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Résumé

L’écosystéme marin est fortement touché par la pollution anthropique. En effet, de nombreux déchets
industriels et domestiques sont rejetés dans les cours d’eau, les mers et les océans contaminant ainsi
la faune et la flore. Certains de ces polluants, comme les polluants organiques persistants (POPs) et le
mercure, sont bioaccumulés et bioamplifiés le long de la chalne trophique. Comme beaucoup de
mammiféres marins, les phoques gris et les phoques communs sont sensibles a cette pollution au vu

de leur position élevée dans cette chaine.

L'objectif de cette étude est de comparer les niveaux de contamination en POPs (PCBs, PBDEs, HCH,
HCB, DDT, Chlordanes et MeO-PBDEs) et en mercure total (T-Hg) chez deux espéces de phoques, le
phoque gris de I'lle de May et le phoque commun d’Orkney, ainsi que leur composition isotopique afin
d’obtenir des informations sur l'influence de leur habitat et de leur régime alimentaire. D’autres
facteurs (masse corporelle, taille, pourcentage lipidique et sexe) pouvant influencer ces niveaux de

contamination sont également étudiés.

Les polluants organiques persistants ont été analysés dans le lard de 33 femelles phoques gris, de 17
males phoques communs et de 17 femelles phoques communs. Les PBDEs, chlordanes et MeO-PBDEs
ont été analysés grace a un GC/ECNI-MS alors que les PCBs, HCB et les DDTs ont été analysés avec un
GC/EI-MS. Les valeurs en isotopes stables ont été analysées dans les cellules sanguines et les poils des
femelles phoques gris et des phoques communs males et femelles grace a un spectrometre de masse
Isoprime100 couplé a un analyseur élémentaire C/N/S (Elementar Vario MICRO cube). Enfin, les
analyses du T-Hg ont été réalisées dans le sang complet et les poils des femelles phoques gris (n=33,
n=34 respectivement), des femelles phoques communs (n=17) et des males phoques communs (n=17)

grace au DMA-80.

Les concentrations en POPs varient en fonction du sexe, de I'habitat et du régime alimentaire. Les
femelles phoques gris ont des concentrations en Y6 PCBs indicateurs, YPBDEs, SHCH et HCB
significativement supérieures a celles des femelles phoques communs. Au vu des comportements de
chasse des deux espéces, le large de I'lle de May est supposé plus contaminé en POPs que les cotes
d’Orkney. Les 6 PCBs indicateurs sont les composés les plus retrouvés chez les femelles phoques gris
(1257,5 ng.g* de lipides), les femelles phoques communs (846,5 ng.g* de lipides) et les males phoques
communs (1646 ng.g* de lipides).

Concernant les concentrations en mercure, celles-ci ne sont pas significativement différentes entre les
deux espéces. Ces concentrations indiquent une contamination équivalente des cétes d’Orkney et du
large de I'lle de May alors que, selon d’autres études, le large est censé étre plus contaminé. Il existe

donc une pollution anormalement élevée le long des cotes d’Orkney, pollution probablement due a



I"activité agricole de I'archipel. Les facteurs morphologiques (masse, taille, pourcentage lipidique) ne
semblent pas influencer les concentrations en POPs et en T-Hg dans ce travail, a I'exception de la taille
pour les 56 PCBs indicateur et Schlordanes des phoques communs. Une étude plus approfondie

permettrait de confirmer I'effet des facteurs sur les niveaux de contamination.



Abstract

Marine ecosystem is highly polluted by anthropic activities. As a matter of fact, a lot of industrial and
domestic waste are released in waterways, seas and oceans. It pollutes fauna and flora. Some
pollutants, like persistent organic pollutants (POPs) and mercury, are bioaccumulated and bioamplified
through food webs. As many marine mammals, harbor seals and grey seals are sensitive to this

pollution due to their high level in the food web.

The goal of this study is to compare the contamination levels of POPs (PCBs, PBDEs, HCH, HCB, DDT,
chlordanes and MeO-PBDEs) and of total mercury (T-Hg) in two seal species tissues, grey seals from
Isle of May and harbor seals from Orkney, as well as their isotopic composition in order to have
information on the habitat and diet. Others factors (body weight, body size, lipids percentage and sex)

influencing these contamination levels are also studied.

Persistent organic pollutants have been analyzed in 33 female grey seals bubbler, 17 female harbor
seals blubber and 17 male harbor seals blubber. The analysis of PBDEs, chlordanes and MeO-PBDEs
have been performed with a GC/ECNI-MS while PCBs, HCB and DDT have been analyzed with a GC/EI-
MS. Stable isotopes values have been analyzed in female grey seals, female harbor seals and male
harbor seals blood cells and hairs with a mass spectrometer Isoprime 100 coupled with a C/N/S
elementary analyzer (Elementar Vario MICRO cube). Finally, T-Hg analyses have been performed in
female grey seals (n=33, n=34 respectively), female harbor seals (n=17) and male harbor seals (n=17)

whole blood and hair with DMA-80.

POPs concentrations vary depending on sex, habitat and diet. Female grey seals have 6 PCBs
indicators, YPBDEs, SHCH and HCB concentrations significantly higher than female harbor seals. As the
foraging is different between the two species, it is supposed that off the Isle of May is more
contaminated in POPs than Orkney coasts. 6 PCBs indicators are the most compounds found in female
grey seals (1257,5 ng.g! lipid), female harbor seals (846,5 ng.g™ lipid) and male harbor seals (1646 ng.g’
! lipid) blubber.

Concerning total mercury concentrations, there was no significant difference between the two species.
These concentrations show us a same pollution between Orkney coasts and off the Isle of May as well
as, according to some other studies, off the coastsseems to be more polluted than the coast. There is
therefore an abnormally high pollution level in the Orkney coast. It is probably due to a big agricultural
activity in Orkney. Others factors (body weight, body size and lipids percentage) doesn’t seem to
influence pollutant and mercury concentrations in this work except for harbor seals body size which
seems to influence 36 PCBs indicators and Schlordanes concentrations. It will be interesting to look

more closely the impacts of these factors on the pollution level.



Glossaire

POPs : Polluants organiques persistants

IUPAC : International Union of Pure and Applied Chemistry, Union Internationale de Chimie Pure et
Appliquée

UNEP: United Nations Environment Program, Nations unies pour I'environnement
PCBs : polychlorobiphényle

PBDEs : polybromodiphényléther

HCH : hexachlorocyclohexane

HCB : hexachlorobenzene

CHL : chlordanes

DDT : dichlorodiphényl-trichloroéthane

DDE : dichlorodiphényl-dichloroéthyléne

DDD : dichlorodiphényl-dichloroéthane

dw : dry weight (poids sec)

MeO-PBDEs : polybromodiphényléther méthoxylé
APE : Agence de protection de I'Environnement
TC : trans-chlordane

CC : cis-chlordane

CN : cis-nonachlore

OxC : oxychlordane

TN : trans-nonachlore

MeHg : méthylmercure ou CH3Hg-

M : Male

F: Femelle
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1. Avant-propos

Au cours du 20°™¢ siécle, de nouvelles technologies et énergies permettant le développement de
I’agriculture intensive et de I'ére industrielle sont nées. Ces nouvelles activités anthropiques ont
produit des substances toxiques qui ont été libérées dans I'atmosphére, les cours d’eau, les mers
et les océans (Tanabe, 2002). Malgré l'interdiction et la limitation de leur production, la majorité
de ces polluants sont encore retrouvés dans I'environnement étant donné leur forte résistance a

la biodégradation (Debier et al., 2003).

L’environnement marin est un écosysteme fortement touché par ces activités. Il est le réceptacle
de nombreux déchets domestiques et industriels et de rejets de polluants dans I'environnement
(Tanabe, 2002 ; Vos et al., 2003). En effet, de nombreux polluants comme les PCBs et les pesticides
organochlorés sont plus particulierement retrouvés dans cet écosysteme (Tanabe, 2002).
Malheureusement, ces polluants sont toxiques pour la faune et les humains. Ils sont a I'origine de
cancers et de perturbations des systemes immunitaire, reproducteur, nerveux ou encore

hormonal (Tanabe, 2002 ; Vos et al., 2003).

Les polluants organiques persistants (POPs) et le mercure sont des composés chimiques
bioaccumulables. Les concentrations sont plus élevées vers les niveaux supérieurs de la chaine
trophique. Les mammiferes marins, tels que les pinnipédes, occupent un niveau trophique élevé.
lIs présentent dans leurs tissus des concentrations plus importantes en polluants que d’autres
animaux marins de niveau trophique inférieur au vu de leur longue espérance de vie, de leurs tissus
adipeux riches en lipides, de leur faible capacité a métaboliser les polluants et de leur apport élevé

en nourriture (Tanabe, 2002 ; Vos et al., 2003 ; Kannan et al., 2002 ; Vanden Berghe et al., 2012).

La présente étude porte sur les phoques gris (Halichoeurs grypus) et les phoques communs (Phoca
vitulina) de I'lle de May et d’Orkney respectivement (Mer du Nord, Ecosse). Les phoques gris sont
observés principalement dans le nord de I'Europe alors que les phoques communs sont répandus
a travers le monde (IUCN, 2016). Ces deux espéces de phoques vivent notamment dans la Mer du
Nord ol la pollution est tres importante. Les zones industrielles, les trafics marins et les plates-
formes pétroliéres sont des facteurs responsables de cette pollution (Aulinger et al., 2016). Dans
cette région, les concentrations en polluants augmentent du Nord vers le Sud. Les phoques
communs et les phoques gris sont des espéeces cotieres et sont proches des zones industrielles
(Routti et al., 2014). lls sont donc plus touchés par la contamination en POPs et en mercure total

que les animaux vivant a plus grande distance des cotes.



Le principal objectif de ce travail est de comparer les niveaux de contamination en 49 composés
organochlorés et polybromés (PCBs, PBDEs, DDT, HCH, HCB, CHL, MeO-PBDE) et en mercure total
(T-Hg) chez les femelles phoques gris de I'lle de May et les femelles phoques communs d’Orkney.
Ensuite, les compositions isotopiques permettront d’étudier I'influence de I’habitat, du régime
alimentaire et de la position trophique sur leurs niveaux de contamination, tout comme les

caractéristiques morphologiques.



