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Ces essais ont été réalisés en statique sur Gammarus 
oceanicus. Cette relation, montrant que la toxicité 
est une fonction de l'exposition (Co x t), 
corroborerait l'hypothèse du rôle cumulatif de 
l'action des PCB. 

Dans l'accumulation, le tégument joue un grand 
rôle chez les organismes aquatiques, ce qui 
expliquerait en partie leur vulnérabilité. D'après 
Roberts et al. (1978) l'assimilation des PCB par 
les organismes aquatiques est un cas unique où 
l'exposition au toxique par voie alimentaire et 
voie dermique (branchies, tégument) est telle que 
les DL 50 associées à l'intoxication alimentaire 
sont supérieures à celles associées à l'exposition 
dans l'eau. Les niveaux de PCB contenus dans 
l'eau, présenteraient donc plus de risques pour 
les organismes aquatiques que les apports par la 
voie alimentaire. 

Ces remarques soulignent l'importance des études 
de toxicité sublétale qui, rapprochées des études 
sur la bioaccum~tion, pennettront de comprendre 
la dynamique des PCB dans les sy~tèmes 

biologiques: assimilation, métabolisme, excrétion 
des résidus ... 

2. TOXICITE SUBLETALE 

2.1. L'INDUCTION ENZYMATIQUE 

2.1.1. GENERALITES 

~s PCB en commun avec d'autres molécules 
organiques cycliques halogénées ou non (hydro
carbures aromatiques, certains médicaments ... ) 
causent une induction marquée d'enzymes 
microsomiques qui est particulièrement étudiée 
chez les mammifères en laboratoire mais qui 
existe aussi chez de nombreuses autres espèces. 
Cette induction révèle une perturbation du métabo
lisme normal. 

Les enzymes microsomiques sont des 
composants du réticulum endoplasmique lisse. 
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Elles catalysent les réactions d'oxydation par 
ftxation directe d'un seul atome d'oxygène sur 
un substrat lipophile (généralement un composé 
aromatique) pour former des hydroxydes plus 
solubles, d'où leur nom: monooxygénases ou 
oxygénases à fonction mixte (M.F.O. en anglais) 
ou encore hydroxylases. Elles nécessitent pour 
fonctionner une molécule d'oxygène, un système 
transporteur d'électrons non phosphorylant 
(NADPH), et un coenzyme spécifique appelé 
cytochrome P 450 car le complexe enzymatique 
sous forme réduite a son maximum d'absorption 
à 450 nm. 

Le mécanisme proposé (Safe et al., 1978) pour 
l 'hydroxylation des substrats organiques (A) par 
le système microsomique hépatique P 450 peut 
être résumé comme suit: 

NADPHJI FAD lr Cyt P 450JI AH + °2 
NAD!" L FADH, ::: P 450 L.-OH + H,O 

Fe+++ 

les microsomes du foie catalysent l 'hydroxylation 
d'un grand nombre de substrats lipophyles 
différents tels que les hormones endogènes 
(stéroïdes), les acides gras, les médicaments 
(phénobarbital, morphine ... ) et des substances 
xénobiotiques (hydrocarbures benzéniques, 
chlorés, PCBou). Par ailleurs, selon le substrat, 
les enzymes induites ne seront pas les mêmes et 
le maximum d'absorption du cytochrome en sera 
modifté. 

Ainsi les études expérimentales ont mis en évidence 
deux groupes d'enzymes, l'un associé au P 450, 
l'autre au P 448 avec des sites actifs différents et 
différentes affinités et spéciftcités de substrat 
D'après Parke (1985) les isoenzymes des 
cytochromes P 450 et P 448 seraient produites 
par des génomes. différents et doivent être 
considérées comme des groupes différents; leurs 
camctéristiques respectives étant regroupées dans 
le tableau 5. 

Les monooxygénases sont en faible quantité chez 
un animal dans un état normal: leur rôle se limite 
à la dégradation des lipophiles endogènes. Si 
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l'organisme est exposé à différents contaminants, 
on voit se développer le réticulum endoplasmique, 
augmenter les microsomes et les activités 
enzymatiques dont ils sont le siège. 

2.1.2. INDUCTION ENZYMATIQUE CHEZ LES 
POISSONS 

L'induction des systèmes de monooxygénases 
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cytochrome P 450 dépendantes, a été démontrée 
sur plusieurs espèces de poissons à partir de 
travaux expérimentaux utilisant des doses 
relativement élevées, de l'ordre de 50 mg d'Aroclor 
1254, d' Aroclor 1252 ou de Phenoclor DP 6 par 
kilo de poisson.Le tableau 6 récapitule quelques 
uns de ces travaux. La plupart du temps, ils ont 
été réalisés à partir des foies des animaux où se 
localisent la plupart des fonctions métaboliques 
de détoxification mais l'activité du cytochrome 
P 450 et de ses enzymes associées n'est pas 

Tableau 5 : Différences entre les cytochromes P 450 et P 448 
(d' après Parite, 1985). 

CYTOCHROME P 450 CYCOTOCHROME P 448 

Les sites actifs des isoenzymes sont homologues Les sites actifs des isoenzymes sont différents 
de ceux du P 450 

Un site actif disponible pour les molécules 
globulaires (phénobarbital) 

Insertion de 1'01 qui permet la déto:xification 

Deux sites actifs dont l'un disponible pour les 
pour les molécules planes dibenz (a, h) 
anthracène 
Insertion de l'Oz en position telle qu'elle inhibe les 
conjugaisons et la détoxification 

Réaction spécifique 
Epoxidation de 1 t aldrine Ethoxyresorufine deethylase 

Inhibiteurs spécirlQues 
Métyrapone 9 hydroxyellipticine 

Inducteurs spéculQues 
Médicaments: Phénobarbital 

L'activité augmente chez le nouveau-né 
Absent du placenta (non inductible) 
Conduit généralement à la déto:xification 

Hydrocarbures polycycliques cancérogènes 
2, 3, 7',8 tétrachlorodibenzo-p-dioxine 
Activité diminue chez le nouveau-né 
Présent dans le placenta 
Active les mutagènes et les cancérigènes 

Tableau 6 - Réponses de différentes espèces de poissons à différents inducteurs. 

Référence 

Aroclor 1254 
Aroclor 1248 
Aroclor 1254 
Aroclor 1254 
Aroclor 1242 + 1254 
ClophenA50 
Phenoclor DP.6 
Aroclor 1254 

Aroclor 1242 

AH : Aniline hydroxylue 

Inducteur 

1 ctalarus punctatus 
Cyprinus carpio 
Cyprinus carpio 

Salvelmus fontinalis 
Salmo gairdneri 
Salmo gairdneri 
Chelon labrosus 

Citharicthys salidus 
Citharicthys stigmaeus 
Onchorhynchus kitsutch 

APND : Aminopyrine N-d6méthylue 
HeOD : EchoxycoumariDe O-d66thylase 
PNAD : P-Nitroanisole O-danéthylue 

Espèce 

AH,APND 
APND 

BPH, ECOD, BROD 
ECOD,BROD 

BPH, ECOD, BROD 
BPH,PNAD 
AH,APND 

AHH 
AHH 
AHH 

AHH : Aryl hydrocarbone hydrolase 
BPH : Beuzopyrene hydroxylase 
BROD: Edloxyresomfme O-d6éthylue 

Induction observée 

Hill et al. (1976) 
lto and Murata (1980) 
Melancon ,et al.(1981) 
Addison et al. (1981) 
Franklin et al.(1980) 

Forlin (1980) 
Narbonne et al.(1979) 

Spies et al. (1982) 
Spies et al. (1982) 

Gruger et al. (1977) 
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uniquement localisée au foie. Pesonen et al. 
(1985) ont montré que le rein de la truite arc en 
ciel possédait aussi cette activité qui, comme 
dans le foie, peut être induite par des substances 
spécifiques. 

Les PCB étant particulièrement accumulables, il 
serait intéressant de connaître les niveaux qui 
provoquent l'induction du système enzymatique 
hépatique. Melancon et Lech (1983) ont tenté 
d'établir cette relation dose- effet sur des truites 
et des carpes auxquelles ils ont injecté, en une 
seule injection intrapéritonéale, de l'huile 
contaminée avec de l'Aroclor 1254 et du 3, 4,3', 
4' tétraèhlorobiphény le. La dose la plus faible qui 
a élevé l'activité microsomique (mesurée par 
l'activité de deux enzymes caractéristiques: 
l'éthoxycoumarine O-deéthylase et 
l'éthoxyresorufine 0 deéthylase) d'une manière 
significative, était de 0,2 mg d'Aroclor 1254 par 
kilo pour la truite et de 0, 1 mg d' Aroclor 1254 par 
kilo pour la carpe. Pour les deux espèces, le 
maximum d'activité enregistré a été causé à des 
doses comprises eritre 10 et 100 mg d' Aroclor 
1254 par kilo de poisson. Par contre, avec le 
tétrachlorobiphényle, l'activité augmentait à partir 
de 0,01 mg pour 1 kilo de poisson. Chez les 
salmonidés, où la relation dose-réponse entre 
l'activité microsomique et la quantité d'inducteur 
ingérée, a été particulièrement étudiée, cette 
relation est grossièrement linéaire dans la zone 
comprise approximativement entre ° et 
0,3 mg.kg"l, la zone la plus sensible se situant 
entre ° et 0,005 mg.kg-1 (Addison, 1984). Des 
valeurs analogues ont été obtenues chez le rat, ce 
qui suggère à ces auteurs que les paramètres 
connus pour modifier l'activité et l'induction 
enzymatique, comme la composition de la 
nourriture, le sexe, le cycle sexuel,la température 
sont prépondémnts par rapport à la spéciation. 

Dans le milieu naturel, les teneurs en PCB 
rencontrées dans les organismes sont souvent 
plus élevées que celles nécessaires pour induire le 
système microsomique, il ne serait donc pas 
étonnant de trouver des phénomènes d'induction 
dans les poissons vivant dans des milieux pollués. 
En effet quelques études, dans le but de rechercher 
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un index de pollution du milieu, ont mis en 
évidence des différences significatives d'activités 
enzymatiques entre des poissons pêchés en zone 
saine et d'autres prélevés en zone contaminée 
(zone urbanisée, portuaire, aire de décharge, etc ... ). 
Spies et al.( 1982) ont suivi deux populations de 
poissons plats pendant 18 mois, dans 4 zones 
différentes: la première était peu contaminée, la 
seconde très polluée par les hydrocarbures (5 000 
à Il 000 mg.kg- l dans les sédiments) les deux 
autres étaient des zones de décharge et de rejets, 
connues pour être contaminées surtout par les 
PCB (0,6 à 2 J.Lg PCB.g-l de poisson frais) mais 
non exemptes d'hydrocarbures. D'une manière 
évidente, pour les deux espèces de poissons plats 
pêchées dans la zone saine, l'activité de l'aryl
hydrocarbone hydroxylase (AHH) a été moins 
importante comparée à celle enregistrée dans les 
trois autres zones. Des poissons de même espèce 
en provenance de la zone saine, ont été acclimatés 
au laboratoire et nourris en lots séparés avec des 
aliments contaminés soit avec des hydrocarbures 
(5 et 25 mg par jour et par poisson) soit avec des 
PCB (à raison d'environ 1 mg et 3 mg d' Aroclor 
1254 par poisson et par jour). Les témoins 
expérimentés ont donné des résultats comparables 
à ceux trouvés dans les poissons récoltés dans la 
zone saine. L'augmentation de l'activité de l'AHH 
a été significative chez les poissons nourris avec 
les contaminants et qualitativement semblable à 
celle obtenue avec les poissons directement 
prélevés des zones polluées (augmentation de 
l'activité de l' AHH, quantité de cytochrome 
P 450, concentration de protéines microsomiques). 
On ne peut donc pas distinguer les effets des 
hydrocarbures, des effets des PCB à partir 
d'échantillons prélevés dans des zones diversement 
polluées. 

Par contre les auteurs ont pu démontrer en accord 
avec d'autres études (Gruger et al., 1977) que 
pour une réponse équivalente du système 
microsomique, il faut une quantité plus importante 
d'hydrocarbures que de PCB: 5 mg 
d'hydrocarbure n'ont pas donné de résultat alors 
que 1 mg d'Aroclor 1254 a provoqué une induction 
remarquable. Plus tard, Spies et al. (1985) ont 
observé chez des flets (P latichthys stellatus) de la 
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baie de San Francisco des différences d'activité 
de l' AHH suivant qu'ils provenaient de la côte 
urbanisée ou de la côte sauvage de la baie. 

D'autres auteurs (Pohl et al., 1974) ont fait des 
recherches systématiques sur le système 
microsomique (localisation dans les tissus, nature 
et activité des enzymes, quantité de cytochrome 
P 450, plage de températures ... ) sur plusieurs 
espèces marines. Curieusement ils ont trouvé des 
activités enzymatiques nettement importantes chez 
des poissons d'estuaires: l'anguille (Anguilla 
rostrata), la plie (Pleuronectes americanus), 
Fundulus heteroclitus et une raie (Raja ocellata), 
une activité moindre chez l'aiguillat (Squalus 
acanthias) et pas d'activité détectable chez le 
maquereau (Scomber scombrus). Ces observations 
demandent à être confmnées par d'autres 
prélèvements traités exactement dans les mêmes 
conditions, mais elles conduisent à l'hypothèse 
selon laquelle les poissons pélagiques, peu exposés, 
ne présenteraient pas de phénomène d'induction. 

2.1.3. CONSEQUENCES DE L'INDUCTION DU 
SYSTEME MICROSOMIQUE HEPATIQUE 

Comme nous l'avons déjà signalé, l'intensité de 
l'induction enzymatique est extrêmement variable 
et plus que l'intensité, la nature de l'induction est 
intéressante. Les monooxygénases hépatiques des 
poissons dans leurs réponses aux inducteurs 
classiques connus, diffèrent de celles des 
mammifères. 

En effet, de nombreuses études, surtout réalisées 
sur des rats, ont montré que l'induction 
microsomique pouvait être caractérisée par la 
nature de la réponse à deux types d'inducteur: 

- L'induction produite par les composés type 
phénobarbital se caractérise par l'activation des 
enzymes associées au· cytochrome P 450 
(maximum d'absorption à 450 nm) 

- L'induction produite par les composés type 3 
méthylcholanthrène se caractérise par l'activation . 
des enzymes associées au P 448 
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Chez les poissons, l'activité des enzymes 
microsomiques est inductible par les composés 
du type 3 méthylcholanthrène alors qu'elle ne 
l'est pas par les composés du type phénobarbital. 
En effet, Sadleretal., 1985) en traitant des truites 
arc en ciel au phénobarbital (50 Jlg.go1 dans l'eau) 
n'ont pas montré une activité des monooxygénases 
supérieure à celle des témoins ; par contre traitées 
avec de l' Aroclor 1254 (60 mg par poisson en 
injection intrapéritonéale) elles ont produit une 
augmentation significative d'activité liée au 
cytochrome P 448. 