2. Introduction

2.1. Le phogue commun et le phoque gris

2.1.1. Classification

Tableau 2.1 : Tableau comparatif de la classification du phoque gris et du phoque commun

Phoque Gris Phoque commun
Régne Animal
Embranchement Chordata
Sous-embranchement Vertebrata
Classe Mammalia
Sous-classe Theria
Super ordre Eutheria
Ordre Carnivora
Sous-ordre Pinnipeda
Famille Phocidae
Genre et espéce Halichoerus Phoca
grypus vitulina

Les phoques sont des mammiféres appartenant a I'ordre des carnivores, au sous-ordre des Pinnipedes
et a la famille des Phocidae (Doris, 2008). En 2016, I'lUCN (Union Internationale pour la Conservation
de la Nature) a estimé la population des phoques communs entre 610 000 et 640 000 individus et a
632 000 individus la population de phoques gris (IUCN, 2016a ; IUCN, 2016b). Dans ce travail, deux
especes de phoques seront comparées : Halichoerus grypus et Phoca vitulina, soit les phoques gris et

les phoques communs respectivement.

2.1.2. Répartition géographigue

Les phoques gris sont présents dans I’"hémisphére Nord et notamment dans le nord de I'Europe (IUCN,
2016). La colonie reproductrice des phoques gris la plus au sud est localisée a I'ouest de la Bretagne
(DORIS, 2008; SCOS, 2005). Deux sous-espéces sont identifiées, Halichoerus grypus grypus et
Halichoerus grypus macrirhynchus (Doris, 2008), celles-ci se distinguant par leur aire de répartition. La
premiere espéce vit aux alentours du Canada et des Etats-Unis (IUCN, 2016c) alors que la seconde est

observée le long des cotes du nord de I'Europe et de la Russie (IUCN, 2016d).



Les phoques communs présentent une distribution plus cosmopolite : ils sont présents dans
I’Atlantique et le Pacifique Nord, Est et Ouest (IUCN, 2016). lls sont souvent apercus au niveau des
cotes de la Nouvelle-Ecosse et des cotes britanniques, allemandes, hollandaises et danoises. Au niveau
Pacifique, ces phoques sont observés le long des cétes du Japon, de la Basse-Californie, de la Colombie-

Britannique et en Alaska (DORIS, 2008 ; IUCN, 2016).

2.1.3. Description physique

Le phoque gris et le phoque commun présentent des morphologies différentes décrites dans le tableau

ci-dessous (tableau 2.2).

Tableau 2.2: Description morphologique du phoque gris, Halichoerus grypus et du phoque commun,

Phoca vitulina (adapté de Doris, 2008 et de IUCN, 2016 a et b).

Phoque Gris (Halichoerus grypus) Phoque Commun (Phoca vitulina)
Taille (moyenne) Male : 2,50 m Male: 1,75 m
Femelle : 2,50 m Femelle: 1,65 m
Masse corporelle Male : 233 kg Male : 110 kg
(moyenne) Femelle : 155 kg Femelle : 85 kg
Pelage Court, gris sombre, taches gris clair ~ Gris bleuatre a gris jaunatre avec des

taches sur le dos, ventre plus clair et

uniforme
Téte Museau long dans le prolongement Front marqué, téte ronde, museau
du front court
Narines Paralleles et verticales Choanes formant un “V“
Oreilles Pas de structure externe visible Pas de structure externe visible

2.1.4. Alimentation

L'alimentation des phoques gris et celle des phoques communs sont différentes mais présentent tout
de méme quelques similarités (Hall et al., 1998). En effet, ils peuvent consommer les mémes espéces
de poissons (harengs, lancons, capelans, éperlans, plies, etc.). Il leur arrive aussi de se nourrir de
crustacés et de mollusques (Doris, 2008).

Les phoques gris, par exemple, peuvent se nourrir de 24 espéces de proies différentes, généralement
des poissons pélagiques et benthiques (Doris, 2008). Il arrive également qu’ils se nourrissent de
marsouins ou de phoques communs. Une étude réalisée par van Neer et al. (2015) a permis d’observer

en Allemagne un jeune phoque gris male se nourrissant de jeunes phoques communs. De nombreuses



carcasses de phoque commun présentant des |ésions faisant penser a 'attaque de phoques gris ont
ensuite été retrouvées (van Neer, 2015). En 1993, Bédard et al. avaient déja remarqué un
comportement de cannibalisme envers les blanchons chez les phoques gris. Quant aux phoques
communs, ils adaptent leur comportement de chasse en fonction des disponibilités en proies (Wilson
et al., 2014). lls sont tout de méme plus friands de merlans et de poissons cétiers comme le gobie des
sables, alors que les phoques gris consomment de grandes quantités de langons et de morues (Hall et

al., 1998).

Des différences d’alimentation ont également été constatées en fonction du lieu d’habitat et de la
saison. Une étude réalisée en 2007 sur des phoques gris du Saint-Laurent (Amérique du Nord) a
démontré que I'alimentation des phoques de I'lle d’Anticosti était plus énergétique que celle des
autres régions car elle était surtout composée de capelans et de maquereaux (Hammill et al., 2007).
De plus, 80% des phoques vivant dans le sud du Saint-Laurent avaient une alimentation plus diversifiée
que ceux du nord qui ne consommaient que 3 a 5 espéces de proies. Cela est di aux différences entre

écosystéemes, comme la profondeur des lieux par exemple (Hammill et al., 2007).

Pour chasser leur nourriture, les phoques communs plongent a moins de 35 m. lls rabattent les
poissons d’un banc vers la surface avant de les manger. lls favorisent la chasse a des moments ou les
proies sont suffisamment proches de la surface et donc en grand nombre. Les juvéniles, aprés le

sevrage, se nourrissent de poissons de petite taille et d’invertébrés jusqu’a I’age d’un an (Doris, 2008).

2.1.5. Reproduction

Chez les phoques gris, les femelles atteignent leur maturité sexuelle a I’age de 3-5 ans alors que les
males I'atteignent vers 6-10 ans (Perrin et al., 2002 ; Doris, 2008). L’accouplement débute deés le
sevrage de la portée précédente. La période d’accouplement dépend des régions. Par exemple, elle se
déroule en novembre en Bretagne et entre septembre et début décembre en Ecosse. Elle dure 2
semaines (Anderson et al., 1975 ; Doris, 2008). Aprés la fécondation, 10 a 11 mois s’écoulent dont 2-3
mois correspondent a une période de diapause (Perrin et al., 2002). Lors de la mise bas, les blanchons
pésent entre 15 et 17 kg (Perrin et al., 2002). Le cycle de lactation commence ensuite. Il dure entre 15
et 21 jours et permet aux blanchons d’atteindre des masses de 40 kg pour les males et de 36 a 40 kg
pour les femelles (Perrin et al., 2002 ; Bowen, 2016). Les blanchons perdent leur pelage blanc au cours

du premier mois pour ensuite étre recouverts d’une fourrure imperméable (Blix & Wallce, 1995).

Chez les phoques communs, les femelles atteignent leur maturité sexuelle entre 3 et 4 ans (Burns,
2009). Les males I'atteignent plus tard, vers 5-6 ans (Perrin et al., 2002 ; Doris, 2008). La période
d’accouplement se situe entre juillet et septembre pour I'ensemble des phoques communs (Doris,

2008). Tout comme pour les phoques gris, il a lieu dés que les jeunes de la portée précédente sont
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sevrés (Burns, 2009). Durant cette période, un comportement vocal permet aux males d’attirer les
femelles et de concurrencer les autres males (Hayes et al., 2004). Aprés la fécondation, 10 a 11 mois
de gestation s’écoulent dont 2 mois et demi de diapause (Perrin et al., 2002 ; Burns, 2009). La mise bas
a lieu sur la terre ferme, a I'exception de I'Alaska ou elle a lieu sur des icebergs flottants (Burns, 2009).
Les blanchons naissent alors avec une masse corporelle de 10 kg et se nourrissent de lait maternel

pendant environ 4 semaines (Perrin et al., 2002 ; Doris, 2008 ; Burns, 2009).

Chez les deux espéeces, le lait des femelles est composé de 40 a 60% (contre 5% chez les vaches) de
matieres grasses permettant une rapide augmentation de la masse corporelle du juvénile (Perrin et
al., 2002). Durant les périodes de mise bas et de lactation, les femelles jelinent. Une fois les juvéniles
sevrés, elles recommencent un cycle de reproduction et repartent s’alimenter en mer (Perrin et al.,

2002).

2.2.Polluants organiques persistants (POPS)

2.2.1. Généralités

Les polluants organiques persistants (POPs) sont définis par la convention de Stockholm! (2008)
comme étant « des substances chimiques organiques, c’est-a-dire qu’ils sont formés a partir de
carbone ». lls sont caractérisés par des propriétés physiques et chimiques particuliéres leur permettant
de ne pas se dégrader pendant plusieurs années et de se répandre dans I'environnement grace au sol,
a 'eau et surtout a I'air. Selon la convention de Stockholm?, celles-ci permettent également leur
bioaccumulation et les rendent toxiques pour les organismes vivants. Les POPs sont considérés comme
étant semi-volatiles (IPEN, 2018). Aprés une évaporation lente, ce caractére leur permet d’étre
transportés sur de longues distances et de se retrouver dans des régions ou il n’y a ni production ni

utilisation de ces produits (Jayaraj et al., 2016).

Les POPs comprennent des pesticides organochlorés tels que le dichlorodiphényltrichloroéthane (DDT)
et ses métabolites, les hexachlorocyclohexanes (HCH) et les chlordanes (CHLs), des composés
chimiques industriels tels que les polychlorobiphényles (PCBs), I'hexachlorobenzéne (HCB), les
polybromodiphénylethers (PBDEs) et les formes méthoxylés (MeO-PBDEs) ainsi que les dioxines PCDD

(polychlorodibenzo-p-dioxins ou les furanes PCDF (dibenzofuranes) (Commission Européenne, 2016).