De plus Lech et al. (1982) ont montré à l'aide 
d'expérimentation sur isomères purs, que les 
molécules de PCB planes sont des inducteurs du 
système microsomique contrairement aux isomères 
non plans. Ainsi la molécule plane du 3, 4, 3',4', 
TCB (tetrachlorobiphényle) et du 3, 4, 5, 3', 4' 
PeCB(pentachlorobiphényle) qui sont présents 
dans l' Aroclor 1254 en faible quantité provoque 
une réponse microsomique correspondant au 3 
méthylcholanthrène, de plus il semble qu'ils soient 
beaucoup plus actifs que le mélange commercial 
car à quantité égale, ils provoquent une induction 
plus importante. 

Le fait que la position des atomes de chlore, plus 
que leur nombre, joue un rôle important dans la 
nature et l'intensité de l'induction est en accord 
avec les résultats obtenus sur des mammifères en 
laboratoire. En effet, chez le rat, le 3, 4, 3',4' TCB 
est un inducteur spécifique du P 448 alors que le 
2, 2', 4, 4' TCB est un inducteur spécifique du 
P 450 (Goldstein et al., 1977). D'ailleurs, Williams 
et Buhler (1983) ont comparé les cytochromes 
P 448 de la truite (Salmo gairdnerii) et du rat 
(Rattus rattus) traité à la Il naphthoflavone (inducteur 
spécifique) et ont trouvé des similarités dans les 
propriétés spectrales, la spécificité de substrat, la 
sensibilité aux inhibiteurs et la sélectivité dans le 
métabolisme du benzo (a) pyrène et de la 
testotérone. 

Ainsi l'induction microsomique produite par les 
PCB chez les poissons ayant les caractéristiques 
du cytochrome P 448, on peut s'attendre à des 
effets toxiques très divers démontrés chez d'autres 
espèces. 
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En effet, les hydrocarbures aromatiques halogé
nés (ou non) étant impropres à une réduction ou 
hydrolyse classique, sont oxydés en dérivés 
phénoliques par adjonction d'un oxygène par les 
monooxygénases (dont l'aryl hydrocarbone 
hydroxylase) et donnent un arène oxyde actif 
dont certains métabolites lipophiles et électro
philes sont considérés comme toxiques. En effet, 
les arènes oxydes peuvent se lier avec les nucléo
philes cellulaires comme la glutathione et être 
excrétés dans la bile ou l'urine, mais ils peuvent 
aussi se lier à des protéines critiques pour former 
des composés hydroxylés inactifs physiologique
ment et aux acides nucléiques pour devenir ainsi 
les précurseurs de substances mutagènes asso
ciées à différents symptômes dont le cancer. De 
plus cette augmentation anormale d'activité 
enzymatique spécialisée dans le métabolisme des 
stéroîdes endogènes, ne peut qu'accélérer 
l'hydroxylation des hormones et altérer ainsi le 
fonctionnement physiologique normal en particu
lier les fonctions de reproduction. Par exemple, 
Camp et al. (1974) ont démontré une diminution 
du cortisol sanguin chez le poisson chat traité aux 
PCB. Ils attribuent cette baisse à une augmenta
tion de la biotransformation du cortisol par ana
logie à ce qui a été observé chez 1 'homme où une 
élévation de la 6 ~ hydrocortisol (produit de 
dégradation du cortisol) est observée quand 
augmente l'activité des enzymes microsomiques. 
Enfin l'induction apparaît quelques jours après 
l'injection ou l'exposition et se maintient très 
longtemps (plusieurs mois). Les effets délétères 
auront donc une durée qui peut expliquer les 
perturbations physiologiques dûes à l'exposition 
de PCB (dommages hépatiques,diminution de 
croissance, troubles de la reproduction, etc ... ). 

2.1.4. INDUCTION DU SYSTEME MICROSO
MIQUE CHEZ D'AUTRES ESPECES 

Chez les crustacés (crabe, homard) l'activité 
microsomique n'a pu être détectée objectivement 
car masquée par l'action inhibitrice des sucs 
digestifs (pohl et al., 1974) mais les auteurs 
supposent qu'elle n'est pas absente. 
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Par contre, elle a été mise en évidence chez de 
nombreuses espèces de mollusques: lamelli
branches, gastéropodes, céphalopodes 
(Livingstone, 1985). Suteau et al. (1985) ont 
montré que les inducteurs «type 3 méthyl- chlolan
thrène» (dont le 3,4,3',4' tétrachlorobiphényle à 
raison de 0,7 Jlmol.l-1) induisent l'activité de la 
benzopyrène monooxygénase chez la moule. De 
même, une élévation de l' acti vité de 
l' arylhydrocarbone hydrolase a été observée chez 
l'huître en réponse à l'exposition à des PCB. 

Le système microsomique similaire à celui des 
vertébrés a aussi été découvert chez les vers 
polychètes (Fries et Lee, 1984). Des 
monooxygénases ont été isolées à partir de l'intestin 
inférieur de Nereis virens. De même que les 
poissons, les vers récoltés dans des zones «propres» 
montrent 6 fois moins d'activité que ceux récoltés 
dans les zones contaminées par des hydrocarbures 
et des PCB. Ces vers (N. virens) nourris avec de 
l'Aroclor 1254, ont présenté des activités 
enzymatiques et un contenu en cytochrome P 450 
plus élevés que les témoins et ceci plus rapidement 
qu'avec du benzopyrène. 

2.2. LES EFFETS SUR LA REPRODUCTION 

Les stades jeunes des poissons, particulièrement 
le stade larvaire transitoire où ils commencent à 
se noUITir, sont particulièrement sensibles aux 
PCB. De plus, l'exposition prolongée des adultes 
à de faibles concentrations peut conduire à une 
bioaccumulation jusqu'à des niveaux critiques 
dans les gonades et affecter ainsi la potentialité 
reproductive, à travers divers processus ; altération 
de la maturité sexuelle, troubles hormonaux, 
inhibition de la fécondation, effets tératogènes, 
influence sur l'éclosion des oeufs, etc ... 

En effet, les PCB ont la particularité de s'accumuler 
dans les oeufs: d'après certains auteurs, ce serait 
une voie d'élimination. Ainsi, chez la truite de 
fontaine exposée pendant 21 jours à 0,2 mg.!-l 
d'Aroclor 1254 (flux continu), les résidus en 
PCB furent de 33,8 mg.kg-l (poids frais) dans le 
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muscle dorsal et de 80 mg.kg-l (poids frais) dans 
les oeufs (Freeman et al., 1975). Des teneurs 
semblables sont inhabituelles dans l' environne
ment mais il est probable que certains taux de 
contamination, les plus élevés parmi ceux 
rencontrés, ne sont pas sans effet sur les organis
mes. Hogan et Brauhn (1975) ont observé un 
développement anormal chez du frai de truite arc 
en ciel en provenance d'oeufs contenant 2,7 mg 
d'Aroclor 1242 par kilogramme (poids frais). 
Des oeufs incubés dans de l'eau propre mais en 
provenance d'adultes traités au PCB ont présenté 
un taux d'éclosion inférieur à 78 % parrapport au 
témoin (Hogan et Brauhn, 1975). 

TI semblerait que les PCB agissent au niveau des 
gamètes sans connaître par quel processus. Ainsi 
les oeufs d'oursin (Arbacia sp.) exposés durant 1 
heure à 1 mg.!-l d'Aroclor 1254 juste avant 
l'insémination, ne sont pas viables à 97 %. 
L'insémination est inhibée de moitié par rapport 
au témoin à 0,5 mg.!-l d'Aroclor 1254 (Adams, 
1983). La capacité de fertilisation du sperme 
pourrait donc être affectée. 

Ces observations faites à partir d'expérimentations 
ont été confumées par des études sur le terrain 
dont l'une particulièrement édifiante a été réalisée 
sur l'ombre des Alpes (Salvelinus alpinus) dans 
le lac de Genève (Monod, 1985). Des poissons 
mâles et femelles grainées ont été capturés et 
maintenus dans de bonnes conditions afin de 
fertiliser et suivre la croissance et la mortalité des 
oeufs en milieu contrôlé. Cette étude a montré 
une corrélation positive entre le taux de mortalité 
des oeufs - durant la période comprise entre 
l'insimination et la disparition du sac vitallin - et 
le niveau de contamination en PCB de ceux-ci. 
Cette relation n'est vraie que si l'on exprime la 
teneur en PCB par rapport aux lipides, ce qui 
paraît logique. De plus, la quantité d'oeufs qui se 
segmentent diminue quand la contamination de 
la femelle augmente, ce qui suggère que la fertilité 
peut être affectée. 

Par contre, exposés aux mêmes conditions, des 
oeufs issus de gamètes sains ne présentent pas de 
malfonnations. 

107 

L'effet tératogène, évoqué dans le chapitre 
précédent a été montré sur plusieurs espèces. de 
poissons. Les alevins d'oeufs contaminés 
présentent une fréquence anormale de 
malfonnations caractéristiques (60 à 70 % des 
alevins, 30 jours après l'éclosion - E.P .A., 1980). 
L'effet peut aller jusqu'à l'inhibition de la 
reproduction, c'est ce qui a été observé avec des 
truites exposées à 200 J.1g d' Aroclor 1254 pendant 
71 semaines (B.P .A, 1980). 

Des études écologiques impliquent les PCB dans 
la décroissance de certaines populations. Dans la 
rivière St John (Canada), les résidus de PCB sont 
soupçonnés d'être la cause du faible taux de 
reproduction du «bar rayé» dont la chair et les 
gonades contenaient respectivement 0,3 et 1,8 mg 
d'Aroclor 1254 par kilogramme (poids frais). 
Jensen et al. (1970) ont mis en évidence une 
relation apparente entre les résidus de PCB dans 
les oeufs du saumon Atlantique et des mortalités 
d'oeufs et d'alevins portant encore le sac vitellin : 
la teneur en résidus variait de 7,7 à 34 mg.kg l 

(lipides) tandis que le taux de mortalité variait de 
16 à 100 %. 

!vlalheureusement, peu de travaux existent 
actuellement mettant nettement en évidence une 
réduction dans le potentiel reproducteur et les 
teneurs en PCB. Jensen (1971) a montré dans une 
analyse théorique sur l'augmentation de la mortalité 
de la plus jeune classe de truite (classe 0, moins 
d'un an) que si l'augmentation croît de 5 %, le 
produit de la pêche serait en nette diminution. Si 
cette mortalité atteignait 50 %, il considère que la 
population serait en voie d'extinction mais les 
effets de l'augmentation de la mortalité deviennent 
apparents après plusieurs années. 

Une étude très récente a établi pour la première 
fois un lien direct entre le niveau de pollution et 
des troubles reproducteurs chez les mammifères 
marins. L'étude de Reijnders (1986) a consisté à 
noUITir deux groupes de phoques, l'un avec des 
poissons pêchés dans le nord-est de l'Atlantique, 
l'autre avec des poisons issus de la partie ouest de 
la mer des Wadden où le seul polluant significa
tivement plus élevé est caractérisé par les PCB 
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(0,2 J.1g.kg-1 PCB, poids frais). Pendant deux ans, 
les seconds ont ingéré, de la même manière qu'ils 
1 ~ auraient fait naturellement, une quantité de 
PCB beaucoup plus importante que les premiers 
(environ 1,5 mg de PCB par jour). Le résultat est 
un taux de fécondité nettement réduit. Chez la 
femelle, les troubles semblent survenir surtout 
pendant la phase post-ovulatoire qui est, chez 
cette espèce, particulièrement longue; ces résultats 
sont vraisemblablement dus à une perturbation 
hormonale car il a été observé parallèlement une 
baisse du taux honnonal dans le sang (progestérone, 
oestradiol), les PCB favorisant la dégradation 
prématurée des stéroîdes. Toutefois, un effet 
direct sur l'embryon, entraînant son expulsion,n' a 
pas été écarté. La population de phoques de la 
mer de Wadden est passée de 3 000 à moins de 
500 entre 1950 et 1975 ; les résultats de Reijnders 
prouvent que l'abaissement du taux de reproduction 
est directement lié à l'absorption d'une nourriture 
polluée et que ce phénomène s'exerce à des 
niveaux très bas : 25 Ilg de PCB par jour. Ds 
confinnent aussi les hypothèses émises à la suite 
d'expérimentations en laboratoire. 

2.3. AUTRES EFFETS 

Ces effets sont extrêmement divers et ont été 
observés surtout chez les mammifères de 
laboratoire. Nous nous contenterons d'en citer 
quelques uns empruntés à des synthèses 
bibliographiques. 

Le potentiel cancérigène des PCB n'est pas encore 
prouvé mais le fait que les PCB favorisent 
l'apparition de précurseurs du cancer est incontesté. 
De plus il a été montré qu'ils produisaient des 
carcinomes hépatocellulaires et des nodules 
néoplasiques chez le rat (Mc Conne Il, 1980). 

Les propriétés mutagéniques n'ont pas été mises 
clairement en évidence: chez le rat, des mutations 
létales n'ont jamais été observées, pas plus que 
des aberrations chromosomiques. Cependant en 
présence de fractions microsomiales de foie de 
lapin l'Aroclor 1221 et le 2, 2', 5, 5' 
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tétrachlorobiphényle ont montré une activité 
mutagène (Mc Connell, 1980) et cela a été démontré 
par ailleurs sur des bactéries à l'aide du test 
d'Ames. 

D'une manière inattendue, il semblerait que les 
PCB entrent en compétition avec les cancérogènes 
puissants tels que l' afflatoxine et joueraient alors 
le rôle d'inhibiteurs. La truite nourrit avec 
100 J.1g.g-1 d'Aroclor 1254 pendant 3 mois a été 
plus résistante au carcinome induit par l'aflatoxine, 
des observations analogues ont été faites pour la 
mutagénèse (Eisler, 1986). 

Des effets histopathologiques ont été rapportés 
chez des téléostéens marins sensibles après 
exposition pendant deux semaines à 5 J.1g de PCB 
par litre. Des effets similaires furent décrits sur 
des huîtres maintenues 24 semaines dans un 
milieu contenant 5 J.1g d' Aroclor 1254 par litre 
(Eisler, 1986). 

Des défaillances immunitaires ont souvent été 
associées à l'ingestion de PCB. 

Enfin l'effet tératogène des PCB n'a pas été 
démontré clairement mais chez plusieurs espèces, 
les embryons et/ou les nouveaux-nés issus de 
mères contaminées ont un taux de survie plus 
faible et présentent un retard de croissance et de 
développement 

2.4. DISCUSSION 

Parmi les divers effets sublétaux, récemment mis 
en évidence sur les organismes aquatiques, 
l'induction enzymatique est l'un des plus étudiés 
car il permet d'accéder aux mécanismes d'action 
et de les comprendre. Le rôle des enzymes 
microsomiques (M.F.O.) peut être considéré 
comme un mécanisme de défense latent qui reste 
faible dans les conditions normales mais qui 
augmente quand l' organisine est exposé à certains 
produits chimiques lipophiles. Toutefois, cette 
induction peut entraîner des perturbations 
pathologiques par conversion des toxiques en 
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composés potentiellement cancérigènes ou par 
dégradation excessive des hormones stéroïdes 
qui sont les substrats naturels des M.F.O. 

Siun doute peut subsister quant à la responsabilité 
des PCB dans la modification> du système 
enzymatique hépatique au travers des études 
réalisées à partir d'animaux prélevés sur le terrain 
où de nombreux facteurs inconnus interviennent, 
en particulier d'autres contaminants 
(hydrocarbures), les résultats des études 
expérimentales sont clairs et explicites. 

fis établissent sans ambiguïté une relation entre la 
présence de PCB et l'augmentation consécutive 
des monooxygénases hépatiques, de plus, ils 
laissent percevoir le rôle de la structure 
stéréochimique du PCB dans le mécanisme de 
toxicité. Ce rôle a été bien étudié chez les 
mammifères de laboratoire où il est clair que la 
nature et le taux de l'induction dépend du congénère 
(Lech et Bend, 1980). 

Pour les organismes marins, il existe à l'heure 
actuelle trop peu de données ; pourtant ces 
connaissances sont indispensables pour juger de 

critère d'un suivi des effets biologiques. Des 
recherches dans ce sens doivent être encouragées. 

Concernant la reproduction, la toxicité des PCB 
s'exprime sous différents aspects : 

- L'adulte peut présenter une perturbation du 
cycle sexuel soit par action sur les gonades, soit 
par diminution du taux hormonal ; 

- Les oeufs issus d'adultes contaminés ont un 
taux de fécondité ou de survie moindre; 

- Les larves issues d'oeufs contaminés montrent 
un taux de mortalité. 

Les auteurs qui ont particulièrement étudié cet 
aspect (Jensen 1971, Reijnders 1986, 
Monod 1985), attirent l'attention sur les risques 
encourus par la biocénose en raison de l'impact 
des PCB sur la reproduction. Leur argumentation 
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est fondée sur une extrapolation à très long terme 
d'observations actuelles qui témoignent d'une 
diminution du nombre d'individus (ou du potentiel 
reproducteur) qui est telle que sa persistance peut 
aboutir à la disparition de la population. La 
réduction alarmante en 25 ans de la population de 
phoques en mer de Wadden illustre ce phénomène. 

3. CONCLUSION 

Dans les années 1970, aux U.S.A., à la suite de 
quelques incidents dus aux PCB et de la prise de 
conscience de l'ubiquité de leur présence dans 
l'environnement, quelques mesures réglementaires 
et de contrôle furent mises en place. Quelques 
années plus tard une surveillance systématique 
démontrait que ces mesures n'avaient en aucun 
cas réussi à réduire la contamination 
environmentale. Parallèlement, les autorités 
responsables de la santé publique FDA (Food and 
Drug Administration - Washington - USA) 
mettaient en évidence que la principale source 
alimentaire des PCB, pour l'homme, provenait 
des poissons, surtout les poissons d'eau douce. 
En effet, ils mûütraieüt Ü1ïe cun'élation hïdiscütable 
entre la teneur sanguine en PCB et la consommation 
de poissons en provenance du lac Michigan (Cordle 
et al., 1982). 

Depuis, une règlementation sévère existe dans 
les pays industrialisés et tend à éviter toute fuite 
de PCB dans l'environnement mais les réseaux 
de contrôle mis en place simultanément révèlent 
encore actuellement des taux de PCB importants 
dans les 3 compartiments : eau, sédiments, 
organismes. Ainsi, en France Abamou et Simon 
(1986) rapportent que la concentration en PCB 
des moules de la baie de Seine est· voisine de 
5 000 ng.g- l (poids sec), ce qui est très supérieur 
à celle communément trouvée ailleurs (200-
500 ng.g-1

) et supérieur à celle trouvée dans les 
bivalves provenant de site réputés contaminés sur 
le littoral français (cf. chapitre 1). 

Outre la toxicité induite par le transport trophique 
jusqu'à l'homme, de telles concentrations sont
elles susceptibles de provoquer des perturbations 
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physiologiques chez les organismes marins en 
question et/ou dans l'écosystème dont ils font 
partie? La réponse n'est pas aisée. Le problème 
réside essentiellement dans la démonstration d'une 
relation causale entre les effets et les teneurs en 
PCB observées in situ, or cette relation n'est 
toujours pas démontrée actuellement. Toutefois, 
l'analyse de la bibliographie réalisée ici met en 
évidence des arguments en faveur de l'existence 
de relations de ce type au travers des études des 
effets létaux et sublétaux. 

En effet, par le passé la toxicité des PCB a été 
étudiée en mesurant la létalité en laboratoire, à 
partir de mélanges commerciaux. Les résultats 
collectés ainsi, sont très éloignés de la «vérité 
terrain» puisque les doses létales à court terme 
varient de quelques microgrammes à plusieurs 
dizaines de microgrammes par litre. Ils révèlent 
cependant deux points importants : 

- D'une part, les valeurs de DL 50 s'abaissent 
considérablement quànd la durée d'expé
rimentation s'allonge (plusieurs semaines) ce qui 
traduit une accumulation toxique des PCB ; 

- D'autre part, pour quelques espèces du 
phytoplancton d'invertébrés marins et de poissons 
au stade très jeunes, ces valeurs s'approchent des 
concentrations environnentales. 

Rappelons quelques résultats à ce sujet: 

Différents travaux (Roberts et al., 1978) ont 
montré une réduction de croissance d'algues 
marines ou d'eau douce (culture simple) à partir 
de 0,1 J.1g.I-l, Nebeker et Puglishi (1974) ont 
observé 27 % de monalité en exposant un 
petit crustacé (Gammarus speudolimnaeus) à 
0,18 J.1g.l-1 d'Aroclor 1254, enfin les DL 50 (21 
jours) pour le frai de Cyprinodon variegatus 
(poisson rouge) sont de 0,1 et 0,3 J.1g.l-1 

(Eisler, 1986). Si l'on rapproche ces valeurs des 
concentrations en PCB rencontrées dans les eaux 
estuairennes françaises ou les eaux côtières 
soumises à des activités industrielles dont les 
gammes respectives sont les suivantes : 

- 3.10-3 à 0,370 J.1g.l-1 et 2.10-3 à 6.10-3 J.1g.l-1 

ECOTOXICOLOGIE 

on remarque qu'elles en sont proches. 

Ainsi de toute évidence, un rejet accidentel de . 
PCB ne provoquera pas des mortalités en grand 
nombre sur une grande étendue mais il est certain 
que la conjonction des 3 facteurs : toxicité 
intrinsèque, persistance et bioaccumulation posera 
les problèmes les plus critiques. En effet, la 
rémanence de ces composés qui peut atteindre 
plusieurs dizaines d'années, est telle qu'elle leur 
permet d'aboutir en milieu marin quel que soit le 
lieu de leur utilisation et provoque ainsi une 
aggravation de la contamination au fil du temps. 
C'est pourquoi, l'étude de l'impact des peB 
sur les biocénoses doit se poursuivre bien qu'il 
existe une interdiction de rejets et une 
réglementation des usages et cette étude passe 
désormais par l'évaluation des effets sublétaux. 

Des travaux divers sont menés dans ce domaine 
mais les plus nombreux et les plus avancés 
concernent les effets des PCB sur la reproduction 
et/ou le développement et sur le système 
enzymatique hépatique. 

. 
Cependant, des observations multiples semblables 
ont été effectuées. Bien qu'il n'y ait pas démons
tration de la relation causale In situ, nous avons 
vu que des valeurs élevées en PCB dans la chair 
de poisson étaient associées à des ,inhibitions de 
croissance et à un taux de fécondité moindre, que 
des oeufs de poissons contaminés présentaient un 
taux d'éclosion inférieur à des oeufs non con
taminés et/ou donnaient naissance à des larves 
dont la fréquence de malformations étaient 
anormalement élevée. 

Par contre, aucun doute ne peut subsister quant à 
la responsabilité des PCB dans l'abaissement du 
taux de reproduction des mammifères marins : 
Reijnders (1986) a démontré que l'absorption 
quotidienne de nourriture contaminée a penurbé 
la reproduction des phoques de la mer de Wadden, 
entraînant une diminution rapide de la population. 

L'induction enzymatique hépatique et ses consé
quences ont d'abord été démontrées en labora
toire mais des observations semblables à celles 
obtenues expérimentalement ont été faites sur 
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des animaux prélevés directement du milieu. 
Ainsi, la présence d'un système de monooxygé
nases microsomiques (M.F. O.) réagissant aux 
inducteurs et aux PCB en particulier a été mis en 
évidence chez les poissons et quelques inverté
brés marins et il a été établi une corrélation entre 
l'induction de ce système et l'exposition à des 
polluants organiques. Une augmentation anor
male de ces enzymes provoque une perturbation 
du métabolisme des hormones sexuelles et une 
conversion de certains toxiques en composés 
cancérigènes et il est maintenant bien admis que 
les implications toxicologiques de cette induc
tion sont d'ordre écologiques. En tant que tra
ceur d'un processus de détoxification, la mesure 
des M.F.O. présente un grand intérêt comme 
paramètre d'une surveillance biologique du mi
lieu. Bien que l'induction enzymatique ne soit 
pas spécifique aux PCB et que sa signification 
fonctionnelle ne soit pas bien éclaircie, Payne et 
al. (1987), dans une revue critique sur l'utilisation 
des M.F.O., comme critère d'évaluation de la 
qualité du milieu, énoncent les avantages de cet 
indice biochimique : il est très sensible et détec
table à un stade précoce de la contamination 
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contrairement à la plupart des autres modifica
tions. biochimiques et physiologiques qui appa
raissent en même temps que les symptômes gra
ves. 

De même, le groupe de travail du GEEP (Anonyme, 
1987) sur les effets biologiques des polluants 
conclut dans un rapport pre1iminaire que la mesure 
des monoxygénases associées au cytochrome 
P450 dans le foie du flet, a été un succès dans 
l'évaluation d'un gradient d'effets sur le 
terrain: ce travail a démontré que les activités 
enzymatiques augmentent en corrélation avec les 
niveaux environnementaux de chlorobiphényles 
et d'hydrocarbures· aromatiques (déduits des 
niveaux d'accumulation dans les moules). 

Toutefois, avant une utilisation en routine de ces 
mesures, tous les auteurs sont unanimes sur la 
nécessité de développer des études 
complémentaires en particulier sur la variabilité 
car de nombeux facteurs interviennent sur 
l'induction enzymatique. fis soulignent aussi 
l'importance de connaître le processus de 
détoxification et le rôle spécifique des différents 
congénères de PCB. 
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Chapitre IV 

SOMMAIRE 

Les progrès en matière d'analyse des PCB per
mettent actuellement leur quantification par 
congénères. Cette nouvelle approche améliore la 
qualité des résultats analytiques. De plus, elle 
permet une meilleure appréhension des mécanis
mes de la contamination. 

La structure moléculaire des composés déter
mine leurs propriétés physico-chimiques et par 
conséquent agit directement sur la distribution 
des composés entre les différents compartiments 
de l'environnement marin. Pour les congénères 
de PCB, c'est le nombre et la position des atomes 
de chlore dans la molécule qui expliquent le 
caractère sélectif de ces processus. L'adsorption 
aux matières en suspension, et aux sédiments, 
favorisée par le comportement hydrophobe des 
composés augmente avec le degré de chloration. 

113 

ETUDE 
PAR CONGENERES 

A.Abamou 

La bioaccumulation, qui d'une manière générale 
augmente avec le nombre de chlore, est partielle
ment influencée par leur position relative sur la 
molécule. L'encombrement et la configuration 
spatiale de la molécule influencent les processus 
mettant en jeu des réactions de transformation 
chimique des composés telles que le dégradation 
microbienne et le métabolisme. "Dans certains 
cas, ces transformations entraînent une augmen
tation de la toxicité des PCB. 

En matière d'étude de pollution du milieu marin 
par les PCB, l'approche par congénère est forte
ment encouragée. En ce qui concerne les effets 
biologiques, les composés aux structures copla
naires a priori les plus toxiques doivent être 
étudiés en priorité. Ces informations sont à pren
dre en compte dans le choix des congénères à 
mesurer dans le cadre de programmes de sur
veillance et ceux pour lesquels des décisions à 
caractère réglementaire sont souhaitables. 
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SUMMARY 

Recent progress in PCB analysis have permitted 
their quantification by congeners. This new 
approach has improved the quaIity of analytical 
results. Moreover, itprovides a better knowledge 
of the contamination. 

The rnolecular structure of compounds determines 
their physico-chemical properties, and therefore 
acts directly on their distribution between the 
various compartments of the marine environment. 
For the different PCB congeners, the number of 
chlorine atoms and their position in the molecule 
explain the selectivity of these pro cesses . The 
adsorption to suspended particular matter and 
sediment depends on the hydrophobicity of 
chemicals, and then increases with the number of 
chlorine atoms. Broadly speaking, 
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bioaccumulation also increases with the number 
of chlorine atoms, but it is also influenced by 
their relative position in the molecule. The 
inhendrance and spatial configuration of the 
molecule greatly influences processes involving 
chemical transformations of compounds like 
microbial degradation and metabolism. In some 
cases, these transformations enhance the toxicity 
ofPCB. 

For further studies on PCB in the marine 
environment, the quantification by congeners is 
highly recommended. About biological effects, 
coplanar compounds supposed to be the most 
hazardous, shouId be studiedfirst. This information 
must be kept in mind when choosing the congeners 
to be measured in monitoring pollution programs, 
and also when defining regular decisions. 
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INTRODUCTION 

La perception du risque des produits chimiques 
dans l'environnement est souvent liée aux déve
loppements de l'outil analytique qui permet leur 
détermination ; les PCB en fournissent un des 
meilleurs exemples. 

En effet, si Jensen a identifié, en 1966, les résidus 
de PCB dans les poissons et les oiseaux originai
res de la Baltique, cela fut possible grâce à 
l'utilisation de la chromatographie en phase 
gazeuse et du détecteur à capture d'électrons. Ce 
détecteur, développé au début des années 60, est 
particulièrement sensible aux composés organo
chlorés. Ces travaux ont ouvert la voie à de 
nombreuses études sur les PCB et démontré leur 
omniprésence dans l'environnement. La chro
matographie sur colonnes capillaires pour l' ana
lyse des PCB, utilisée pour la première fois en 
1974 par Schulte et Acker, a redonné un regain 
d'intérêt à ce type d'étude. L'augmentation de la 
résolution ainsi obtenue fournit une meilleure 
information sur la nature des PCB en permettant 
l'analyse par composé individuel. Cette appro
che par cüngénères du prüblèlue PCB est le fruit 
des efforts réalisés pour analyser ces composés. 
Elle répond également au souci d'approfondir les 
mécanismes de la contamination. Ce sont quel
ques uns de ces aspects qui seront abordés dans ce 
chapitre. 

1. NATURE ET ANALYSE DES PCB 

1.1. MODE DE PRODUCTION DES PCB 

Les PCB sont produits par chloration du biphé
nyle en présence de chlorure ferrique selon la 
réaction: 

Clm 

... 
FeCI3• 150'C 
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La durée de cette synthèse, fixée en vue d'obte
nir des produits conformes aux spécifications 
techniques, détennine leur composition (Brink
man et de Kok, 1980). 

La réaction (1) peut théoriquement conduire à la 
fonnation de 209 congénères distincts désignés 
selon leur nomenclature systématique (tableau 1 : 
Ballschmiter et Zell, 1980). En raison du carac
tère orienté de la chloration du biphényle et de 
contraintes stériques, tous les congénères ne sont 
pas formés. Les composés majoritaires dans les 
mélanges techniques possèdent les demi-structu
res (un des cycles aromatiques) substituées aux 
positions suivantes: 2,5- ; 2,4- ; 2,4,5- ; 2,3,4- et 
2,3,4,5-. 