La bioconcentration est I'accumulation de polluants a partir du milieu dans lequel I’organisme vit alors
que la bioamplification est I'accumulation d’un polluant dans un organisme a cause de son
alimentation et donc a cause de ses proies contaminées. La bioaccumulation désigne ces deux types

d’accumulation (Ross et al., 1996). Le phénomene de bioaccumulation des POPs touche les organismes

! Stockholm convention : http://www.pops.int/TheConvention/ThePOPs/tabid/673/Default.aspx



vivants tels que les phoques, situés au sommet de la chaine alimentaire. En plus de cela, leur longue
espérance de vie et leur difficulté a éliminer les POPs rendent les phoques gris et les phoques communs
encore plus vulnérables a ces composés (Tanabe, 2002 ; Vos et al., 2003 ; Kannan et al., 2002 ; Vanden

Berghe et al., 2012).

2.2.2. Les polychlorobiphényles (PCB)

a. Historigue des PCBs

Les polychlorobiphényles (PCBs) sont des substances chimiques d’origine anthropique qui ont été
synthétisées pour la premiere fois en 1881 par Schmidt et Schulz (Bazzanti et al., 1997 cité par Ineris,

2011). lls appartiennent a la famille des hydrocarbures chlorés (APE, 2018).

La production de PCBs en industries débuta en 1929 aux USA (National Research Council, 2001) et a
été lancée en 1930 en Allemagne par Bayer (Ineris, 2011). Elle se termina en 1977 (National Research
Council, 2001) aux USA ou [l'utilisation des PCBs a été bannie par I’Agence de Protection de
I’Environnement (APE) a cause de leur forte toxicité. En 1985, I'utilisation des PCBs a été limitée par la
Commission Européenne (Directive 85/467/CEE). Finalement, I'Union Européenne a interdit
définitivement toute nouvelle utilisation de ces polluants en 1996 (96/59/CE) et a mit en place de
nouvelles directives : directive pour incinérer et co-incinérer les produits contenant des PCBs (Directive
2000/76/CE), directive pour les rejets dans I'eau (directive 2000/60/CE), le transfert et I'élimination
des déchets contenant des PCBs (directive 96/59/CE), « la maitrise des dangers liés aux accidents

majeurs » (directive 96/82/CE), etc.

Il existe 2 formes d’utilisation de ces composés. La premiére consiste a utiliser les PCBs pour la
fabrication d’équipements électriques, hydrauliques, en plastique et en caoutchouc. Ils sont retrouvés
dans des produits élaborés avant leur interdiction (huile des systéemes hydrauliques et moteurs par
exemple) (National Academies Press, 2001). Elle correspond a « une utilisation en milieu fermé ». La
seconde utilisation consiste en « Iutilisation non-confinée » c’est-a-dire a I'utilisation des PCBs comme

diluants des pesticides par exemple (COM (2001) 593).

Malgré l'interdiction de la production, des PCBs sont encore aujourd’hui libérés dans I’environnement
(National Academies Press, 2001). Ces rejets sont dus a 'utilisation des produits contenant des PCBs

ainsi qu’a leur élimination, leur combustion, le recyclage de produits contaminés aux PCBs, etc.



b. Propriétés physico-chimiques

Les PCBs sont des composés aromatiques constitués de deux groupements phényles connectés I'un a
I'autre par une liaison carbone-carbone (Figure 2.1). lls sont constitués d’atomes de carbone,
d’hydrogéne et de chlore (APE, 2018). lls ont pour formule chimique le C12H(10-n)Cln 0U « n » représente

le nombre d’atomes de chlore substitués (INERIS, 2011).

Deux grandes étapes sont nécessaires a la formation des PCBs : la déshydrogénation de deux molécules
de benzéne a 800°C afin de former le noyau biphényle et la réalisation d’une chloration du biphényle
a 100°C en présence de vapeurs de chlore anhydre et d’un catalyseur. Le catalyseur peut soit étre du
chlorure ferrique ou de la limaille de fer (Ineris, 2011). Chaque groupement peut se faire substituer

jusgqu’a 5 hydrogenes par des chlores (National Academies Press, 2001).

4 4'

(Ch)n
(n=n+n'>2)

6 6' <

Figure 2.1 : Structure chimique des PCBs (INRS, 2007).

Ces chlores peuvent se retrouver en position meta (3, 3/, 5, 5’), ortho (2, 2’, 6, 6") ou para (4, 4’). Les
différentes combinaisons entre la position et le nombre d’atomes de chlore conferent des
caractéristiques physiques et chimiques particulieres (APE, 2018) aux 209 congéneéres existants
(National Academies Press, 2001). lls sont divisés en 10 classes en fonction du nombre de chlores
substitués : monochlorobiphenyl lorsque un chlore est substitué, dichlorobiphenyl lorsque 2 chlores

sont substitués et ainsi de suite jusqu’au décachlorobiphényl (National Academies Press, 2001).

Chaque congéneére est associé a un numéro allant de 1 a 209 suivant la nomenclature stricte IUPAC
(International Union of Pure and Applied Chemistry) (Ineris, 2011). Deux catégories de congéneéres
existent au sein des PCBs : les PCBs de type dioxine (PCB-DL = PCB-Dioxin-like) et les autres PCBs de
type non-dioxine (PCB — NDL= PCB-No-Dioxin-like). Les PCB-DL correspondent aux composés ayant une
configuration plane assimilable aux dioxines et étant présents en plus faibles quantités dans les
mélanges industriels. Les dioxines sont des sous-produits émis durant des réactions chimiques a hautes
températures en présence d’atomes de brome ou de chlore. 12 de ces PCBs sont considérés comme
étant les plus toxiques pour les étres humains : 4 ortho (CB 77, CB 81, CB 126, CB 169) et 8 non-ortho
(CB 105, CB 114, CB 118, CB 123, CB 156, CB 157, CB 167 et CB 189) (Ineris, 2011). 6 PCBs (CB 28, CB



52, CB 101, CB 138, CB 153 et CB 180) ont été considérés comme étant des « PCB indicateurs » par le
Bureau Communautaire de Référence de la Commission Européenne en 1982 d{ a leur présence
importante dans I'environnement (Ineris, 2011). Ces 6 composés représentent 80% des PCBs totaux
présents dans I'environnement au vu de leur persistance, abondance et toxicité (Ineris, 2011). La
plupart des matériaux produits a partir de PCBs sont constitués d’un mélange de 50 a 60 congéneres

dont I'association dépend des propriétés réactionnelles (National Academies Press, 2001).

La bonne stabilité thermique (170-380°C) (WHO, 2000) et chimique des PCBs, leur faible réactivité, leur
non-inflammabilité et leur faible tension de vapeur font d’eux des composants intéressants dans le
monde de l'industrie (Ineris, 2011). Une autre de leurs propriétés est leur caractere lipophile qui
augmente avec le nombre de chlores substitués. Les PCBs ont également une tres faible solubilité dans

I’eau ainsi qu’une volatilité augmentant avec la diminution du degré de chloration (WHO, 2000).

c. _Les PCBs dans I'environnement et dans I'organisme

Bien que la production et la vente de matiéres contenant ces composants aient été supprimées en
1985, les PCBs se retrouvent encore aujourd’hui dans I’'environnement (Davis et al., 2007). lls sont
responsables d’'une contamination a travers le monde due a leur présence dans les sédiments, dans
les sols contaminés et dans des appareils vendus avant 1985 et encore utilisés aujourd’hui
(transformateurs, peintures, etc.).

Dans I’environnement, la lente biodégradation des PCBs engendre une persistance plus importante
(Ineris, 2011). Cette persistance varie également entre congéneéres : les congéneres possédant un plus

haut degré de chloration auront une persistance plus importante (WHO, 1993).

Une fois libérés dans I'environnement, ils se répartiront entre l'eau et [|'atmosphére.
Les PCBs ont une tension de vapeur importante et résistent aux différences de température. Cela
facilite donc la distribution a travers le monde par transport atmosphérique (WHO, 1993). Ces
composés subissent ensuite un dépot sec ou humide et peuvent a nouveau se volatiliser par la suite

(WHO, 1993).

Dans I'environnement marin, les PCBs s’adsorbent sur les matiéres organiques et particulaires en
suspension (Froescheis et al., 2000). lls sont ensuite transportés avec elles jusqu’a atteindre les fonds
marins. L’activité des organismes vivant dans les fonds marins et les mélanges physiques permettent

parfois de les remettre en suspension.

Pour les organismes vivants, trois voies d’absorption des PCBs existent : la voie par inhalation, la voie
cutanée et la voie par ingestion. Les animaux marins sont contaminés par I'intermédiaire de la chaine

trophique et par diffusion a travers la peau et les branchies (Ramade, 2000). Les phoques sont



contaminés deés le début de leur vie durant la gestation et durant I'allaitement et ensuite par la
consommation de proies (Mos et al., 2010). Une fois assimilés, les PCBs circulent dans le sang grace
notamment aux lipoprotéines (Borlakoglu et al., 1990). Au vu de leur caractere lipophile, les PCBs
s’accumulent ensuite dans les tissus adipeux (Borlakoglu et al., 1990, La Rocca et al., 2006). La
profondeur a laquelle vivent ces organismes influence leur concentration en PCBs bioaccumulés
(Froescheis et al., 2000). Froescheis et al. (2000) ont comparé les concentrations en PCBs entre des
organismes vivant proche de la surface et d’autres vivant a de plus grandes profondeurs. lls ont
constaté que les organismes des grands fonds étaient plus contaminés que ceux vivant a la surface de

la méme région (Froescheis et al., 2000).
d. Toxicité

La toxicité des PCBs dépend de leur conformation. En effet, les PCB-DL, comme les non-ortho et les
mono-ortho, ont une toxicité plus importante que les autres congénéres. Les PCBs stimulent le
processus de détoxification du foie. IIs se lient aux récepteurs cytosoliques aryl-hydrocarbones (AhR)
et stimulent les monoxygénases a cytochrome P-450 (CYP 450) (Goksoyr, 1995 ; Mattson et al., 1998 ;
Safe, 1994). Les CYP 450 jouent un réle important dans la détoxification et la bio-activation des
composés exogenes, comme les PCBs, et endogenes (Nelson et al., 1996; Lewis et al., 1996 cités par

Li, 2003).

Certains PCBs (PCBs hydroxylés) ont une structure similaire a la thyroxine (T4) et perturbent le
transport de la vitamine A (Rétinol) et des hormones thyroidiennes. Ils viennent se fixer a la
transthyretine a la place de la T4 entrainant des problémes de développement de I'organisme, de

croissance et de reproduction (Debier et al., 2003 ; Zile, 1992).

Les PCBs jouent également un réle de perturbateur endocrinien. De par leur structure identique a celle
des cestrogenes, ils entrainent une compétition pour le récepteur a cestrogénes a (ER a). Les PCBs
perturbent donc le systeme reproducteur en provoquant des occlusions utérines et des sténoses (Calo
etal.,, 2010 ; Vos et al., 2000 ; Ware, 1994). lls jouent également ce rble de perturbateur sur le systeme
immunitaire. Cela rend les phoques plus sensibles aux infections microbiennes car ils diminuent
I"activité des cellules NK (Natural Killer) et déreglent les lymphocytes T responsables de la réponse

immunitaire (Andersson et al., 1991).
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2.2.3. Les polybromodiphénylethers (PBDEs)

a. Généralités

Les polybromodiphényléthers sont des composés organobromés aromatiques utilisés depuis les
années 70 (Convention de Stockholm, 2017). Ils ont été identifiés pour la premiére fois dans le sol aux
Etats-Unis en 1979 et dans des poissons en Suéde en 1981 (Andersson et al., 1981). IIs étaient utilisés
comme retardateur de flammes et sont retrouvés encore aujourd’hui dans du matériel électrique, du

matériel de construction, des textiles, les avions, etc. (Siddiqi et al., 2003).

Certains scientifiques estiment tout de méme que les PBDEs ne sont pas tous issus de I'activité
anthropique (Agarwal et al., 2015). Les polybromodiphénylethers méthoxylés (MeO-PBDEs) sont des
composés possédant une structure proche des PBDEs et naturellement produits par certaines algues
rouges (ex.: Ceramium tenuicone), vertes (ex.: Cladophhora fasciculatis) et brunes (ex.: Pilayella
littoralis), par les éponges marines (ex. : D. fragilis) et les cyanobactéries (ex. : Oscillatoria spongeliae)
(Agrawal et Bowden, 2005 ; Teuten et al., 2005 ; Malmvarn et al., 2008 ; Haraguchi et al., 2010).
Certains MeO-PBDEs semblent étre formés par méthylation des OH-PBDEs (PBDEs hydroxylés) (Teuten
et al., 2005). lls ont été détectés dans les algues, les mollusques, les éponges marines, les poissons, les
oiseaux et les mammiferes. Les plus fréquemment retrouvés sont le MeO-BDE-47 et le MeO-BDE-68

(Teuten et al., 2005).

En 2003, l'utilisation du penta- et octaBDE a été limitée a des concentrations inférieures a 0,1%
(Directive 2003/11/CE ; EFSA, 2014). Dés lors, les matériaux produits a partir de 2003 ne pouvaient pas
contenir plus de 0,1% de PBDEs. En 2006, la Commission Européenne a complétement interdit la
présence de PBDEs dans les nouveaux équipements électriques et électroniques, I'interdiction du
décaBDE a suivi deux ans plus tard (EFSA, 2014). En 2011, les produits contenant les autres congéneéres

a des concentration de plus de 0,1% ont été interdits par la directive 2011/65/UE.

b. Propriétés physico-chimiques

Les PBDEs sont des composés aromatiques de synthése composés de deux groupements phényles
reliés I'un a I’autre par un atome d’oxygéne et chacun comportant cinqg atomes d’hydrogenes pouvant
étre substitués par des atomes de brome (Figure 2.2). Ces atomes peuvent se trouver en position para
(4, 4’), ortho (2, 2’, 6, 6') ou méta (3, 3’, 5, 5’). Leur structure est donc trés semblable a celles des PCBs

(Darnerud et al., 2001 ; Ballschmiter et al., 1980).
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Figure 2.2 : Structure de base des PBDEs (Siddiqi et al., 2003).

lls contiennent également 209 congéneéres différenciés par leur degré de bromation et la position des
bromes sur leurs noyaux phényles. lls sont numérotés de 1 a 209 selon le systeme IUPAC (International
Union of Pure and Applied Chemistry, Union Internationale de Chimie Pure et Appliquée). Les 209
congéneres sont classés en 10 groupes en fonction du degré de bromation (mono- a déca-BDE) et
peuvent étre utilisés en mélange dans les produits tout comme les PCBs (Ballschmiter et al., 1980 ;
Darnerud et al., 2001). lls ont une faible pression de vapeur a température ambiante et sont fortement
lipophiles (Darnerud et al., 2001). Les congéneéres les plus retrouvés dans I'environnement sont les

éthers penta-, hepta-, octa- and decabromodiphenyl (Darnerud et al., 2001).

c. Distribution des PBDEs dans I’environnement et dans I'organisme

Les PBDEs sont retrouvés dans le sol, les sédiments, I'air et I'eau (Darnerud et al., 2001). Leur
répartition dépend du nombre d’atomes de brome substitué (Strabdberg et al.,, 2001). En effet, les
congéneres possédant un haut ou moyen degré de bromation vont avoir moins de capacité a se
disperser et une hydrosolubilité moins élevée (Strabdberg et al., 2001). Leur faible hydrosolubilité leur
permet donc de s’adsorber plus facilement aux particules en suspension et leur permet de persister
dans les sédiments et le sols (ATSDR, 2004). En revanche, les congénéres les moins bromés vont avoir
tendance a s’accumuler dans I'eau et dans l'air. Différents facteurs interviennent dans la distribution
des PBDEs dans I'atmosphere : les conditions météorologiques, la taille de la particule, le niveau de
bromation. En effet, les PBDEs moins substitués auront une pression de vapeur plus élevée et donc

une dispersion par I'atmosphere plus aisée (Hutzinger et al., 1976 ; Tittlemier et Tomy, 2001).

Leur présence dans I'environnement est due a I'industrie de production des PBDEs qui les a relachés
dans I’environnement. Cette présence est également due aux anciens produits (peintures, plastiques,
déchets ménagers, etc.) encore utilisés aujourd’hui (Sakai et al., 2001; Szymanska et al., 1996 cité par
Siddiqi et al., 2003) et au recyclage et a 'incinération de matériaux contenant ces composés (UNEP,

2007).

Certains PBDEs comme les congénéres BDE 47, BDE 99, BDE 100 et BDE 153 et surtout les penta-BDE
sont les plus présents dans I’environnement au vu de leur faible degré de bromation (tétra-, penta-, et

hexa-PBDEs) (Darnerud et al., 2001; Siddigi et al., 2003 ; Ineris, 2013). En effet, selon UNEP (2007), ces
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composés ne subissent aucune dégradation durant les 29 premiers jours entrainant une plus grande

persistance.

Dans I'organisme, les PBDEs péneétrent par 3 voies : la voie par inhalation, la voie par ingestion et la
voie cutanée. Les congéneres les moins bromés (tétra-, penta- et hexaBDE) ont une plus forte affinité
avec les lipides engendrant une plus grande persistance (Siddiqi et al., 2003). La contamination de
I’organisme vivant peut aussi se faire par le transfert des PBDEs via le lait maternel et le placenta
(ATSDR, 2004). Une étude en 2012 de Vanden Berghe et al. a démontré que, chez les phoques gris, les
PBDEs étaient transférés de la mere vers le juvénile par le biais du lait maternel. lls ont également
démontré que le lait maternel était principalement riche en hexaBDEs (Vanden Berghe et al., 2012).
De plus, des concentrations plus importantes en PBDEs étaient retrouvées dans le lait de fin de

lactation par rapport a celui de début de lactation (Vanden Berghe et al., 2012).
d. Toxicité

Malgré leur utilisation limitée, les PBDEs sont des perturbateurs endocriniens et neurotoxiques (Siddiqi
et al., 2003). En effet, ceux-ci peuvent agir sur I’équilibre des hormones thyroidiennes car ils possedent
une structure assez semblable aux hormones T2, T3 et T4 (Haddow et al., 1999 ; Morse et al., 1993).
lls vont également se fixer sur les récepteurs alpha- et béta-thyroidiennes (Siddiqi et al., 2003). Des
lors, cela influencera le fonctionnement de la thyroide. La neurotoxicité est quant a elle liée au tetra
et pentaBDE. Ces congéneres, si ils sont administrés quelques jours apres la naissance chez des souris,
auront des effets sur le comportement moteur, la mémoire et les capacités d’apprentissage. D’autres
études ont également démontré que les PBDEs avaient des effets semblables aux PCBs (Eriksson et al.,
2002). De plus, selon Beineke et al. (2005), les PBDEs augmentent les chances de développer des
atrophies du thymus et des déplétions spléniques. Une étude menée par Frouin et al., 2010 sur des
phoques communs a permis de démontrer qu’une concentration de 12uM de PBDEs engendrait des
effets sur le systéeme immunitaire (inhibition de la phagocytose). La présence des congénéres BDE 47,
BDE 99 et BDE 153 affecte la production de ROS (Reactive Oxygen Species, espéces réactives a
I'oxygene) utilisées pour lutter contre les microorganismes phagocytés par les granulocytes (Frouin et

al,, 2010).

2.2.4. Les pesticides organochlorés

a. Généralités

Les pesticides organochlorés, également nommés POCs sont, selon Frangois Ramade (2000), « des
groupes de composés organiques de synthése obtenus par chloration de divers hydrocarbures

insaturés ». lls ont été fortement utilisés dans les années 1930.
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Dans ce groupe, les isoméres d’hexachlorocyclohexane (a-HCH, y-HCH, B-HCH, 6-HCH, etc.) et les
métabolites dichlorodiphenyltrichloroéthanes (p,p’-DDT ; p,p’-DDE ; p,p’-DDT ; p,p’-DDD, etc.) sont
retrouvés. Ces composés sont responsables d’une forte pollution (Ramade, 2000) et sont faiblement
solubles dans I’eau contrairement a leur solubilité dans les solvants organiques. Dans les années 1970,
les pesticides organochlorés ont été interdits permettant ainsi une diminution de leur concentration
dans I'environnement (Kannan et al., 2004) . Cependant, la dégradation des organochlorés se fait
lentement dans I’écosystéme marin, ce qui en fait un puits idéal de contaminants (Ballschmiter, 1992 :

Tanabe et al., 1994 ; Meijer et al., 2003).

b. Propriétés physico-chimiques

En ce qui concerne leur structure chimique, ces POCs sont constitués de chlore substitué a une chaine
aromatique ou aliphatique (Tano et al., 2011 ; Jayaraj et al., 2016). lls sont principalement utilisés
comme insecticides (Tano et al., 2011 ; Jayaraj et al, 2016). lls possedent une faible polarité et une
faible solubilité aqueuse. Cependant, ils sont tres lipophiles ce qui explique leur concentration
importante dans les tissus adipeux. lls sont volatils et possédent une bonne stabilité. Leur persistance
dans I’environnement est due a leur capacité a s’adhérer aux particules dans le sol et dans I'air (Jayaraj

et al.,, 2016).
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Figure 2.3 : Structure chimique des pesticides organochlorés : a. HCH b. DDT c. DDD d. DDE. e.