La composition en congénères de diverses for
mulations commerciales de PCB est très docu
mentée : Jensen et Sundstrom (1974), Albro et al. 
(1981), Bush et al. (1982), Duinkeret Hillebrand 
(1983), Tuinstra et Traag, Schulte et Malisch 
(1983), Tanabe et al. (1985). Elle reste sujette à 
d'importantes variations selon le~ auteurs, et y 
compris selon les lots d'un même mélange tech
nique. 

1.2. ANALYSE DES PCB 

Selon la nature du matériel étudié, l'analyse des 
PCB se fait suivant un protocole plus ou moins 
complexe comprenant plusieurs étapes: extraction 
des résidus, purification de l'extrait, séparation 
éventuelle en groupe de composés, analyse 
instrumentale par chromatographie en phase 
gazeuse, confnmation chimique. 

L'utilisation de la chromatographie sur colonnes 
capillaires, réalisée pour la première fois par 
Schulte ~t Acker en 1974, constitue un progrès 
décisif pour l'analyse des PCB. Cette technique 
s'est considérablement développée au cours de la 
dernière décennie. Les meilleures séparations 
sont celles obtenues sur les colonnes en silice 
fondue à faible épaisseur de phase de type apo
laire telle que SE 54 (Mullin et al., 1984 ; 
Tuinstra et al., 1985; Duinker et al., 1988). La 
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No StlUt:tu.nI N' 

Moooc:blorobipb6Dylllll 
1 2 .52 
2 3 .53 
3 4 .504 

.5.5 
Dic:blorobipb6ny1os .56 

4 2,2' .57 
.5 2,3 .58 
6 l,3' .59 
7 2,4 60 
8 2,4' 61 
9 l.,.5 62 

10 2,6 63 
11 3.3' 604 
12 3.4 6.5 
13 3.4' 66 
14 3,.5 67 
1.5 4.4' 68 

69 
Tric.blorobipà6Dylllll 70 

16 2:J.',3 71 
17 l;Z.4 72 
18 l;Z,.5 73 
19 2,2'.6 7. 
20 2,3,3' 7.5 
21 2,3.4 76 
22 2,3.4' 77 
23 2,3,.5 78 
24 2,3.6 79 
23 l,3'.4 80 
26 2,3'.,.5 81 
17 2,3'.6 
28 2, •• 4' 
29 2,4,.5 82 
30 2, •• 6 83 
31 2,4',.5 114 
32 2,4'.6 8.5 
33 2',3.4 86 
304 2',3,.5 87 
3.5 3,3'.4 88 
36 3,3',.5 89 
37 3 ••• 4' 90 
38 3 •• .,.5 91 
39 3 •• ·,.5 92 

93 
Totndllarabi:pbSDy1os 904 

40 l;Z,3.3' 9.5 
• 1 l;Z,3 •• 96 
.2 l;Z,3.4· 97 
.3 2,2',3.,.5 98 

" l;Z,3,.5' 99 
• .5 l;Z,3,6 100 
046 l;Z,3.6 101 
.7 l;Z ••• 4' 102 
41 l;Z •• .,.5 103 
.9 l;Z •• ,.5' 104 
.50 l;Z ••• 6 
.51 U .•. 8 

ETUDE PAR CONGENERES 

Tableau 1 - Nomenclature systématique des PCB 
(Ballschmiter et Zell, 1980), 

StlUt:tu.nI N' SI:IUt:tu.nI 

Totrac:bl«Obipb6uy1os Peutac:blorobipb6nylœ 
l;Z.,.5,.5' 10.5 2,3,3'.4.4' 
l;Z.,.5.6 106 2,3,3' •• .,.5 
l;Z,6,6 107 2,3,3',4'.,.5 
2,3,3' •• 108 2,3,3'.4,.5' 
2,3,3'.4' 109 2,3,3'.4.6 
2,3,3'.,.5 110 2,3,3'.4'.6 
2,3.3' • .5' III 2,3,3'.,.5,.5' 
2,3,3'.6 112 2,3,3'.,.5.6 
2,3.4.4' 113 2,3,3'.,.5'.6 
2,3.4.,.5 114 2,3.4.4'.,.5 
2,3 ••• 6 11.5 2,3.4.4'.6 
2,3 •• ',.5 116 2,3.4,.5.6 
2,3.4'.6 117 2,3,4',.5.6 
2,3,.5.6 118 2,3',4.4',.5 
2,3'.4,4' 119 2,3',4.4' .6 
2,3'.4.,.5 120 2,3'.4.,.5,.5' 
2,3'.4,.5' 121 2,3· •• ,.5'.6 
2,3'.4.6 122 2'.3,3'.4,.5 
2,3'.4'.,.5 123 2'.3.4.4'.,.5 
2,3',4',6 124 '1:,3,4,.5..5' 
2,3',.5,.5' 12.5 2',3.4.,.5.6 
2,3',.5'.6 126 3,3'.4.4',.5 
2,4 •• ·.,.5 117 3,3',4.,.5,.5' 
2,4.4',6 
2'3 •• .,.5 Hnachlorobipb6ny_ 
3,3'.4 •• ' 128 2,2',3,3'.4.4' 
3,3· •• .,.5 129 2,2',3,3 ••• .,.5 
3,3',4,.5' 130 l;Z ,3,3' .4,.5' 
3,3',5,3' i3î 'l;i:,3,3'.4.ô 
3 ••• 4',.5 132 l;Z,3,3· ••• 6 

133 l;Z,3,3'.,.5,.5' 
PalllacblOlObipb6Dy1os 1304 l;Z,3,3·,.5.6 
l;Z,3,3' •• 13.5 l;Z,3,3·.,.5.6 
l;Z,3,3',.5 136 l;Z ,3,3' .6.6 
l;Z,3,3·.6 137 l;Z,3 ••• 4·,.5 
l;Z,3 ••• 4· 138 l;Z ,3.4.4' • .5' 
l;Z,3.4.,.5 139 l;Z,3.4 •• ·.6 
l;Z,3.4,.5' 140 l,l' ,3.4.4'.6 
l;Z,3 •• ,6 1.1 l;Z,3 ••• .5 • .5' 
l;Z,3.4.6 142 l;Z,3.4,.5.6 
l;Z,3 ••• .,.5 1.3 l;Z,3 •• .,.5.6 
l;Z,3 •• ·.6 10404 l;Z,3 •• ,.5'.6 
l;Z,3.,.5,.5' 14.5 l;Z,3 ••• 6,6 
l;Z,3.,.5,6 1046 l;Z,3 ••• ,.5,.5' 
l;Z,3.,.5.6 1.7 l;Z ,3,.' .,.5.6 
l;Z,3.,.5.6 141 l;Z,3,.·.,.5.6 
l;Z,3,6.6 1.9 l;Z,3,.·,.5'.6 
l;Z,3·.4.,.5 1.50 l;Z,3,.·.6,6 
l;Z,3' ••• 6 1.51 l;Z,3,.5,.5'.6 
l;Z ••••• ,.5 1.52 l;Z,3.,.5.6,6 
l;Z •••• ·.6 1.53 l;Z ••••• ,.5 • .5' 
2,2' •• .,.5,.5' 1.504 l;Z •• ,.·,.5.6 
l;Z,.,.5.6 1.5.5 l;Z •••• ·.6,6 
l;Z, • .,.5·,6 1.56 2,3,3· .... 4'.,.5 
l;Z ••• 6,6 1$7 2,3,3 •••••• .,.5 

1.58 2,3,3· •••• '.6 
1.59 2,3,3' •• ,.5,.5' 
160 2,3,3', • .,.5,6 

N" SI:IUt:tu.nI 

HoxadJlorobipb6ny1os 
161 2,3,3.4 • .5'.6 
162 2,3,3',.'.,.5,.5' 
163 2,3,3',.'.,.5.6 
1604 2,3'.4'.,.5'.6 
16.5 2,3,3'.,.5 • .5'.6 
166 2,3.4.4' .,.5,6 
167 2,3'.4.4'.,.5 • .5' 
168 2,3'.4.4'.,.5'.6 
169 3,3'.4.4'.,.5 • .5' 

Hoptacblorobipb6aylOi 
170 l;Z ,3,3' .4 •• ',.5 
171 l;Z ,3,3' .4.4'.6 
172 l;Z ,3,3' .4 • .5,.5' 
173 l;Z ,3,3' .4.,.5.6 
174 l;Z ,3,3'.4 • .5.6 
17.5 l;Z,3,3·.4 • .5'.6 
176 l;Z ,3,3' .4.6.6 
177 l;Z,3,3·.4·.,.5.6 
178 l,'Z ,3,3',.5..5' ,6 
179 l;Z ,3,3' ,.5.6,6 
180 l;Z ,3.4.4' .,.5,.5' 
181 2,2',3.4.4' ,.5.6 
182 z:z ,3.4.4' .,.5.6 
183 2,2',3 ••• 4',.5' .6 
lM 2,2',3.4 •• ·.6,6 
18.5 l;Z,3.4.,.5 • .5'.6 
186 l;Z ,3.4,.5.6.6 
Un 'l;i:,3.4',5.~.ô 
188 l;Z ,3.4' .,.5.6,6 
189 2,3,3'.4.4'.,.5,.5' 
190 2,3,3·.4 •• ·.,.5.6 
191 2,3,3· •••• • • .5'.6 
192 2,3,3· •• ,.5 • .5'.6 
193 2,3,3· •• ·,.5,.5'.6 

Oc:tadIlorobipb6ay_ 
lM l;Z,3,3 •••••• .,.5,.5' 
19.5 l;Z ,3,3' .4 •• ' ,.5.6 
196 l;Z,3,3· •••• • • .5'.6 
197 l;Z ,3,3' ••• 4' .6,6 
198 l;Z,3,3· •• .,.5,.5'.6 
199 l;Z ,3,3'.4,.5.6.6 
200 l;Z ,3,3',.,.5',6,6 
201 l;Z,3,3·,.·,.5,.5'.6 
20l l;Z ,3,3'.,.5,.5',6,6 
203 l;Z,3,4 •• ·.,.5 • .5'.6 
204 l;Z,3 •••• '.,.5.6,6 
205 2,3,3' •• ,.'.,.5,.5'.6 

Noaach1arobipb6nylllll 
206 l;Z,3,3· •••• ·.,.5,.5'.6 
'U17 l;Z ,3,3' ••••• .,.5.6.6 
208 U ,3,3' , • .,.5,.5' .6.6 

DoClcblorobipb6ay1o 
209 l;Z,3,3· •••• ',.5,.5',6,6 
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quasi totalité des congénères peut être séparée 
dans ces conditions. Dans les cas de séparation 
délicate une seconde analyse sur une colonne 
sensiblement plus polaire (telle que CP Sil 19) est 
nécessaire pour confinner l'identification des 
constituants. Tout récemment, Duinker et al. 
(1988) ont proposé l'utilisation de la chromato
graphie multidimentionnelle pour la résolution 
des doublets de congénères insuffisamment sé
parés. 

L'identification de différents congénères est 
délicate en l'absence de composés de référence 
individuels, surtout dans le cas de congénères 
minoritaires. En 1971, les travaux de Sissons et 
Welti (1971) contribuent à cette tâche : par des 
mesures de leurs caractéristiques structurales, ils 
ont identifié les congénères dans les mélanges 
techniques et établi le postulat de l'additivité des 
indices de rétention des demi-structures. Dès 
lors, il est possible de prédire le comportement 
chromatographique des différents congénères et 
confmner leur identification connaissant celui de 
quelques uns d'entre eux. Les règles structurales 
de la dégradation des PCB, établies en 1974 par 
Jensen et Sundstroem d'une part et Schulte et 
ÂI't.-A'I" rl't:!n ...... "I.l ..... FI.l1'111i'A"i' l';..tA"+1.ç;"'I.l+1,," ..tAC" 

4 "''''...,.''' ....... "'"w .... '" t'~" .L",""-.LLL""-.U" .1. .I.","".l.lw..L.L"-U.UV.l.l "'""" 

congénères dans les extraits d'origine biologi
que. Le problème de l'identification des PCB est 
en principe résolu suite aux travaux de Mullin et 
al. (1984) qui, pour les 209 congénères, ont 
présenté leur mode de synthèse ainsi que leurs 
caractéristiques structurales et chromatographi
ques. 

Le problème de la quantification des PCB s'est 
posé dès le début de l'utilisation des colonnes 
capillaires pour ce type d'analyses dans les maté
riaux d'origine marine. En effet, Duinker et al. 
(1980) ont montré que dans les produits prove
nant de l'environnement l'empreinte des PCB 
différait sensiblement selon la nature du prélève
ment (notamment pour le matériel biologique en 
relation avec le niveau trophique). Dans ces 
conditions, ces auteurs ont préconisé une quanti
fication des PCB par congénères. Par ce mode de 
quantification, les concentrations mesurées sont 
celles de constituants effectivement présents. Le 
résultat obtenu n'est pas entaché par une incerti-
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tude imputable aux différences de composition 
entre l'échantillon et le mélange technique de ré
férence. 

L'absence de congénère à l'état pur et la difficul
té d'assurer la qualité d'un nombre important de 
données ont freiné la généralisation de ce mode 
de quantification. La première difficulté peut être 
résolue en utilisant comme étalon des solutions 
de mélanges techniques dont la composition en 
congénères a été préalablement déterminée dans 
les mêmes conditions opératoires (Schulte et 
Malisch, 1983). La tendance actuelle est à la 
quantification pour un nombre limité de congé
nères, qui sont maintenant disponibles à l'état pur 
ou en solutions en teneur certifiée. Le problème 
concerne donc le choix des composés à quantifier 
en priorité, choix qui doit être effectué en fonc
tion des objectifs de l'étude. Cette démarche est 
celle encouragée par plusieurs instances interna
tionales (Groupe de Travail de Chimie Marine du 
Conseil International pour l'Exploration de la 
Mer, Groupe de Travail du Bureau Communau
taire de Référence des Communautés Européen
nes). 

2. DISTRmUTION DANS L'ENVIRON
NEMENT 

2.1. EVOLUTION DU PRO~ DES PCB 
DANS L'ENVIRONNEMENT 

L'aspect biogéochimique des PCB dans l'envi
ronnement marin a fait l'objet de nombreux 
travaux revus au premier chapitre. L'approche 
par congénères permet de constater une évolu
tion des profils de PCB selon la nature des maté
riaux étudiés. 