HCB f. Chlordanes (nonachlore) (Jayaraj et al., 2016).

Il existe différents composés. Dans le cadre de ce travail, nous étudierons plus spécifiquement :

L’hexachlorocyclohexane (HCH). Connu également sous le nom de lindane, c’est un insecticide
ayant pour formule chimique le CsHeCls et étant constitué d’un seul cycle benzénique (Figure
2.3a). Il est retrouvé sous forme de solide blanc ou sous forme gazeuse et a un temps de demi-
vie de 15 mois. Il existe 7 isomeres dont les 3 principaux sont les a-HCH, B-HCH et y-HCH. Le
dernier isomére représente 99% du lindane (Jayaraj et al., 2016).

Le dichlorodiphényltrichloréthane (DDT). Il a pour formule chimique le C14HqoCls. Il est formé de
deux cycles benzéniques reliés par une chaine éthane (Figure 2.3b) et posséde 3 isomeres :
p,p’-DDT ; o,p’-DDT et m,p’-DDT (WHO, 1989 ; Luquet et al, 1974). Il est utilisé comme
acaricide et insecticide. Sa persistance dans I'environnement est due a un long temps de demi-
vie (2 a 15 ans) (Jayaraj et al., 2016). Lorsque le DDT est dégradé, il forme les DDD (Figure 2.3c)
et DDE (Figure 2.3d) (EFSA, 2006). Ces deux métabolites de dégradation possedent des
isomeres : p,p’-DD ; 0,p’-DDE; p,p’-DDD ; o,p’-DDD. Les DDE (dichloro diphenyl dichloroétane)
possedent le temps de demi-vie le plus long (10 ans) et représentent donc la forme la plus
persistante des DDTs (Jayaraj et al., 2016).

Le HCB, également connu sous le nom d’hexachlorobenzéne (Figure 2.3e), est utilisé comme
fongicide et sa formule chimique est la suivante : C¢Cls (Ineris, 2011 ; WHO, 2012). Le HCB est
tres peu soluble dans I'eau (Ineris, 2011).

Les chlordanes (CHL) (Figure 2.3f) sont des insecticides organochlorés commercialisés pour la
premiere fois en 1947 (Bidleman et al., 2002 ; EFSA, 2007). lls sont interdis en Europe depuis
1981 par la directive 79/117/EEC (EFSA, 2007). lls sont généralement retrouvés sous la forme
d’un mélange complexe (EFSA, 2007). Ce groupe est constitué des trans-chlordanes (TC), des
cis-chlordanes (CC), des cis-nonachlores (CN), des trans-nonachlore (TN) et des oxychlordanes

(OxC) (EFSA, 2007). Les OxC et les TN sont plus toxiques que les CC et les TC (EFSA, 2007).
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c. Distribution dans I'environnement et dans I'organisme

A cause de leur production abondante et de leur utilisation planétaire, les pesticides organochlorés
sont retrouvés a travers le monde et plus particulierement dans les pays en voie de développement
(Tanabe, 2002). lIs ont une forte résistance a la dégradation. Cette dégradation est permise grace a
des phénomenes naturels comme la dégradation chimique (pH, T°, etc.), microbienne ou physique
(photodégradation) (Bakan et al., 2004 ; McKinney et al., 2012). lls sont donc retrouvés en grande
quantité dans I'environnement (Bakan et al., 2004). Les pesticides sont évaporés dans l'air et
transportés par les flux atmosphériques. Il se peut également qu’ils retombent dans la mer ou sur le
sol. Ce phénomene est principalement observé dans les régions polaires ou aucune production de ces
substances n’existe (Tanabe, 2002). Il est en effet constaté que les zones de production et celles ou les

polluants sont retrouvés ne sont pas les mémes (Tanabe, 2002).

Chez les organismes vivants, il existe 3 voies d’absorption : la voie par inhalation, la voie par ingestion
et la voie cutanée (Ineris, 2011 ; McKinney et al., 2012). Une fois pénétrés, les pesticides organochlorés
se dispersent rapidement et s’accumulent facilement dans les tissus adipeux de I'organisme vivant

(Ineris, 2011 ; McKinney et al., 2012).
d. Toxicité

Le DDT et ses métabolites sont susceptibles d’agir comme des perturbateurs endocriniens. En effet, le
DDE étant un anti-androgene, il inactive les récepteurs aux androgenes. Ceci entraine un déreglement
hormonal considérable chez le foetus male, et plus tard, des développements défectueux de ses
organes reproducteurs (Sultan et al., 2001). Singh et al. (2016) ont étudié I'impact des pesticides
organochlorés sur différents animaux dont une espéce de pinnipedes, les otaries a fourrure d’Alaska
(Callorhinus ursinus). lls ont notamment remarqué que la réparation de I’ADN était impactée en
présence de pesticides organochlorés (Singh et al., 2016). Des concentrations élevées en pesticides
organochlorés ont surtout été retrouvées dans le lard, le foie, les reins, les muscles et les tissus
reproducteurs des otaries a des concentrations de 1180, 1007, 817, 941 et 660 ng.g* de lipides
respectivement (Singh et al., 2016). Hobbs et al. (2002) ont mesuré des concentrations en 3DDT? de
5090 et de 3550 ng.g* de lipides chez les phoques communs et les phoques gris respectivement du

Saint-Laurent.

Les pesticides organochlorés stimulent le systéme nerveux central (Jayaraj et al., 2016). Le HCH est
principalement métabolisé par des cytochromes P 450 (Ineris, 2005). Il agit sur le systéme nerveux en

interférant avec I'acide y-aminobutyrique (GABA), un neurotransmetteur du canal chlore, du flux

25DDT : Somme des concentrations en o,p'-DDE, p,p'-DDE, o0,p'-DDD, p,p'-DDD, 0,p'-DDT et p,p'-DDT
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sodique et potassique (Ineris, 2005). De plus, le HCH est un anti-oestrogéne engendrant des
dysfonctionnements du systeme reproducteur (Ineris, 2005). L'HCB, ingéré par voie orale par I'animal,
a un effet d’altérations hépatiques, rénales et hormonales (Ineris, 2011). Il agit également sur le

systeme immunitaire, le foie et les glandes thyroide et parathyroide (Ineris, 2011).
2.1. Le mercure

Le mercure, Hg, est un métal blanc argenté (Bensefa-colas et al, 2011), liquide a température
ambiante et fortement toxique pour 'homme et I'environnement a faibles concentrations. Il est
retrouvé dans tous les compartiments de I’environnement (eau, air, sol, sédiments) (Ramade, 2000)
et existe sous 3 formes ayant des niveaux de toxicité différents : le mercure organique (principalement
MeHg), le mercure inorganique (Hg?*), surtout retrouvé dans I'eau (Li et al., 2015), et le mercure
élémentaire correspondant a la forme métallique (Leermakers et al., 2005 ; WHO, 2010). Le mercure
métal ou élémentaire est volatil et représente la forme pure du mercure (Hg®). Cette forme est
également trés peu soluble dans I'eau (Bensefa-colas et al., 2011) ce qui permet son transfert de I'eau
vers |'air (Morel et al., 1998). De plus, la forme est tres stable, ceci lui permettant d’avoir une présence
de 6 mois a 2 ans dans I’environnement (Pironne et al., 2005 cité par Liu et al., 2012). Le mercure est
le plus souvent retrouvé sous forme élémentaire, sous forme de sels inorganiques divalents ou sous

forme de mercure organique alkylé (Lauwerys et al., 2007 cité par Bensefa-colas et al., 2011).

2.1.1. Les sources du mercure

Le mercure peut a la fois étre d’origine naturelle ou d’origine anthropique. En effet, les éruptions
volcaniques, la lixiviation des roches et les feux de foréts sont responsables de I'apport de mercure
dans les cours d’eau, les lacs et les océans (Ramade, 2000 ; Li et al., 2015). Ces derniers fournissent a
eux seuls la moitié du mercure d’origine naturelle, équivalant en 2010 a 2680 tonnes de mercure émis
par an (Pirrone et al., 2010). En 2009, Friedli et al. ont estimé qu’entre 1997 et 2006, 13% du mercure
d’origine naturelle émis provenait de la combustion de biomasse. Cependant, a cela se rajoute le
mercure issu de I'activité anthropique provenant notamment des combustions d’énergies fossiles, des
incinérateurs de déchets, des pesticides ou encore de la production de ciment (Ramade, 2000 ; WHO,
2010; Ramade, 2000). La combustion des énergies fossiles représente environ 45% du mercure
anthropique total émis dont la majorité provient de la combustion de charbon. Le charbon ne contient
pas de grandes concentrations en mercure en tant que tel. Cependant, lors de la combustion, le
mercure est libéré. La combinaison de cette libération avec les grandes quantités de charbon brdlé
produit des rejets globaux importants (UNEP, 2008). Les exploitations minieres représentent 18% du
mercure anthropique. Le mercure est également utilisé dans des matériaux (batteries, peintures,

lampes fluorescentes, pesticides, cosmétiques, etc.). Les déchets de ces éléments sont ensuite
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incinérés ou déposés dans des décharges. L'incinération de ce type de matériaux est une grande source

d’émissions de mercure atmosphérique (UNEP, 2008).

En 2004, une estimation de 2000 a 2200 tonnes de mercure d’origine anthropique émises par an a été
constatée (Seigneur et al., 2004), alors qu’en 2010 la quantité totale de mercure anthropique émise
dans I'atmosphére était de 1960 tonnes (UNEP, 2013). Entre 2005 et 2010, |'Asie a été la région
émettant la plus grande quantité de mercure (plus de 1200 tonnes) alors que les autres régions

émettaient entre 70 et 400 tonnes de mercure (Pacyna et al., 2006).

2.1.2. Cycle biogéochimigue du mercure

Ce cycle permet d’obtenir les différentes formes de mercure existant dans I'environnement (Liu et al.,
2012). Le mercure élémentaire, constituant plus de 90% des formes de mercure dans I'atmosphere,
est plus facilement dispersé dans I'environnement alors que le mercure Hg(ll) se retrouve en plus
grande quantité dans le sol et I'eau (Pirrone et al., 2005 cité par Liu et al, 2012). Une fois dans
I’environnement, le cycle biogéochimique du mercure se déroule grace a une série de transformations
et de transports comme notamment les réactions d’oxydoréduction ou de méthylation et
déméthylation qui sont les réactions les plus importantes (Fitzgerald et al., 2007b cité par Liu et al.,
2012).

Il existe 3 états d’oxydation pour le mercure : 0, +1, +2. La forme élémentaire d’origine naturelle ou

anthropique est oxydée selon I'équation suivante (Morel et al., 1998) :

Hg® - Hg?* + 2e (Morel et al., 1998)

Cette oxydation a lieu en présence d’atomes de brome ou d’hydrogéne et permet d’obtenir du Hg?*
(Holmes et al., 2006). Le Hg° étant trés volatil, il sera capable de se déplacer dans I’environnement
alors que le Hg?* est un mercure ne pouvant se déplacer sur de longues distances mais, par contre, il
est beaucoup plus soluble dans I'eau que le mercure élémentaire (Russell Bullock, 2000), c’est
pourquoi il se dépose dans I'eau (40%) et sur le sol (60%) (Lin et al., 2006). La réaction de réduction est

également possible et se réalise en présence d’un radical OH (Lin et al., 2006).

L'autre processus de transformation est la méthylation/déméthylation du mercure. En effet, le
mercure élémentaire est transformé par des bactéries benthiques anaérobies en mercure inorganique
puis en méthylmercure et enfin en diméthylmercure qui est volatil selon I’équation suivante (Ramade,

2000) :

Hg® = Hg*-> CHsHg* = (CHs);Hg (Ramade 2000)
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A cause des précipitations, le diméthylmercure atmosphérique produit par cette réaction retombe
dans les eaux et sur le sol et entre ensuite dans les chaines trophiques pour y subir une
bioaccumulation (Ramade , 2000). Cette forme de mercure produite est donc toxique pour la faune

car celle-ci est difficilement capable d’éliminer cet élément des organismes (Ramade, 2000).

Comme dit précédemment, le Hg* sera retrouvé en grandes concentrations dans I'eau di a la forte
présence de chlorure. En effet, ce dernier favorise la réaction d’oxydation Hg® - Hg?" (Liu et al., 2015).
D’autres facteurs, comme la salinité ou la concentration en sulfure, influencent la réaction dans ce

compartiment en formant du HgS au lieu du méthyle de mercure (Ullrich et al., 2001).

Dans le sol, contrairement au sulfure de mercure et au mercure élémentaire, le Hg?* est absorbé par
les plantes. La transformation du mercure élémentaire est également influencée par certains facteurs
comme la température ou la matiére organique. En effet, Hg?* peut étre méthylé ou mobilisé par la
dégradation de la matiére organique (Liu et al., 2015). Enfin, si la température augmente, cela a

tendance a augmenter I’activité microbienne et donc a favoriser la méthylation (Ullrich et al., 2001).

2.1.3. Distribution du mercure dans [’organisme

Différentes voies d’entrées du mercure existent : par inhalation, absorption par la peau, par ingestion
de nourriture ou d’eau de mer. Cependant, c’est plus particulierement par leur alimentation que les
mammiféres marins sont contaminés (André et al., 1990a ; Augier et al., 1993b ; Law, 1996). En effet,
leurs proies montrent des concentrations en méthylmercure élevées (Svensson et al., 1992). Une fois
avalée, cette forme de mercure est aisément absorbée par le tractus gastro-intestinal (Svensson et al.,
1992). De plus, le méthylmercure est un élément liposoluble ce qui signifie qu’il est retenu dans les
tissus adipeux (Mason et al., 1995). Il se bioaccumule et se bioamplifie le long de la chaine alimentaire
(Ritger et al., 2018). En effet, la teneur en mercure dans les organismes en bas de chaine est plus faible
gue dans ceux en haut de chaine (Feng et al., 2018). Dés lors, les phoques étant des pinnipedes, ils se
trouvent presqu’au sommet de la chaine trophique et sont donc plus touchés par la contamination

(Das et al., 2003).

Les foetus et les bébés sont également sujets aux transferts via le placenta et durant la lactation (Das
et al., 2003). Cette contamination, méme si elle est plus faible que pour les adultes, a des effets tres

néfastes sur le développement mental des petits (NRC, 2000).

19



2.1.4. Toxicité

Le mécanisme d’action du mercure et sa toxicité vont dépendre de la forme du mercure, de la dose
ainsi que de sa voie d’entrée (Feng et al., 2018). En effet, le mercure liquide (forme inorganique) ne

semble pas étre toxique sous cette forme (Feng et al., 2018), par contre il I'est sous forme vapeur.

La toxicité des sels de mercure dépendra de leur solubilité (Ramade, 2000). Malgré cela, ils auront
tendance a affecter les reins et la paroi intestinale (Berlin et al., 2007). Quant au mercure inhalé, il a
un effet néfaste sur le systéme nerveux car cette toxine traverse la barriére hémato-encéphalique® et
attaque donc le cerveau (Feng et al, 2018). En effet, des déficits moteurs, sensoriels et
comportementaux ont été constatés (Das et al., 2003). D’autres effets comme des cancers, des effets
respiratoires et hépatiques ou sur la glande thyroide, etc. ont également été observés (Feng et al.,
2018). Au niveau physique, les mammiféres marins souffrent d’anorexie et de léthargie (Das et al.,

2003).

Par ingestion, le méthylmercure, une des formes les plus toxiques (Das et al., 2003), est absorbé par le
tractus gastro-intestinal et pénétre dans le cerveau (UNEP, 2002) pour y étre déméthylé en mercure
élémentaire (Berlin et al., 2007). Lorsqu’il pénétre dans le flux sanguin, il se lie aux groupements
sulfhydriles et plus particulierement a la cystéine (Bernhoft, 2012) lui permettant d’étre distribué dans
tous les tissus périphériques (Berlin et al., 2007). Cette liaison interfére avec la transcription de ’ADN
et les protéines de synthése comme celles du cerveau (Gruenwedel et al., 1970 cité par Bernhoft,
2012). De plus, il est capable de traverser le placenta et de contaminer le foetus en se logeant dans son
cerveau et pouvant entrainer sa mort (Wagemann et al., 1988 cité par Das et al., 2003 ; Das et al.,
2003 ; Bernhoft, 2012). Aprés l‘accident survenu au Japon en 1949 ou une usine pétrochimique a
contaminé des milliers d’habitants en rejetant du mercure dans la baie de Minamata, des études ont
démontré que le méthylmercure avait également un effet sur le systéme nerveux que cela soit chez
les adultes ou les enfants (UNEP, 2002). Il est également capable de favoriser I'auto-immunité en

diminuant I'activité des cellules Natural killer (Ilback, 1991 cité par Bernhoft, 2012).

Les vapeurs du mercure élémentaire, une fois rentrées dans 'organisme, se lient avec les acides
aminés contenant du sulfure et sont ainsi transportées jusqu’au cerveau par le sérum ou les globules
rouges (Eggleston et al., 1987 cité par Bernhoft, 2012) ou elles seront oxydées en Hg?. De plus, ce
mercure se dépose dans la thyroide, les muscles, le foie, les reins et encore d’autres organes
engendrant un disfonctionnement de ceux-ci (Berlin et al., 2007). Enfin, le mercure a un effet sur le

systeme immunitaire car il est capable de se lier a la surface des cellules T (Bernhoft, 2012).

3 barriére dans le cerveau permettant la filtration et le contréle du passage des substances sanguines
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2.1.5. Elimination du mercure chez les mammiféres marins

Chez les mammiféres marins, il existe différents mécanismes de détoxification.

Tout d’abord, il existe un antagonisme entre le mercure et le sélénium permettant la protection du
mammifére marin au mercure (Cuvin-Aralar, 1991 cité par Das et al., 2003). La présence équimolaire
de mercure et de sélénium dans le foie serait a I'origine de I'un des mécanismes de détoxification (Das
et al., 2003). En effet, le mercure se lie a des sélénoprotéines formant ainsi des petites granules de
séléniure mercurique (HgSe ou (CH3Hg)Se2) (Palmisano et al., 1995 ; Das et al., 2003). Ce mécanisme
n’élimine pas le mercure de I'organisme mais le rend non-toxique (Das et al., 2003). Rawson et al.
(1995) ont également constaté la formation de ces granules de taille plus importante dans les poumons
et les ganglions lymphatiques hilaires chez les cétacés. Caurant et al. (1996) ont constaté un autre
mécanisme de détoxification chez les baleines qui utilisent une protéine, la métallothionéine, qui
possede une grande affinité avec les ions métalliques. En effet, une protéine stable contenant Ila
métallothionéine permet la fixation d’une quantité de mercure inférieure a 1% du mercure total (Das
et al., 2003). La métallothionéine est une protéine ayant une grande affinité avec les ions métalliques.
En se liant aux métaux bivalents, elle participe a la détoxification des mammiféres marins. Cependant,
a partir d’une certaine valeur en mercure (50ug/ de poids frais), la métallothionéine ne se lie que avec
1% du mercure (Caurant et al., 1996 ; Das et al., 2003). Ce processus de détoxification n’est pas
spécifique au mercure. D’autres métaux comme le cadmium sont éliminés des vertébrés par ce

processus (Caurant et al., 1996).