Dans l'environnement marin, cette évolution 
apparaît de manière particulièrement évidente 
lorsqu'on observe les chromatogrammes de PCB 
réalisés à partir d'extraits de matériaux de diffé
rentes origines. La figure 1 présente d'une façon 
très simplifiée ces chromogrammes en se limi
tant à sept congénères. Dans les produits étudiés, 
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les profils de PCB diffèrent notablement de ceux 
des mélanges techniques. Les composés faible
ment chlorés prédominent dans l'eau alors que 
dans les matières en suspension (ou les sédi-
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minent; dans les plies, c'est un constituant inter
médiaire (n° 101) qui est le plus important, alors 
que chez le dauphin le composé majoritaire 
(n° 153) est un composé connu pour sa grande 

Figure 1 : Evolution des profils simplifiés des PCB selon les niveaux trophiques 
(d'après Duinker, 1983). 
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ments) ce sont les composés les plus chlorés qui 
sont majoritaires. Dans la matière vivante, le 
profil évolue encore de façon plus marquée: dans 
les crevettes, les composés faiblement chlorés 
(n° 52) et fortement chlorés (nOS 138, 153) prédo-

28 

1 1 ! 1 1 1 

1 1 1 1 1 1 

1 1 1 1 1 1 
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1 1 

1 1 1 1 1 1 
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52 101 118 153 138 180 

Numéro de congénère 

persistance. Ces exemples illustrent le caractère 
sélectif de la distribution des congénères de PCB 
dans l'environnement en relation avec les pro
cessus d'apport, de transport et de transfonna
tions. 



ETUDE PAR CONGENERES 

2.2. PROCESSUS CONTROLANT LA DIS
TRIBUTION DES PCB DANS L'ENVI
RONNEMENT MARIN 

TI est communément admis de représenter l' envi
ronnement marin comme un ensemble constitué 
de plusieurs compartiments : atmosphère, eau, 
matières en suspension, matière vivante. La dis
tribution des contaminants résulte d'une succes
sion d'échanges entre ces compartiments. Dans 
le cas de composés peu réactifs comme les PCB, 
ils peuvent être décrits par les lois physiques de 
partage entre phases. 

2.2.1. ECHANGES EAU·ATMOSPHERE 

La présence de PCB dans l'atmosphère a fait 
l'objet de relativement peu d'études et a fortiori 
la distribution des différents congénères. Tanabe 
et al. (1983) ont mesuré dans l'atmosphère de 
l'océan Antarctique des concentrations en PCB 
de l'ordre de 60 à 180 pg.m-3 avec un taux moyen 
de chlore de 45 %, et ont observé une représenta-
..: __ ~ ... 1' ... _~ ... _1-1 ... ~_~ !~ __ ~ __ ~ 
UUIl UC 1 CIli.)CUJ.UIC UCO) li.)UUlC1CO). 

Al' échelle macroscopique, la distribution des 
PCB dans l'atmosphère résulte de différents 
processus d'apport et d'élimination. Dans un 
milieu proche de l'état d'équilibre, le partage des 
constituants est régi par la loi de Henry : 

(R = Constante des gaz parfaits, T température 
thermodynamique, H constante de Henry.) 

L'étude de Burkhard et al. (1985) consacrée à la 
détermination de la constante de la loi de Henry 
pour tous les congénères indique qu'elle ne varie 
pas systématiquement avec le nombre d'atomes 
de chlore dans la molécule. n en résulte que la 
seule considération de la loi de partage ne permet 
pas d'établir une distribution sélective des con
génères. Cette conclusion est à rapprocher du 
constat de la distribution relativement homogène 
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des isomères de PCB dans l'atmosphère établi 
par Tanabe et al. (1983). 

2.2.2 ECHANGES EAU-MATIERES EN SUSPEN
SION ET EAU-SEDIMENT 

La prédominance des congénères les plus chlorés 
parmi les PCB associés aux MES (matières en 
suspension) est bien documentée, notamment àla 
suite aux travaux de l'équipe de Duinker réalisés 
dans les estuaires des fleuves de la mer du Nord, 
cités dans des articles à caractère plus synthétique 
(Duinker et al., 1984 ; Duinker, 1986). Les 
polluants hydrophobes s'absorbent facilement 
sur les solides selon la loi d'équilibre : 

Le coefficient de partage K dépend du support 
solide (origine, nature, granu1ométrie, abondance 
de la fraction organique) et des contaminants. Le 
coefficient de partage octanol-eau (Kow) est la 
grandeur physique qui caractérise le mieux cette 
intéFdCtlOn. L'adsorption àes peB augmente avec 
le coefficient de partage octanol-eau, et donc 
avec le degré de chloration de la molécule con
formément à une loi de la forme: 

log K p = a log K ow + b log foc + c 

dans laquelle les coefficients a, b, c ont été 
déterminés expérimentalement pour divers com
posés chimiques. Le tenne log foc' dans lequel foc 
désigne la fraction en carbone organique du 
matériel solide, constitue une correction prenant 
en compte la nature du support adsorbant. La 
matière organique liée aux particules joue le rôle 
de «solvant» pout les composés adsorbés. 

En étudiant le cheminement des PCB dans l'es
tuaire de l'Escaut, Van Zoest et Van Eck (1986) 
ont mesuré les concentrations des différents 
congénères dans l'eau et les matières en suspen-
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sion leur permettant d'établir la loi de partage 
entre le dissous et le particulaire de la fonne : 

log K p = 0,66 K ow + log foc + 1,57 

TI Y aurait lieu de vérifier la validité d'une 
telle loi dans d'autres conditions du milieu. TI 
apparaît cependant qu'en zones turbides 
(MES> 20 mg/l), la part associée aux matières 
en suspension devient prépondérante sur la 
contamination véhiculée par l'eau. En d'autres 
tennes, les PCB, contaminants persistants, peuvent 
constituer des marqueurs chimiques des matières 
en suspension d'origine fluviale. Panni les 
paramètres susceptibles d'agir sur l'association 
MES-PCB à l'interface eau douce-eau marine, 
Farrington et Westall (1986) ont signalé la 
salinité. Une augmentation de salinité entraîne 
généralement une diminution de la solubilité des 
contaminants et devrait favoriser leur transfert du 
dissous vers le particulaire. Cet effet de la salinité 
sur la solubilité des différents congénères n'a pas 
été systématiquement étudié. 

Le sédiment marin constitue un compartiment 
d'accumulation de contaminants chimiques très 
divers, a fortiori en zones littorales adjacentes à 
des régions urbanisées. Les travaux de Browna
well et Fanington (1986), consacrés à la distribu
tion des différents congénères dans des carottes 
de sédiment, montrent une diminution des cons
tituants les moins chlorés avec la profondeur. Ces 
auteurs attirent l'attention sur le rôle de l'eau in
terstitielle, riche en matière organique, dans la 
contamination du sédiment 

2.2.3 LA BIOACCUMULATION DES PCB 

Cette caractéristique des PCB a souvent été mise 
en avant à propos des risques de ces composés 
dans l' environnemen~ et a fait l'objet de nom
breuses études. 

C'est également à propos de la bioaccumulation 
qu'a été popularisée l'utilisation du coefficient 
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de partage octanol-eau (Kow) comme caractéris
tique du comportement d'un contaminant. D'une 
façon générale, le facteur de concentration d'un 
composé varie comme le coefficient de partage 
octanol-eau. 

La bioaccumulation résulte d'un ensemble de 
processus d'absorption, d'élimination et de 
transformation des contaminants qui sont pro
pres aux couples organisme-contaminant. TI en 
résulte que les relations de la fonne : 
log BCF = a log K ow + b, liant le facteur de 
bioaccumulation potentiel au coefficient de par
tage octanol-eau, ne pennettent qu'une estima
tion grossière des concentrations des PCB dans la 
matière vivante (ordre de grandeur près). Les 
exemples cités par Farrington et Westall (1986) 
montrent que les facteurs de concentration peu
vent être très différents entre espèces, entre indi
vidus d'une même espèce, entre organes prélevés 
sur un même spécimen. 

L'absorption est reconnue comme un processus 
peu sélectif vis-à-vis des congénères bioaccumu
lés à la différence de l'élimination (Bruggeman 
et al., 1981 ; Niimi et Oliver, 1983). Tanabe et al. 
(1987) ont étudié les cinétiques d'absorption et 
d'élimination des différents congénères pour des 
bivalves, espèces pour lesquelles le métabo
lisme est très réduit. La vitesse d'épuration dimi
nue avec l'augmentation du degré de chlora
tion (!s = ce de vitesse d'épuration en jour1, 

Is = -0,020 log Kow + 0,248 ; coef. de corréla
tionr=-0,71 pour 26 composés). Ces auteurs ont 
toutefois observé, pour certains composés, des 
écarts à cette loi générale, pouvant indiquer un 
rôle possible de la position relative des atomes de 
chlore sur la molécule. 

Shaw et Connell (1980, 1982) ont mis en évi
dence l'influence de la structure de la molécule 
dans le processus de la bioaccumulationo L'ab
sorption et la redistribution tissulaire des conta
minants chimiques peuvent être modifiées par 
des facteurs structuraux, tels que l' encombre
ment de la molécule, la polarité relative ... Shaw 
et Connell (1984) ont introduit des termes correc
tifs au coefficient de partage octanol-eau qui 
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prennent en compte l'effet de la stéréochimie des 
molécules de PCB sur la bioaccumulation. 

L'activité métabolique, variable selon la nature 
des congénères, introduit également une sélec-. 
tion parmi les PCB les plus accumulés. Ce pro
cessus qui met en jeu des transformations de con
taminants n'est pas à proprement parlé un proces
sus d'échanges de contaminants. 

De façon schématique, pour être bioaccumulés, 
les congénères doivent satisfaire à plusieurs con
ditions: 

- être présents dans le milieu, 

... être potentiellement bioaccumulables c' est-à
dire avoir un coefficient de partage octanol-eau 
élevé. 

- ne pas avoir une structure qui réduise ou empê
che leur absorption, ou qui permette leur métabo
lisme. 

Les congénères les plus bioaccumulés possèdent 
les cycles aromatiques substitués aux positions 
25-, 245-. Le composé n· i53 (2,2!,4,4',5,5') ap
paraît comme le composé majoritaire dans la ma
tière vivante, et cela d'autant plus qu'on s'élève 
dans la pyramide alimentaire ou qu'on s'éloigne 
de sources ponctuelles de contamination. 

2.3 PROPRIETES PHYSIQUES DETERMI
NANT LA DISTRIBUTION DES PCB 
DANS L'ENVIRONNEMENT 

La distribution des différents congénères de PCB 
résulte des échanges entre les compartiments qui 
constituent l'environnement marin. Ces échan
ges peuvent être décrits par des modèles physico
chimiques simples, basés sur les lois à l'équilibre 
appliquées aux constituants purs. TI est donc 
important de connaître les propriétés physiques 
des différents congénères si on souhaite être en 
mesure de prévoir leur distribution. 
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Leifer et al. (1983) ont présenté une revue des 
différentes propriétés fondamentales de nom
breux c_ongénères. 

Mackay et al.( 1980) ont déterminé leur solubilité 
à partir de grandeurs structurales, comme la 
surface moléculaire et le point de fusion. Cette 
méthode de détermination permet le calcul de la 
solubilité pour la quasi totalité des composés. La 
solubilité et le coefficient de partage octanol-eau 
sont étroitement corrélés. On dispose ainsi d'une 
manière indirecte de détermination de la solubi
lité, car, cette grandeur (Ko.Jpeut être mesurée 
plus aisément par chromatographie liquide en 
phase inverse (Bruggeman et al. 1982 ; Rapaport 
et Eisenreich, 1984; Opperhuizen, 1987) . 

La tension de vapeur des différents congénères 
de PCB a été mesurée par plusieurs auteurs 
(Westcott et al., 1981 ; Bidleman, 1984 ; Burkhard 
et al., 1985). Cette grandeur physique est facile
ment détenninée par chromatographie en phase 
gazeuse sur une phase apolaire. 

D'une manière générale, il apparaît (figure 2) : 

- que ies propriétés physiques des peB varient 
sur un large domaine en relation avec le nombre 
de chlore, 

- que dans un même groupe d'isomères, les gran
deurs physiques peuvent s'écarter sensiblement 
de la valeur moyenne en relation avec les posi
tions de substitutions (cet écart pouvant être 
supérieur à celui que produirait l'addition d'un 
atome de chlore), 

- que ces propriétés fondamentales peuvent être 
déterminées à partir de leurs caractéristiques 
structurales ou expérimentalement par chromo
tographie. 

Dans le cas de composés de structures voisines, 
ces observations doivent être interprêtées avec 
précautions en raison de l'incertitude sur ladéter
mination des propriétés. L'influence des condi
tions du milieu peut alors être significative (sali
nité, matière organique). 
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Figure 2 : Variation des grandeurs physiques selon le nombre de chlores par molécule. 
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TRANSFORMATION DANS L'ENVI
RONNEMENT 

L'importante utilisation des PCB dans l'indus
trie est en grande partie due à leur grande inertie 
chimique. Leifer (1983) a réévalué les réactions 
des PCB dans les conditions de l'environnement 
Dans l'environnement marin, les processus ma
jeurs mettant en jeu des transformations chimi
ques des PCB se rattachent à la biodégradation et 
au métabolisme. 

3.1 DEGRADATION PAR LES WCROOR
GANISMES 

Furukawa (1986) a présenté une synthèse sur la 
dégradation des PCB par les bactéries et les 
microorganismes. TI existe des souches capables 
de dégrader les PCB en dérivés oxydés, moins 
hydrophobes. 

Les possibilités de dégradations des PCB restent 
limitées aux composés les moins chlorés « 4 Cl 
par molécule). La prépondérance des PCB les 
plus chlorés dans les sédiments marins s'expli
que donc par leur caractère hydrophobe et l' ab
sence de mécanismes de dégradation. Les condi
tions anaérobiques de ce milieu constituent éga
lement un frein à leur dégradation par les micro
organismes. 

En l'état actuel de nos connaissances, la biodé
gradation des PCB apparaît relativement limitée 

1 i . ! .... . 
! . . i 

5-

1 1 
4 6 8 10 0 2 4 8 

Chlore par molécule 

dans l'environnement: Robert (1987) signale 
toutefois l'aptitude de certaines souches bacté
riennes à dégrader les PCB. 

3.2 METABOLISME 

L'empreinte des PCB dans les organismes ma
rins évolue avec leur niveau trophique. On ob
serve généralement l'élimination des composés 
les moins chlorés et de quelques composés parmi 
les plus chlorés (> 4 Cl par molécule). Ce sont les 
nrrv-p~(mc:: H~c:: ~n m~t~ hnl1c::m,:. ('111; pov,:.,.("pont ("pottpo J:' .. "'...,....,""w~w ........................... .6" ..... ..,,, ......................... '1""'" v.,"v ... '-'",.,& ..... ...,"' .... ..., 

sélection parmi les différents congénères. 

La capacité de métaboliser, variable selon les or
ganismes, augmente généralement avec le niveau 
trophique. Les PCB présents dans les prédateurs 
de rang élevé sont donc les plus persistants 
(Abarnou et al., 1986). Conformément aux rè· 
gles du métabolisme des PCB énoncées dès 1974 
par Jensen et Sunstrom, il s'agit des composés 
possédant sur au moins un des noyaux aromati
ques l'un des schémas de substitutions suivants : 
-2,5 ; -2,4,5 ; -2,3,4 ou -2,3,4,5. Les travaux de 
Boon et ses collaborateurs ont vérifié et précisé 
ces règles structurales du métabolisme des PCB 
chez les organismes marins (Boon et al., 1988). 
mes de chlore dans la molécule augmente, 

- il requiert la présence d'une paire d'atomes de 
carbone adjacents non substituée par le chlore, 

- ces atomes de carbone adjacents non substitués 
doivent être de préférence en position méta-para, 
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-l'augmentation du nombre d'atomes de chlore 
en ortho réduit la vitesse du métabolisme. 