2.2. Les isotopes stables

Les concentrations en polluants organiques persistants et en mercure sont notamment influencées par
I’habitat, le régime alimentaire et la position trophique de I'animal. Les valeurs en isotopes stables

permettent d’étudier ces différents facteurs.
2.2.1. Geénéralités

La technique des isotopes stables est largement utilisée depuis plus de 25 ans et représente un outil
puissant pour les études écologiques et trophiques chez les poissons et les mammiféres marins
(Newsome et al., 2010). L’étude de la proportion d’isotopes permet de connaitre le régime alimentaire,
le niveau trophique, les mouvements migratoires et |I’habitat de I’'animal (Newsome, 2010). De plus, la
composition isotopique permet d’étudier la relation entre la contamination des polluants et leur
alimentation (Sturaro et al., 2018). L'idée de cette technique est la suivante : la composition isotopique

d’un consommateur est un mélange proportionnel des compositions isotopiques des sources de
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nourriture. Les rapports isotopiques du carbone, du soufre et de I'azote (63C, 6**S, 6°N) sont donc
utilisés comme marqueurs alimentaires (Newsome, 2010). Par exemple les valeurs en §3C et 6°N
augmentent lorsqu’il y a une augmentation du niveau trophique (Newsome, 2010). Soit les isotopes se
fractionnent ou changent de maniére prévisible entre les niveaux trophiques (6°N) reflétant ainsi la
position, soit ils ne changent pas beaucoup reflétant une source de production primaire (63C et §%S)
(Hobson et al., 1995). Le renouvellement des isotopes stables dans les tissus varie en fonction du

métabolisme du tissu en question (Hobson et al., 1995).

2.2.2. Le fractionnement isotopigue

Le fractionnement isotopique est, selon Tiwari et al. (2015), «la répartition relative des isotopes plus
lourds et plus légers entre deux phases coexistantes dans un systéme naturel ». Il existe 2 types de
processus : le fractionnement a I'équilibre et le fractionnement cinétique (Tiwari et al., 2015). Le
premier fractionnement correspond a un échange d’isotopes jusqu’a atteindre un rapport isotopique
constant. Le second induit des vitesses de transformation différentes en fonction des isotopes (Tiwari
et al., 2015). Le fractionnement isotopique engendre une différence entre la composition isotopique

de l'individu et celui de ses apports (Newsome, 2010).

2.2.3. Lavaleur isotopique

La valeur isotopique est exprimée sous la forme d’un delta (§). Elle est mesurée de la fagon suivante

(Newsome, 2010) :

SEX — (Réchantillon 1) 1000 (%
Rréférence ' (%0)

Ou X représente I'azote, le carbone ou le soufre, E représente 15, 13 ou 34 respectivement et R
représente les rapports isotopiques entre le nombre d’isotopes lourds et celui des légers : >N/*N,
13C/12C ou 345/32S respectivement (Newsome, 2010 ; Tiwari et al., 2015). Lorsque la valeur isotopique
est positive, cela signifie que I’échantillon contient plus d’isotopes lourds que la référence. En d’autres
mots : le poids atomique de I'isotope lourd est supérieur a celui de la référence (Newsome, 2010 ;
Tiwari et al., 2015). Une valeur négative annonce un rapport isotopique contenant moins d’isotopes
lourds. La variation isotopique donne des informations sur la composition isotopique des apports, sur
le temps nécessaire a I'isotope pour apparaitre dans le tissu et le fractionnement isotopique entre la

source et le tissu (Newsome, 2010).
2.2.4. L’azote

L'azote posséde 2 isotopes: 'azote-14 (*N) et I'azote-15 (**N), les isotopes léger (faible masse

atomique) et lourd (masse atomique élevée) respectivement (Bocherens, 1999 ; Tiwari et al., 2015). lls
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représentent 99,64% et 0,36% de I'azote total respectivement (Tiwari et al., 2015). La présence de
|’azote dans le systeme biologique est due au processus de fixation par des micro-organismes. Il réduit
le N en NHs;, en NHsf ou en dautres composés azotés (Tiwari et al, 2015).
La plus grande source d’azote pour le mammifere marin est la protéine (Newsome, 2010). Vanderklift
et Ponsard (2003) ont remarqué qu’une augmentation de 2 a5 %o de la valeur en §1°N correspondait
a un niveau trophique supérieur. Les valeurs en §1°N montrent donc un enrichissement séquentiel et

prévisible d’un niveau trophique au suivant et constitue un bon indicateur de cette position trophique.
2.2.5. Lesoufre

Le soufre posséde 4 isotopes stables : le soufre-32 (325), le soufre-33 (33S), le soufre-34 (34S) et le soufre-
35 (*S). lls représentent 95,02%, 0,75%, 4,21% et 0,02% respectivement du soufre total. Les isotopes
stables du soufre comprennent a la fois le soufre naturel et le soufre anthropique (Krouse and
Grinenlo, 1991). Les valeurs en 6 S varient peu le long de la chaine trophique (Newsome, 2010).
L’étude des valeurs en 6%S permet d’obtenir des informations sur la source de production primaire,
sur la structure de la chaine alimentaire et les habitudes alimentaires de I'individu (Hoekstra et al.,

2002 ; Newsome, 2010).
2.2.6. Le carbone

Le carbone posséde 2 isotopes stables : le carbone-12 (*2C) et le carbone-13 (*3C), des isotopes léger et
lourd respectivement. Le 2C est le plus abondant, il représente 98,89% des isotopes stables du carbone
contre 1,11% pour le 3C (Tiwari et al., 2015). Dans I’environnement marin, les équilibres du carbone

sont représentés par les équations suivantes (Faure, 1986 cité par Tiwari et al., 2015).

CO,(g) « COz(aq.)
C0,(aq.) + H,0 & H* + HCO3 (aq.)
CaCO5 (s) + H* & Ca**(aq.) + HCO3 (aq.)

Il existe un gradient vertical de CO, dans les océans. Dans la zone épipélagique, le phytoplancton
consomme du '2C enrichissant la surface des eaux en 3C. Dans les profondeurs, la production
biologique est plus faible : la matiére organique se décompose et libére le *2C réduisant la présence de

13C dans les eaux (Tiwari et al., 2015).

Le carbone-14 est un isotope radioactif d’origine naturelle ou artificielle. Il est utilisé pour la datation

radiométrique permettant de connaitre I'dge d’'un composé organique. Il n’est pas stable. Dans cette
étude seul le carbone-13 est intéressant. Il permet notamment de donner des informations sur le

régime alimentaire et I’habitat de I'animal.
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3. Matériel et méthodes

3.1. Préléevements des échantillons

34 phoques communs (17 males et 17 femelles) et 34 phoques gris femelles ont été capturés en 2017
en mer du Nord : sur Orkney et sur I'lle de May (56°11’N, 2°33’W, Ecosse) respectivement le temps
d’étre échantillonnés. Les femelles phoques communs étaient toutes en gestation alors que les
femelles phoques gris étaient en début de lactation. Les tissus échantillonnés furent des biopsies de
lard, du sang et des poils. Seuls le sang et les biopsies de lard de 33 phoques gris ont pu étre
échantillonnés. lls ont été prélevés par France Damseaux (Chercheur FNRS a I'Université de Liege,
Laboratoire d’Océanologie, Belgique) en collaboration avec le Dr. Paddy Pomeroy (NERC Unité de
Recherche sur les Mammiferes Marins, Institut Ecossais des Océans, Université de St Andrews, Ecosse,

Royaume-Uni). Le numéro de permis était le #60/3303.

3.2. Préparation des échantillons

3.2.1. Nettoyage des poils

Les poils ont été immergés dans de I'acétone (90%) et placés 10 minutes dans un bain a ultrasons. lls
ont ensuite été rincés abondamment a I'eau Milli-Q (18,5 MQ.cm) et placés dans une étuve (Chatt and

Katz, 1988) a 38°C pendant minimum 48h.

3.2.2. Préparation des échantillons de sang

Une partie du sang a été centrifugée dans le but d’obtenir du sérum appelé « cellules sanguines » tout
le long de ce travail. Le sang entier et les cellules sanguines ont été lyophilisés (Christ Alpha 1-4 LD
Freeze Dryer). La lyophilisation a permis d’éliminer I'eau du sang congelé par le phénomene de
sublimation. Ce phénomeéne se déroule a -50°C a une pression de 0,002 bar. Le sang entier et les

cellules sanguines ont ensuite été broyés au mortier afin d’obtenir une poudre homogéne.

3.3. Analyse des POPs

Vingt-huit congénéres du PCB (numéros IUPAC : CB 28, CB 52, CB 47, CB 49, CB 66, CB 74, CB 99, CB
101, CB 105, CB 110, CB 118, CB 128, CB 138, CB 146, CB 149, CB 153, CB 156, CB 170, CB, CB 177, CB
180, CB 183, CB 187, CB 196/203, CB 194, CB 199, CB 206, CB 209), 7 PBDEs (numéros IUPAC : BDE 28,
BDE47, BDE 99, BDE 100, BDE 153, BDE 154, BDE 183), 3 DDT (pp-DDE, pp-DDD, pp-DDT), 3 isoméres
du hexachlorocyclohexane (HCH) (a-HCH, B-HCH, y-HCH), les composés du chlordane (oxychlordane
(OxC), trans-non-achlore (TN), cis-nonachlore (CN), trans-chlordane (TC), cis-chlordane (CC), 2 MeO-

PBDEs (2’-MeO-BDE 68 et 6-MeO-BDE 47) ainsi que I’'hexachlorobenzene (HCB) ont été analysés.
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3.3.1. Extraction des lipides

Entre 0,125 et 0,150 mg d’échantillons de lard ont été pesés (1) (Sartorius BP 121S) et ajoutés a ~8g
de NaSO; hydraté et 50 pl d’un standard interne (200 pg.puL?* de CB 143, 25 pg.uL? de e-HCH, 25 pg.uL
1 de BDE 77, 25pg.uL? de 13C-HCB). Le standard interne ajouté 3 cette étape est utilisé lors de la
méthode analytique. 5 mL d’une solution Hexane : Dichlorométhane (DCM) (1 :1, v/v) ont ensuite été
ajoutés. Apres une nuit a 5°C, les échantillons ont été vortexés pendant 1 min et ont été plongés 10
min dans un sonicateur (Branson 5510). lls ont ensuite été centrifugés pendant 2 min a 3000 rpm
(Centrifuge 5810). Le surnageant a été prélevé et placé dans un tube a essais préalablement taré. Les
opérations a partir de I'ajout des 5 mL de la solution Hexane : DCM ont été répétées une seconde fois

a I'exception du passage a 5°C durant une nuit.