Ces règles du métabolisme divisent les PCB en 
constituants plans et en composés ne pouvant 
atteindre une configuration plane. Seuls les con
génères du premier groupe peuvent être métabo
lisés aisément. 

4e EFFETS BIOLOGIQUES 

La connaissance des risques liés à la présence des 
PCB dans l'environnement marin est actuelle
ment insuffisante. Aux concentrations mesurées 
dans les eaux marines, les PCB ne présentent pas 
de toxicité aiguë. Les craintes créées par ces 
composés, renforcées par leur caractère bioaccu
mulable, concernent leurs effets chroniques tels 
que caractères mutagènes, cancérogènes et les 
intéractions avec le cycle de la reproduction qui 
ont été décrits au chapitre m. 

Une évaluation systématique des effets sublétaux 
de la totalité des congénères sur quelques orga-

• . .. .--e 1· T ~. ûlsmes ma,uïs appB..l-alt 111~3.ùste. ~s m~carûs-
mes d'action de ces composés abordés sous l'an
gle des relations entre la structure des molécules 
et leur activité biologique (Goldstein, 1981 ; Safe 
et al., 1985) permettent un classement des diffé
rents congénères selon leurs risques potentiels. 

Les effets biologiques des PCB, le plus souvent 
observé expérimentalement chez les organismes 
supérieurs (mammifères) exposés à des formula
tions commerciales, sont communs à d'autres 
hydrocarbures aromatiques halogénés de struc
tures chimiques voisines connues pour leur grande 
toxicité. La 2,3,7,8 téttachlorodibenzodioxine*, 
souvent citée comme composé modèle de ce type 
d'action, est caractisée par une configuration 
moléculaire plane (tableau 2). 

Signalons que ces produits (pCDF, PCDD), par-
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mi les plus dangereux qui existent, peuvent être 
présents à l'état de traces dans certaines formula
tions techniques (réactions parallèles dans la 
synthèse des PCB produisant des benzofuranes) 
ou à la suite de dégradations thermiques incon
trôlées. 

Les différents effets sublétaux observés pour ces 
composés sont corrélés avec leur faculté d'in
duire les systèmes enzymatiques (AAH-arylhy
drocarbure hydroxylase) nécessaires à la dégra
dation des contaminants. Les composés induc
teurs de telles activités enzymatiques selon le 
type de réponse de type PB ou 3MC, du nom des 
composés caractéristiques de chaque groupe 
(phénobarbital ou 3-méthyl-cholanthrène). Les 
composés du premier groupe, les plus communs, 
sont dits de structure globulaire par opposition à 
ceux du second groupe, de structure plane, pour 
lesquels les transformations métaboliques s' ac
compagnent d'une augmentation de toxicité. 

Les mesures d'activité enzymatique de ces systè
mes spécifiques, permettent une évaluation du 
potentiel toxique de ces composés (Safe et al.). 
Les formulations techniques de PCB, mélanges 
de cûngénères pûSSédaaït différentes cûnfigura
tions moléculaires, manifestent les deux types de 
réponses en relation probable avec leur composi
tion. Les congénères le~ plus toxiques présentent 
àdes intensités différentes le même type d'activi
té enzymatique et d'effet que la 2,3,7,8-TCDD 
et, de plus, possèdent des configurations planes. 

La substitution en para sur chacun des cycles 
aromatiques conditionne également la toxicité de 
ces composés. Les composés les plus toxiques 

. satisfaisant ces conditions seraient les congénè
res ne 37 (3,4,4'), 77 (3,3',4,4'), 81 (3,4,4',5), 126 
(3,3',4,4',5) et 169 (3,3',4,4',5,5'). 

L'addition d'un atome de chlore en position 
ortho dans la molécule, tout en lui conservant le 
schéma de substitution précédent, réduit le carac
tère plan de la molécule et diminue l'activité 

• : ~.7.8 tétrachlOIO dibenzo..para-dioxine. compos6 comDllmément appelé dioxine, rendue tristement célèbre par l'accident de Seveso en 
juillet 1976. 



Tableau 2 : Structures chimiques et toxicité des PCD et d'autres composés organochlorés voisins. 
(d'après Mc Connell el Mc Kinney cités par Goldstein 1980). 

Classe des composés Structure chimique 

PCN 
Clm-©@-Cln Polychloronaphtalènes 

PCD 
Clm~Cln Polychlorobiphényles .. ) l ..... l 

20g cong4n'r •• 

PCDF Clm~Cln 
Polychlorodi~nzofuranes 

_, l ...... , 
0 

135 cong'n ..... 

CI~O~ m _', (_... Cln 

'-' ' ...... ' 
PCDD 0 
Polychlorodibenzodioxines 75 cong6n.r •• 

• 
•• 

LD 50-30 : Dose létale 50 en umolJkg poids corporel pour le cobaye exposé durant 30 jours • 

Activité relative par rapport au composé le plus acùf: 2,3,1,8 TCDD 

Toxicité 

Composé LD 50-30* 
le plus actif (cobaye) 

2367TCN > Il,3 
(> 3 200 Jlg/kg) 

3,3',4,4' 1 - 3 
(CD n· 77) (300 - 1 ()()() Jlg/kg) 

33"44"55' 1,39 
(CD ne 169) (# 500 Jlg/kg) 

2,3,3',4,4',5,5' >7,65 
(CD ne 189) 

2,2',4,4' ,5,5' > 27,9 
(CD n· 153) 

0.023 
2,3,7,8 TCDF (# 7 Jlg/kg) 

0,006 
2,3,7,8 TCDD (# 2 Jlg/kg) 

Activité 
relative** 

0,00053 

0,006 - 0,002 

0,0043 

0,0008 

0,0002 

0,26 

1 

~ 

N 
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~ 
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~ 
~ 
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enzymatique ; ainsi la toxicité s'en trouverait 
amoindrie. Panni ce groupe de composés, les 
PCB n0105 (2,3,3',4,4'), 118 (2,3',4,4',5) et 
156 (2,3,3',4,4',5) manifestent des signes de 
toxicité. La présence de deux atomes de chlore en 
position ortho de la molécule ne leur permet pas 
d'atteindre une con-figuration plane et devrait 
annuler des activités toxiques. Toutefois, dans ce 
groupe, les composés n° 128 (2,2',3,3',4,4') et 
138 (2,2',3,4,4',5') présentent une activité bio
chimique. 

Ces résultats à caractère fondamental fournissent 
quelques éléments de discussion importants en ce 
qui concerne les effets des PCB dans l' environ
nement marin. 

TI est généralement admis que la plupart des 
organismes marins sont capables d'activer les 
enzymes nécessaires à la dégradation des conta
minants hydrophobes (Boon et al., 1986). Dans 
certains cas, ces transformations in vivo produi
sent une augmentation de la toxicité des compo
sés se manifestant par différents effets. Pour les 
organismes marins, ces effets mériteraient d'être 
précisés pour un nombre limité de composés 

mentionnés comme activateurs des systèmes 
enzymatiques c'est-à-dire les composés ayant 
une structure plane. 

Ces informations doivent être réévaluées dans les 
conditions de l'environnement en prenant en 
compte le critère d'exposition. C'est ainsi que 
panni les composés présumés les plus dange
reux, les composés n° 169, 126 et 81 sont à 
éliminer puisqu'il sont absents des formulations 
commerciales. Les composés 37 et 77, présents 
dans les mélanges techniques, sont rapidement 
métabolisés. C'est aussi le cas, à un degré moin
dre, pour les congénères n° 105, 118 et 156. Par 
contre, les composés n° 128 et 138, a priori moins 
toxiques sur la base de considérations de structu
res, ont toutefois été signalés comme étant toxi
ques. TI s'agit de composés importants dans les 
formulations commerciales, notamment le n° 138 
qui devient prédominant dans l'environnement 

C'est là tout le problème de l'évaluation des 
risques des produits chimiques dans l' environne-
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ment. De plus, les PCB, caractéristiques de pol
lutions chroniques du milieu marin, agissent en 
même temps que de nombreuses autres substan
ces susceptibles de créer des effets de synergie. 
Dans ce cas, les PCB pourraient être considérés 
comme des composés indicateurs de pollution 
chimique d'origine urbaine et industrielle. 

s. CHOIX DES CONGENERES A ANAL YSER 
EN PRIORITE DANS L'ENVIRONNEMENT 

L'état actuel des techniques analytiques et celui 
des connaissances des processus de la contamina
tion des PCB dans l'environnement justifient 
leur quantification par composés individuels 
(Duinker et al. 1980, Duinker et Hillebrand 1983). 
Toutefois, compte tenu de l'impossibilité de 
quantifier la totalité des congénères de façon 
satisfaisante, une meilleure approche consiste à 
choisir un nombre restreint de constituants. C'est 
dans cette voie que les efforts de groupes de 
travail internationaux se sont orientés, notam
ment dès 1982 le Bureau Communautaire de 
Référence des Communautés Européennes et 
npnll'i(! 1 QSlLl. lp (1.rnnnp rh,"",p 1'111 ("'"nC'p';l Tntp'l"_ .......,..r.......... .....,.,.., . ......,. .......... " ""1''''' ......,&.& ... &.&.&.&v '-10 ..... .......,"'&&~".&.&. '&'&&""A-

national pour l'Exploration de la ,Mer. 

Le choix des congénères à analyser en priorité 
doit en tout premier lieu être fait en fonction des 
objectifs de l'étude réclamant ces analyses. TI 
sera très différents selon qu'il s'agit par exemple 
de l'identification de résidus après une fuite de 
mélanges techniques de PCB ou à l'opposé d'une 
étude sur les relations entre la structure chimique 
et la toxicité de ces composés. Nous nous plaçons 
ici dans le contexte de la surveillance de la 
contamination dans l'environnement marin au 
sens large. Pour les PCB cela signifie des niveaux 
faibles, ainsi qu'une contamination diffuse et 
non sélective vis à vis des différents constituants. 

La liste des congénères à prendre en compte 
(tableau 2) est établie selon les critères classiques 
de présence et d'effets (Jones 1988, Duinker et 
al. 1988). 

1. Leur présence dans les mélanges techni
ques constitue un premier élément de sélection 
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des congénères. Parmi les 209 constituants 
théoriquement possibles, environ 120 seulement 
sont produits au cours de la synthèse des PCB. En 
raison du caractère orienté de cette réaction et de 
contraintes stériques certains schémas de substi
tution sont faiblement représentés ; c'est la cas 
des demies structures 2, 6- : 3, 5- ; 2, 3, 5- ou 
2,4, 6-. Les congénères majoritaires possèdent 
sur au moins un des cycles aromatiques les sub
stitutions du type 2, 5- ; 2, 3- ; 3,4- ; 2, 4, 5- ; 2, 
3, 4- ; 2, 3, 4, 5. 

2. Le second critère du choix est celui de 
l'importance de ces constituants dans les pro
duits de l'environnement. Dans l'eau les consti
tuants les plus présents sont majoritaires dans les 
fonnulations techniques, avec toutefois une rela
tive importance des constituants les moins chlo
rés plus solubles (Duinker et al. 1988). L'ad
sorption au matériel particulaire favorise la pré
sence de composés les plus hydrophobes: ce sont 
les congénères les plus chlorés qui, de plus, 
résistent à la dégradation bactérienne. Dans la 
matière vivante, d'une façon générale ce sont les 
constituants les plus chlorés et les plus difficile
ment métabolisés qui prédominent 

3. La toxicité fournit un troisième argument 
de poids pour défmir les congénères à quantifier 

. prioritairement. La nature des systèmes enzyma
tiques qu'ils activent, de type 3-MC ou PB, 
entraînent des effets biochimiques et toxiques 
distincts (Goldstein 1980). Dans le cas des con
génères du premier groupe, la condition de copla
nairité de la molécule impose des conditions de 
structure. Les constituants les plus toxiques pos
sèdent les schémas des substitution en 3, 3', 4, 4'. 
Pour les composés du groupe PB les relations 
entre structure et activité ne sont pas aussi expli- ~ 

cites: quelques congénères parmi les plus chlorés 
présentent des activités toxiques. 

L'ensemble de ces critères permet de constituer à 
partir des 209 congénères initiaux, une liste de 
moins d'une cinquantaine de composés. C'est 
dans cette liste qu'il faudra sélectionner les con
génères à étudier en priorité. (priorité de rang 4) 
Notons que les listes plus reistreintes préconisées 
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par le BCR-CEE (Rang 1 : N°· 28,52, 101, 118, 
138, 153, 180), le CIEM (Rang 2: N°l 18, 28,31, 
44,49,52,66,95,101,118,138,149,153,170, 
180, 187) ou la Commission Océanographique 
Internationale (Rang 3: N°· 18, 26, 44, 49, 52, 
101,118,128,138,149,151,170,180,183,187, 
194) prennent en compte ces composés. Des 
conditions analytiques (séparation délicate, né
cessité de décrire toute la gamme des isomè
res, ... ) peut aussi conduire à des adaptations de ce 
choix. (Duinker, 1988). 

6. CONCLUSION 

Le développement des techniques chromatogra
phiques en phase vapeur sur colonnes capillaires 
permet actuellement de façon routinière la réso
lution de la quasi-totalité des constituants des 
mélanges de PCB. La quantification des PCB par 
congénères se traduit par une amélioration de la 
qualité des résultats (optimisation de la techni
que) et de l'information obtenue nécessaire à une 
meilleure compréhension du devenir et des effets 
de ces contaminants. TI est donc maintenant pré
conisé, pour ies études à venir, une quantification 
des PCB par congénères. 

Dans l'environnement marin, les composés non 
ioniques présents à l'état de traces se comportent 
individuellement comme des constituants purs. 
Leur transport et leur distribution dans les diffé
rents compartiments de l'environnement marin 
résultent de processus physiques et chimiques 
élémentaires. Pour les PCB, ces échanges entre 
phases ont un caractère sélectif, en relation avec 
leurs propriétés physiques fondamentales (solu
bilité, pression de vapeur et coefficient de par
tage octanol-eau). C'est le nombre et, à un degré 
moindre, la position relative des atomes de chlore 
dans la molécule qui détenninent ces propriétéso 
Inversement, on devrait être en mesure de prévoir 
la distribution relative de ces congénères à partir 
de leurs propriétés fondamentales. La détermina
tion de ces grandeurs physiques devrait être 
encouragée surtout pour les congénères les plus 
hydrophobes. De plus, les conditions du milieu 
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Tableau 3 : Classification des congénères à étudier en priorité 

L'importance, des différents congénères dans les mélanges techniques est basée sur les travaux de Duinker et Hillebrand 
(1983 a) : + congénères identifiés, ++ congénères présents à plus de 0, 1 %, +++ à plus de 1 %, +++ à plus de 5 %. 

Dans la colonne «présence dans l'environnement» on trouve par ordre d'importance les congénères les plus souvent 
signalés dans l'eau, les poissons plats, les mammifères marins (Duinker et Hillebrand, 1983 b) et les sédiments marins 
(Kerkhoff et al. 1982). 

La critère de toxicité prend en compte l'importance de l'activité enzymatique et la nature des systèmes mis en jeu: 3-MC 
ou PB (voir texte). 

l\1ELANGES TECHNIQUES PRESENCE ds ENVIRONNEMENT TOXICITE RANG 

N· A30 A40 ASO A60 EAU SED. POIS.· M.M. 3MC PB 
1----

4 +++ 
S ++++ ++++ 
7 ++ 
8 +++ 
9 ++ 

10 +++ 
15 ++++ ++ + 4 
18 ++++ +++ ++++ 2 
19 +++ 
21 +++ ++ 
24 ++ 
26 +++ ++ 3 
28 ++++ +++ +++ ++ + 1 
31 ++++ ++ + +++ + + 2 
33 +++ ++ + 
37 +++ +++ ++ 4 
40 ++ +++ ++ + 
41 +++ +++ ++ 
42 ++ +++ ++ 
44 +++ ++++ +++ ++ ++ +++ + 2 
46 ++ +++ 
47 ++ ++ + ++ + 
49 +++ +++ +++ ++ ++ +++ ++ 2 
S2 +++ ++++ ++++ +++ +++ +++ ++++ +++ 1 
S3 ++ ++ 
S4 + 
60 +++ +++ +++ ++ 
61 ++ +++ ++ ++ 
66 ++ ++++ ++ +++ 2 
67 ++ ++ 
70 +++ +++ ++ + 4 
74 
7S ++ +++ ++ ++ 4 
77 ++ ++ +++ ++++ 4 
80 +++ +++ +++ 
81 +++ 
82 ++ ++ +++ + 

83 ++ ++ ++ 

84 ++ +++ +++ ++ ++ 
86 ++ ++ +++ ++ 

87 ++ +++ +++ ++ + + 4 
88 ++ ++ ++ + 
90 ++ +++ +++ ++ 

92 +++ ++ + 
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Tableau 3 (suite) 

MELANGES TECHNIQUES PRESENCE ds ENVIRONNEMENT TOXICITE RANG 

-
N· A30 A40 ASO A60 EAU SED. POIS. M.M. 3MC PB 

95 ++ ++ +++ +++ +++ ++ 2 
97 ++ ++ +++ ++ + 

98 +++ ++ 

99 ++ +++ +++ ++ + 
101 ++ +++ ++++ +++ +++ +++ +++ +++ 

105 ++ +++ ++ ++ + ++ 4 
110 +++ +++ ++++ +++ +++ 

114 ++ 4 
116 ++ +++ +++ ++ 

118 +++ ++++ ++++ ++ ++ +++ +++ 

120 ++ +++ +++ + 

123 ++ 

126 ++ +++ 4 
128 +++ +++ ++ + + + ++ 3 
129 ++ +++ 

132 ++ ++ +++ +++ ++ 

133 ++ 

136 ++ ++ ++ +++ + 4 

137 + 4 
138 ++ ++ +++ ++++ ++++ ++++ ++++ ++++ + 

141 ++ +++ ++ + 

149 ++ ++ +++ ++++ +++ +++ ++ ++++ 2 
151 + + ......... ............... ......... ......... ......... 3 
153 ++ ++ +++ ++++ ++++ +++ ++++ ++++ ++ 

155 + 

156 ++ ++ ++ 4 
158 + 

166 + 

167 + + 

169 ++++ 4 
170 ++ +++ ++ ++ ++ + 2 
172 ++ +++ ++ + 

174 ++ +++ + +++ 

177 ++ +++ ++ +++ 

179 ++ ++ 

180 ++ ++ ++++ ++++ +++ ++++ +++ +++ 1 
183 ++ ++ ++ ++ + +++ 3 
187 + + +++ +++ ++ 2 
189 ++ + + 4 
193 + ++ 

194 +++ +++ ++ ++ + + 3 
196 +++ 

197 + 

200 + ++ 

201 +++ ++ ++ +++ 

202 ++ 

206 + + 

209 + + + 4 



ETUDE PAR CONGENERES 

peuvent partiellement modifier les échanges de 
composés entre l'eau, les sédiments et les orga
nismes vivants. 

S ur les effets toxiques des différents congénères 
pour les organismes marins, nos connaissances 
sont très limitées. TI apparaît que l'activation 
d'enzymes spécifiques, nécessaires au métabo
lisme des PCB, caractérise certains composés et 
est précurseur d'effets biologiques. Les congénè
res aux configurations planes satisfont aux con
ditions structurales du métabolisme et de la toxi
cité. C'est en premier lieu sur ces composés po
tentiellement toxiques que l'effort de recherche 
devrait porter pour préciser la nature et l'intensi
té de leurs effets biologiques pour des organis
mes marins les plus sensibles; il s'agit des congé
nères nO' 77, 126 et 169. Un nombre limité de 
composés, signalé comme présentant des signes 
de toxicité, devrait également être étudié parce 
qu'ils sont des constituants majoritaires de l' en
vironnement: ce sont les composés nO, 138, 118 
et 105. Ce dernier point devrait être clarifié. n y 
a en effet incompatibilité entre ces deux proces
sus, la bioaccumulation étant une caractéristique 
des composés persistants, alors que la toxicité 
apparaît comme le résultat d'une interaction de 
nature chimique entre ces composés et ceux de la 
matière vivante. 
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En matière d'études de pollution, le choix des 
congénères à étudier prioritairement devra pren
dre en compte ces différents aspects. Le choix des 
composés sera fonction des objectifs de ces étu
des et de la matrice concernée (Duinker et al., 
1988 ; Jones, 1988). De plus, dans le cas où il y 
a échanges des données, il devra faire l'objet d'un 
consensus sur la base de critères : compatibilité 
analytique, niveau de présence dans l' environne
ment, toxicité. 

Du point de vue de la réglementation, la situation 
apparaît plus complexe. Certains pays se sont 
engagés, tout au moins temporairement, vers 
l'adoption de critères de qualités sur la base de 
congénères directement déduits de ceux propo
sés en termes d'équivalent de mélanges techni
ques (Tuinstra et al., 1983). Une autre démarche 
pourrait consister à établir des directives de qua
lité par rapport à un petit nombre de congénères 
choisis en fonction d'objectifs plus clairement 
identifés. Cela peut être par exemple celui de la 
protection de la qualité du milieu et on s'intéres
sera aux congénères présumés les plus toxiques. 
Dans les cas d'objectifs visant à protéger le con
sommateur, il y aura lieu de rechercher les con
génères les plus bioaccumulés qui témoignent de 
l'exposition des organismes aux contaminants 
chimiques sans pour autant avoir une connais
sance précise des effets. 
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CONCLUSION ET RECOMMANDATIONS 

1. CONCLUSION 

Les polychlorobiphényles (PCB) sont des pro
duits chimiques de synthèse, d'une remarquable 
stabilité, ce qui explique leur persistance excep
tionnelle dans l'environnement. Leur production 
commerciale a débuté aux Etats-Unis en 1929 et 
ce n'est qu'en 1966 que leur présence dans l' en
vironnement a été reconnue pour la première 
fois. Malgré les premières règlementations mises 
en place durant les années' 70 pour limiter les 
usages, et par conséquent la dispersion, les études 
ont montré que la contamination de l' environne
ment se situe à une échelle mondiale. 

La production mondiale cumulée est évaluée à 
1 200 000 tonnes. La quantité' totale des PCB 
dispersée dans l'environnement, aussi bien ter-
....,."" ..... _ ....... ' ,...,..-'n .. :;,.. ... _ .,.""., -'yrn 1.,-'_ >. .... _ ... :;~ ... 'ln D'
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de la production mondiale. Les études biogéochi
miques ont permis de préciser les mécanismes 
d'échanges aux différents interfaces eau/atmo
sphère, eau/sédiri.1ent, transfert biologique et d'éva
luer leur répartition dans l'environnement. L' es
sentiel des PCB dispersés se retrouve dans le 
milieu océanique (98 %), principalement dans la 
masse d'eau (61 %), ce qui reflète l'importance 
des apports atmosphériques à l'échelle mondiale, 
et dans les sédiments côtiers (35 %), ce qui traduit 
l'effet conjoint des apports contaminants telluri
ques et des processus d'adsorption sur les matiè
res en suspension et de sédimentation en zones 
littorales. Le caractère lipophile ·des PCB se 
manifeste par une très forte capacité de bioaccu
mulation dans les organismes aquatiques vivant 
dans les zones contaminées. 

La présence rémanente de ces produits dans l' en
vironnementa motivé un très grand nombre 
d'études et il est possible de constater sur une 

décennie l'influence des mesures réglementaires 
prises pour limiter la dispersion des PCB. Entre 
les années 70 et les années 80, les travaux répétés 
en Méditerranée, en Scandinavie et sur la côte pa
cifique des Etats-Unis pennettent d'observer une 
diminution des niveaux de contamination d'un 
facteur variable entre 2 et 15, dans des échan
tillons aussi divers que l'eau, les matières en 
suspension, le plancton, les mollusques et les 
poissons. 

En France, la production des PCB a commencé 
en 1945 et elle est estimée à environ 10 % de 
la production mondiale, soit sensiblement 
120 ()()() tonnes. La dernière réglementation adop
tée en 1987 (cf. annexe) interdit à présent l'usage 
des PCB dans les appareils neufs mis en service. 
Les appareils anciens restent soumis aux précé
dentes réglementations. Selon les estimations 
basées sur le p3J.-C d' appa...~.Js électriques, la qmmtité 
totale de PCB toujours utilisée sur le territoire 
national se situe entre 50 000 et 60 000 tonnes, 
soit 40 à 50 % de la production nationale. 

Les apports contaminants telluriques vers le milieu 
marin du littoral français se situent, pour l'en
semble des quatre grands fleuves, dans une four
chette de 900 à 1200 kg.an- l • Les apports atmo
sphériques, estimés à partir d'un très faible nombre 
de données existantes, pour une bande de 10 km 
de large seraient du même ordre de grandeur. 

La contamination de l'environnement marin côtier 
est très variable. Les zones les moins touchées se 
situent en Manche occidentale et en Méditerra
née sur le littoral est de la Corse. La zone la plus 
contaminée est constituée par l'ensemble es
tuaire et baie de la Seine. Des trois grands estuai
res de la Manche et de l'Atlantique, l'estuaire de 
la Seine est sensiblement quatre fois plus conta
miné que celui de la Loire et neuf fois plus que la 
Gironde. 
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Du fait de leur caractère lipophile, les PCB sont 
fortement accumulés par les organismes aquati
ques, à des concentrations très supérieures à 
celles où ils se trouvent dans le milieu marin. 
Chez les prédateurs de niveau trophique élevé, le 
facteur de bioconcentration peut atteindre 108

• 

La bioaccumulation résulte d'un ensemble de 
processus d'absorption et d'élimination des con
taminants par les organismes vivants. Le rôle 
joué par les lipides dans les processus de bioaccu
mulation des PCB est essentiel, aussi bien pour le 
stockage des PCB dans les tissus biologiques que 
pour leur transport à l'intérieur de l'organisme. 
Les variations de la teneur en lipides, en rapport 
avec le cycle physiologique d'une espèce, in
fluencent la mobilité des PCB et par conséquent 
vont jouer sur les niveaux de concentrations et 
conditionner d'éventuelles actions toxiques .. 

L'absorption des PCB est un phénomène rapide 
et peu sélectif vis-à-vis des congénères bioaccu
mulés, c'est-à-dire peu affecté par le nombre et la 
position relative des atomes de chlore sur la 
molécule biphényle. Ceci n'est pas le cas pour le 
processus d'élimination. La vitesse d'épuration 
diminue avec l'augmentation du degré de chlora
tion des PCB. L'effet de la stéréochimie de PCB, 
tels que l'encombrement de la molécule, la pola
rité relative, etc ... peut également jouer un rôle 
dans le processus de bioaccumulation de ce type 
de contaminants organiques. 

Le métabolisme des PCB se traduit par la trans
formation de certains d'entre eux en composés 
plus polaires afin de faciliter leur élimination de 
l'organisme. Ce sont le plus souvent des réac
tions d'oxydation qui ont lieu au niveau du foie, 
mettant en jeu des systèmes enzymatiques com
plexes, les enzymes oxydases à fonctions mixtes 
(MFO). Le métabolisme des PCB diminue lors
que le nombre d'atomes de chlore par molécule 
augmente. Le métabolisme est aussi influencé 
par la stéréochimie de la molécule et varie selon 
les organismes vivants. Ce sont chez les oiseaux 
et les mammifères que ce métabolisme est le plus 
important. Pour les organismes aquatiques, in
vertébrés et poissons, il est limité aux congénères 
les moins chlorés. 
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La modélisation du processus de bioaccumula
tion fait appel au modèle thermodynamique qui 
utilise le coefficient de partage octanoVeau pour 
définir la capacité de bioconcentration des PCB 
entre un organisme aquatique et l'eau. Ce modèle 
simple permet effectivement de calculer l'ordre 
de grandeur des concentrations de PCB dans un 
organisme à partir de mesures réalisées dans 
l'eau. Le modèle dynamique du transfert des 
PCB le long de la chaîne alimentaire constitue 
une deuxième approche plus complexe privilé
giant la connaissance des relations trophiques 
entre les espèces. Ces deux modèles présentent 
deux manières d'approcher les problèmes en ma
tière de pollution chimique, l'un basant l'hypo
thèse de travail sur un équilibre du contaminant 
entre l'organisme aquatique et l'eau, le second 
sur le transfert du contaminant par la voie alimen
taire .. L'utilisation des deux modèles conduisent 
parfois à des résultats contradictoires. 

Dans le début des années 70, les responsables de 
la santé publique aux Etats-Unis (FDA) met
taient en évidence que la principale source ali
mentaire des PCB pour l'homme provenaient 
des poissons. Une corrélation était ainsi démon
trée entre la teneur de PCB dans le sang et la 
consommation de poissons en provenance du 
lac Michigan. En France, les concentrations des 
PCB dans les moules de l'estuaire de la Seine 
sont voisines de 1,0 mg.kg-1 (poids humide), soit 
un niveau proche de la concentration maximale 
admissible pour les produits comestibles fixées 
en France à 2,0 mg.kg- l • 

La toxicité des PCB induite par les processus de 
bioaccumulation et par le transport trophique 
jusqu'à l'homme n'est donc pas exclue. Par ailleurs, 
il convient de se demander si les concentrations 
observées dans le milieu marin sont suceptibles 
de provoquer des perturbations physiologiques 
chez les organismes vivants ou dans l' écosys
tème dont ils font partie. La démonstration d'une 
relation causale entre les effets et les teneurs de 
PCB observées «in situ» n'est pas aisée, ne serait
ce que part le fait que la présence de PCB dans 
l'environnement s'accompagne généralement 
d'autres contaminants chimiques, hydrocarbu
res, métaux toxiques, l'ensemble traduisant les 
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pollutions à caractère chronique liées aux acti
vités industrielles et urbaines. Toutefois, des 
arguments en faveur de l'existence de relations 
de ce type existent au travers des études des 
effets létaux et sublétaux des PCB. 

Les concentrations létales de PCB ont été étu
diées en laboratoire, à partir de mélanges 
commerciaux. Les résultats varient dans la 
gamme de quelques microgrammes à plusieurs 
dizaines de microgrammes par litre, teneurs 
très éloignées des niveaux de contamination 
réellement observés dans les milieux aquati
ques. Deux points méritent pourtant d'être 
relevés, d'une partIes valeurs de DLSO s' abais
sent considérablement avec la durée de l' expé
rimentation, ce qui traduit l'influence de la 
durée d'exposition dans l'expression de la 
toxicité d'une substance chimique, d'autre part 
pour quelques espèces phytoplanctoniques et 
pour les stades larvaires de certains invertébrés 
marins et poissons, les concentrations létales 
sont observées entre 100 et 300 ng.I-l, concen
trations qui cette fois sont proches de celles 
observées dans des milieux aquatiques forte
ment contaminés par les PCB et que l'on 
retrouve dans cef""a.aines zones d'estuaires du 
littoral français, notamment celui de la Seine. 

Si les mortalités ne sont donc pas exclues suite 
par exemple à un rejet accidentel de PCB, la 
rémanence de ces composés dans l' environne
ment implique que l'étude de leur impact sur 
les biocénoses passe essentiellement par l' éva
luation des effets sublétaux. Les travaux les 
plus nombreux concernent les effets des PCB, 
d'une part sur la reproduction et la croissance 
d'espèces aquatiques, d'autre part sur le sys
tème enzymatique hépatique. L'une des dé
monstrations les plus concluantes a trait à la 
relation enregistrée entre l'absorption de nour
riture contaminée par les PCB et la baisse du 
taux de reproduction des phoques en mer des 
Wadden, aux Pays-Bas, se traduisant par une 
diminution rapide de la population. L'induc
tion des systèmes enzymatiques monoxygéna
ses cytochromeP 450 par les PCB a été démon
tré sur plusieurs espèces de poissons. L' aug-
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mentation anormale de ces enzymes provoque une 
perturbation du métabolisme des hormones sexuel
les et une transformation de certains polluants toxi
ques en métabolites de nature cancérigène. La na
ture et le taux de l'induction enzymatique dépen
dent du degré de chloration des PCB, de la structure 
stéréochimique de la molécule, par conséquent de la 
nature des congénères impliqués. La mesure des en
zymes monoxygénases à fonction multiples (MFO), 
traceurs biochimiques d'un processus de détoxica
tion présente par ailleurs un grand intérêt comme 
paramètre pour une surveillance des effets biologi
ques des contaminants dans le milieu naturel. 

2. RECOMMANDATIONS 

A l'heure actuelle, la règlementation française 
interdit l'usage des PCB dans les nouveaux appa
reils mis en service. Malgré tout, les risques de 
contamination de l'environnement persistent puis
que environ 50.000 tonnes restent utilisés sur le 
territoire national. La loi oblige la destruction des 
huiles de PCB et la décontamination des appareils 
ayant contenu ces huiles. Cette politique d'élimina
tioü est prév-ue sur une vingtaine d'années. Le coût 
élevé de destruction des PCB peut inciter des pro
priétaires peu scrupuleux à diluer des huiles de PCB 
usagées dans des citernes d'huiles ordinaires ou de 
les dissimuler clandestinement sur des lieux de dé
charge. De telles pratiques relevées à plusieurs 
reprises dans la presse, risquent d'aboutir à une re
crudescence de la contamination du milieu aquati
que terrestre et par extension celle du milieu marin 
côtier. Ainsi, malgré une politique d'interdiction 
d'utilisation des PCB et une volonté de destruction 
des stocks usagés, les risques de contamination de 
l'environnement demeurent. n convient par consé
quent de ne pas abandonner, pour ce type de conta
minants, les études et les travaux de surveillance des 
milieux aquatiques durant la prochaine décennie. 
Plusieurs recommendations peuvent aider à orien
ter prioritairement les travaux à venir. 

1 - Les apports contaminants de PCB vers le milieu 
marin ont été estimés sur une base de données trop 
fragmentaire, que ce soit pour les apports telluri-
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ques par les grands fleuves (influence des crues 
non prise en compte) que pour les apports atmo
sphériques (insuffisance du nombre d'observa
tions). Des travaux sur ce thème sont nécessaires 
pour confirmer ou infmner les chiffres avancés 
dans le cadre de cette monographie. 

2 -Les travaux de surveillance permettent de bien 
cerner les niveaux de contamination du littoral 
français, aussi bien dans les principaux compar
timents clés de l'environnemnt marin (eau/sédi
ment/biota) que pour permettre une comparaison 
entre les différentes zones littorales. Cette straté
gie de surveillance, notamment celle pratiquée 
dans le cadre du Réseau National d'Observation, 
semble par conséquent suffisamment bien adap
tée pour l'objectif recherché et ne devrait pas être 
inutilement modifiée. 

3 - L'estuaire et la baie de Seine constituent 
l'ensemble côtier le plus fortement contaminé 
par les PCB. Cette zone littorale devrait être 
retenue prioritairement pour une étude pilote du 
devenir et des effets des PCB en milieu marin. 

4 - Le rôle des lipides dans les processus de 
bioaccumulation des PCB et de leur stockage et 
mobilité dans les organismes aquatiques a été 
souligné. Les niveaux de contamination des PCB 
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dans le matériel biologique devraient être expri
més non seulement par rapport au poids des 
organismes analysés (poids sec ou poids frais) 
mais également par rapport à la quantité de lipi
des extraits, ceci afm d'atténuer les variabilités à 
caractère biologique inter espèces et les variabi
lités temporelles chez une même espèce liées à 
son cycle physiologique. 

5 - La mesure des effets des PCB dans le milieu 
naturel doit privilégier les approches physiologi
ques et les approches biochimiques (induction 
enzymatique, etc ... ). De tels travaux peuvent re
présenter un grand intérêt pour la surveillance 
des effets biologiques des contaminants dans les 
milieux aquatiques. 

6 - Les conclusions de nombreux travaux souli
gnent l'influence du degré de chloration etde la 
structure stéréochimique des molécules de PCB 
vis-à-vis des processus de distribution, de trans
formation et de toxicité dans les milieux aquati
ques. Par ailleurs, l'adoption par les Pays-Bas de 
critères de qualité établis sur la base de congénè
res, montrent la nécessité d'exprimer les résultats 
non seulement en termes de PCB totaux exprimés 
par rapport à des équivalents techniques mais 
également d'une manière plus détaillée par rap
port à certains congénères sélectionnés. 
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ANNEXE 

REGLEMENTATIONS CONCERNANT LE MILIEU MARIN 

Une gestion efficace de la qualité des eaux requiert de considérer un ensemble de facteurs sociaux. Dans tous ces 
domaines, les avis sont susceptibles de varier au cours du temps, selon les nouveaux résultats scientifiques, les 
développements techniques et les changements sociaux. C'est pourquoi, les formulations des réglementations ont été 
le plus souvent conçues de-façon à permettre des évolutions. 

Dans le cas des PCB, la législation a porté d'abord sur les usages mm de limiter la dispersion, puis sur les effets en 
établissant des "standards de qualité" ou des "normes de salubrité" en vue de protéger la vie aquatique et la santé 
humaine. Avant de présenter les "normes" spécifiques au milieu marin, la réglementation en matière d'usage sera 
rappelée puisque le réduction des apports contaminants à la source se traduit bien évidemment par une amélioration 
de la qualité de l'environnement. 

1. REGLEMENTATIONS CONCERNANT LES USAGES 

Dès le début des années soixante-dix, diverses actions nationales et internationales ont été engagées pour restreindre 
l'utilisation des PCB et ainsi limiter leur dispersion dans l'environnement. Les premiers pays qui ont institué des 
mesures réglementaires concernant spécifiquement les PCB sont les Etats-Unis (1970), le Japon, la Norvège, la 
Suède, la Suisse (1971), l'Australie (1973), la France (1975), le Danemark (1976) et le Canada (1977). 

L'une des premières actions adoptées au niveau international a été celle prise par le conseil des pays de l'OCDE en 
1973 sur "la protection de l'environnement par un contrôle des diphényles polychlorés" . Au niveau européen, deux 
directives de la CEE ont été adoptées, celle du 6 avril 1976 (76/403/CEE) qui concerne l'élimination des PCB etPCT, 
et celle du 27 juillet 1976 (76n69/CEE) qui traite des limitations de la mise sur le marché et de l'emploi de certaines 
substances et préparations dangereuses, dont les PCB et PCT. Cette dernière directive a été modifiée le 1er octobre 
1985 ; elle interdit à présent la mise sur le marché d'appareils contenant des PCB et PCT à partir du 30 juin 1986. 

Plus spécifiquement en France, la vente, l'utilisation et l'élimination des PCB sont contrôlés par le décret paru au 
Journal Officiel du 26 juillet 1975 qui définit les "conditions d'emploi des polychlorobiphényles". L'usage et la 
commercialisation des PCB ne sont autorisés que pour les cas suivants: , 

- Systèmes électriques fermés où un taux de récupération de 95 % est possible; 

- Condensateurs contenant moins de 1 kg à condition que le nombre moyen de chlore par molécule ne soit pas 
supérieur à 3 et que les déchets soient détruits ; 

- Fluides caloporteurs, sauf dans les installations concernant la nourriture humaine ou animale, ou les produits 
pharmaceutiques ; 

- Fluides hydrauliques dans les mines; 

- Usages expérimentaux sans risque pour l'environnement. 
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Le décret 87/59 du 2 février 1987 constitue l'application de la directive CEE de 1985. A présent, l'utilisation des PCB 
dans les nouveaux appareils à systèmes clos mis en service est interdite; les anciens appareils restent toutefois soumis 
aux dispositions du décret de 1975. Ce type de réglementation est également en vigueur aux Etats-Unis depuis 1985 
(EPA-40 CFR part 761). 

2. NORMES A L'EMISSION 

L'annexe 1 de la convention internationale de Londres, signée en 1972, qui concerne l'immersion des déchets en mer, 
indique que le déversement des PCB est interdit Les conventions régionales sur la prévention de la pollution marine 
résultant de l'immersion de déchets et autres matières (convention d'Oslo de 1974) et des apports d'origine telluriques 
(convention de Paris de 1974) adoptent des dispositions pour éviter la pollution des mers, notamment par les 
substances organiques halogénées, donc par les PCB. 

Le Journal Officiel des Communautés Européennes du 26 septembre 1985 publie une proposition de directive qui 
interdit le déversement en mer de substances toxiques, parmi lesquelles les "composés organohalogénés" et composés 
qui peuvent donner naissance à de telles substances dans le milieu marin. Cette directive correspond bien à l'approche 
reteneue au niveau communautaire par la CEE qui préconise l'élimination des eaux de surface des polluants de la liste 
noire. Ces nonnes s'appliquent indépendamment de la nature du rejet et du milieu dans lequel il est effectué. 

Ce type de nonnes a été établi pour les PCB au Japon en 1975 : 

- Nonnes d'émission pour les effluents industriels: 3 J.1g.1-1• 

- Norme environnementale d'élimination des sédiments (considérés comme sources secondaires de contamination) 
contenant plus de 10 J.1g.g-1 de PCB (poids sec). 

3. REGLEMENTATION EN MATIERE DE QUALITE DES EAUX NATURELLES 

Selon l'Agence pour la Protection de l'Environnement (EPA) aux Etats-Unis, la nonne pour le maintien et la 
préservation des écosystèmes aquatiques, aussi bien terrestres que marins, estflXée à 1 ng.1-1 pour les PCB. Cette limite 
constitue selon la législation américaine le niveau de protection des eaux destinées à la cueillette des mollusques en 
vue d'une consommation humaine. 

La directive européenne (79/923/CEE) du 30 octobre 1979 reconnaît la nécessité d'une action en ce sens. Elle prévoit 
que la consommation en substances organohalogénées dans l'eau des zones conchylicoles "ne doit pas dépasser un 
niveau qui provoque des effets nocifs sur les coquillages et leurs larves" . Des nonnes de qualité doivent être définies 
dans un proche avenir. 

En France, la réglementation n'a rien retenu à l'heure actuelle. 

4. REGLEMENTATION CONCERNANT LES PRODUITS ALIMENTAIRES 

Diverses nonnes ont été établies dans de nombreux pays. Elles sont variables selon la nature des produits alimentaic 

res envisagés. Elles ne sont pas non plus définitives; ainsi la Food and Drug Administration (FDA) aux Etats-Unis 
a récemment ramené la concentration maximale admissible de PCB dans les produits de la pêche de 5,0 mg.kg-1 à 
2,0 mg.kg-1• Le tableau ci-dessous résume les nonnes existantes. 
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s. REGLEMENTATION EXPRIl\1EE PAR CONGENERE 

Un remaniement récent de la législation des Pays-Bas, effectué en décembre 1984, établit de nouvelles valeurs 
maximales basées sur 7 congénères de PCB qui concernent quatre différentes espèces de poissons et sous-produits 
de poisson. Ceci constitue à l'heure actuelle la première réglementation d'un pays européen sur la base de congénè
resde PCB. 

Con~ntrations maximales admissibles de PCB dans les produits alimentaires et espèces comestibles. 
(concentrations exprimées en mg.kg-I , poids humide) 

Pays 

Europe 
France 
Pays-Bas 

Royaume-Uni 
Suède 

Suisse 

Amérique 
Canada 
Etats-Unis 

Asie 
Japon 

Produits comestibles 

poissons, mollusques, crustacés 
maquereau 

anguille 
foie de poisson 
autres poissons 

poissons 
poissons, mollusques, crustacés 

foie de poisson, saumon 
poissons et produits de la pêche 

poissons 
poissons, mollusques, crustacés 
lait (par rapport aux corps gras) 

lait en poudre pour le nourrisson 
viande (par rapport aux lipides) 

volaille (par rapport aux lipides) 
oeufs 

(récipients et emballages) 

poissons, mollusques 
crustacés 
lait entier 

produits 1aitiers 
lait en poudre pour nourrisson 

viande 
oeufs 

(récipients et emballages) 

Normes 

2,0 
3,0 
5,0 

15,0 
1,0 
5,0 
2,0 
5,0 
1,0 

2,û 
2,0 
1,5 
0,2 
3,0 
3,0 
0,3 

10,0 

0,5 
3,0 
0,1 
1,0 
0,2 
0,5 
0,2 
5,0 

(note IFREMER 82/8108) 
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Constituants PCB utilisés 

Constituant Numéro 

2,4,4'· trichlorobiphény le 28 
2,2',5,5'· tétrachlorobiphényle 52 
2,2',4,5,5'· pentachlorobiphényle 101 
2,3',4,4',5- pentachlorobiphényle 118 
2,2' ,3,4,4' ,5- hexachlorobiphényle 138 
2,2' ,4,4' ,5,5'· hexachlorobiphényle 153 
2,2' ,3,4,4' ,5,5'- heptachlorobiphényle 180 

Concentrations maximales admissibles des constituants de PCB exprimées en mg.kg-1 de produits frais 

1 Constituants de PCB 1 

Produit 28 52 101 118 153 180 

Foie de poisson 1,50 0,60 1,20 1,50 1,50 2,00 

Anguille 0,50 0,20 0,40 0,50 0,50 0,60 

~aquereau,hareng 0,30 0,12 0,24 0,30 0,30 0,36 

Autres poissons 0,10 0,04 0,08 0,08 0,10 0,12 