3.3.2. Détermination des concentrations en lipides

Les tubes a essais du point 3.3.1. ont été placés sous un flux d’azote a 28°C (Thermo scientific Reacti-
Therm™ |IIl Heating and Stirring Modules TS-18820) jusqu’a ce qu’il ne reste que 3 a 4 mL de
surnageant. Les tubes a essais ont été pesés avant et apres la répartition d’'une quantité de surnageant
(~1,5 mL) (2) dans une cupule tarée. Les cupules ont ensuite été placées dans une étuve a 130-140°C
(Heraus) pendant 1h. Les cupules séchées et refroidies ont été pesées une seconde fois (3) afin de

connaitre la quantité de lipides présents dans le surnageant.

Le pourcentage de lipides a été calculé de la fagon suivante :

Lipides totaux

X1
Masse de l'échantillon (1) 00

% lipides =

Masse de surnageant dans les tubes X Masse de lipides dans les cupules(3)

Lipides totaux =
P Masse de surnageant répartie dans les aliquots(2)

3.3.3. Dosages des polluants organiques persistants par clean-up

L’extraction des POPs a partir du reste de surnageant du point 3.3.2. a été réalisée par SPE (Solid Phase
Extraction, extraction en phase solide). La SPE est une méthode permettant I'adsorption sélective de
composés sur une phase solide entrainant une séparation des composés en solution dans la phase

liquide.

Les extraits restants dans les tubes a essais utilisés au point 3.3.2 sont ensuite transférés dans des
colonnes (Agilent — Réservoir 20 mL Capacity — Bond Elut Reservoir) contenant un fritté (Agilent

Technologies- Frits ; 20 mL; 13/16 in, 20um) et 6g de silice acide (44%) préalablement nettoyé avec 15
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mL d’hexane. Aprés transfert, les tubes ont été rincés 2 fois avec 2 mL d’hexane. 20 mL d’hexane ont
ensuite été ajoutés suivis de 15 mL de DCM afin d’éluer correctement les composés. Une fois |la colonne
entierement éluée, I'extra a été récupéré et concentré au Rotavapor (Rotavapor R Il - SJ24/40, A, 100-
120V) durant 3-4 minutes a 40°C de sorte a ne laisser que 1 a 2 mL d’extra. lls ont ensuite été transférés
dans de nouveaux tubes a essais et completement évaporés au flux d’azote a 28°C (Thermo scientific
Reacti-Therm TM Il Heating and Stirring Modules TS-18820) en vortexant (a 15, 23 et 29 min). 100 ul
d’isooctane ont été ajoutés aux tubes a I'exception des 2 premiers de chaque lot de 14 ou 100 pl de
standard de récupération (50 pg.uL™ de CB 207) ont été ajoutés. Les tubes ont ensuite été vortexés

durant 30 secondes.

3.3.4. Méthode analytique

Différentes méthodes peuvent étre utilisées pour séparer et quantifier les POPs comme I'HPLC-MS-
MS, le GC-MS, LC-MSMS (Guo & Kannan, 2015). Dans cette étude, les POPs ont été séparés et
guantifiés par chromatographie gazeuse couplée a un spectromeétre de masse (GC-MS). La méthode
avait déja été utilisée précédemment pour analyser les concentrations en POPs dans des échantillons
de lard de baleines et de dauphins. Cette technique se base sur une ionisation suivie d’une séparation

des ions et de leur détection.

Les PBDEs, chlordanes et MeO-PBDEs ont été analysés grace a un GC/ECNI*-MS (GC Agilent 6890 (Palo
Alto, CA, USA) couplé a un spectrométre de masse Agilent 5973 en mode ionisation négative par
capture d’électrons (ECNI) constitué d’une colonne capillaire DB-5 de 30m x 0,25mm x 0,25um, avec
un contréle permanant des ions m/z=79 et 81 (pour les PBDEs et les MeO-PBDEs). La température
d’injection était de 92°C pendant 0,03 min et puis a été augmentée de 70°C/min pour atteindre une
température de 300°C maintenue pendant 30 min. 1uL d’échantillons a été injecté a une pression de
10,06 psi pendant 1,25 min et a un flux de purge de 50 mL/min aprés les 1,25 min. La température du
GCau début de I'analyse était de 92°C pendant 1,25 min. Par la suite, elle a été augmentée de 10°C/min
jusqu’a atteindre 300°C, maintenue pendant 1 min, suivi d’une augmentation de 40°C/min jusqu’a
atteindre une température de 310°C, maintenue pendant 9,5 minutes. Le gaz vecteur utilisé était de
I’"hélium avec un flux de 1.0 mL/min pendant 25 min suivi d’un flux de 1,5 mL/min. Le détecteur était
a une température de 170°C. Les congéneres BDE 103 et BDE 128 ont été utilisés comme standard
interne (SI) pour tous les PBDEs et le CB 143 a été utilisé pour détecter les pesticides organochlorés et

les PCBs (Weijs et al., 2013 ; Dirtu et al., 2016 ; Das et al., 2017).

4 ECNI : Electron capture negative ionisation - lonisation négative par capture d’électrons
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Les PCBs, HCB et les DDTs ont été analysés avec le méme GC-MS mais avec un mode d’impact
électronique (GC-EI>-MS) constitué d’une colonne HT-8 de 25 m x 0,22mm x 0,25um (SGE, Zulte,
Belgium). Les spectrometres de masse pour les deux GC-MS ont été utilisés sous le mode SIM (selected
ion-monitoring : surveillance des ions sélectionnés) (Weijs et al., 2013 ; Dirtu et al., 2016 ; Das et al.,
2017). Ce mode de fonctionnement permet une transmission limitée d’'une plage de rapports
masse/charge (IUPAC, 1997). Un blanc a été introduit dans chaque batch afin de connaitre la
contamination par I’air, par les solvants et/ou par la verrerie. Les blancs étant stables (RSD<30%), la
valeur de leur contamination a été déduite de chacun des échantillons du lot par la suite (Das et al.,
2017). La limite de quantification (LOQ) a été déterminée comme étant 3 fois I’écart-type du blanc. Les
échantillons ayant des concentrations inférieures a la LOQ se sont vus attribuer une concentration

égale a % LOQ (Weijs et al., 2015).
3.4. Le mercure

Les concentrations en mercure total (T-Hg) ont été analysées grace au DMA-80 (Direct Mercury
Analyser- Milestone) dans le sang entier de 34 phoques communs (17 males et 17 femelles) et 34
femelles phoques gris et dans les poils de 34 phoques communs (17 males et 17 femelles) et 33
femelles phoques gris. Cet appareil a été choisi car il permet la détermination rapide et directe de la
concentration totale en T-Hg dans des échantillons sous forme solide ou liquide grace a la
spectrométrie d’absorption atomique. Les concentrations dans les tissus sont connues rapidement et

la préparation des échantillons est trés limitée.

Le DMA-80 effectue une décomposition thermique de I’échantillon, une fusion du mercure et une
mesure de I'absorption. Les échantillons introduits subissent d’abord un séchage au flux d’oxygene (4
bars) suivi d’'une décomposition thermique toujours sous oxygeéne. Dans une colonne catalytique a
750°C, les halogénures sont piégés et les gaz de combustion décomposés. Un amalgamateur d’or piege
ensuite le mercure gazeux présent dans I’échantillon restant. Il est chauffé et la vapeur de mercure est
désorbée vers les cellules de mesure. Dans ces cellules, une lampe a faible pression de vapeur de
mercure sert de source de rayonnement. Le systeme optique, constitué de diodes UV silicone et d'un
filtre d’interférence, isole la raie du mercure a 254.65 nm et mesure |'absorbance. Les limites de
détection et de quantification sont de 0,01 ng et <0,05 ng de mercure respectivement (Milestone SRL,
2018).

Les cellules (réceptacles en quartz pour les échantillons ) ont été préalablement chauffées a plus de
400°C pendant 5 minutes afin d’éliminer les impuretés. Les poils et le sang entier ont ensuite été

transférés dans les cellules et pesés (~0,01 et 0,002g respectivement) a I'aide d’une balance analytique

5 Electron ionisation mode : mode ionisation des électrons
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(AB135-S/FACT — Mettler Toledo).
L'absorbance mesurée par le DMA-80 et la courbe d’échantillonnage permettent de déterminer la

quantité de mercure (ug.kg* de masse séche). La concentration est calculée de la fagon suivante :

Quantité de mercure obtenue

[T — Hg] (ng.kg) = Masse de l'échantillon de départ

Pour I'analyse de T-Hg dans les poils, 0,2 mL de standard (20 ng Hg 100 ppb), 0,2 mL de blanc (HCI 1%
v/v) et 2 références (0,006 g de DORM-2 (4635,8 ug Hg.g?) et 0,003g de NIES 13 (3918,4 ug Hg.g), du
muscle de poisson et des poils d’homme respectivement) ont été analysés au début des mesures. Pour
I'analyse dans le sang, les mémes standard et blanc que les poils ont été utilisés. Les références
utilisées étaient 0,006 g DORM-2 (4194,3 pg Hg.g!) et 0,006g de DOLT-3 (3043,2 ug Hg.g?), du muscle

et du foie de poisson respectivement.

3.5. Les isotopes stables

Trois isotopes stables ont été analysés dans les cellules sanguines et les poils : 63C, 8©°N, 6%S. Les
tissus choisis pour I'analyse apportent des informations différentes. En effet, les poils ont un
renouvellement beaucoup plus lent que le foie et la graisse ce qui permet de connaitre des
informations plus anciennes sur I'alimentation de I'animal (Tieszen et al., 1983). A titre informatif, le
temps de demi-vie du carbone dans le foie est de 6,4 jours contre 47,5 jours dans les poils (Tieszen et
al., 1983). Les cellules sanguines quant a elles se renouvellent trés rapidement. Les valeurs mesurées

dans ce tissu correspondent a I’alimentation des quelques jours précédant le prélevement.

Les poils (1,20-1,30 mg) et les cellules sanguines (2,00-2,50 mg) ont été pesés dans des cupules en
étain. Environ 1,25 mg d’oxyde de tungstene (WOs3) ont été ajoutés. Des blancs (>2mg de WOs), des
références (1,20-1,30 mg de poils de barbe) et des standards (0,5 mg de IAEA-N2, de IAEA-C6 et de
IAEA-S1) ont été ajoutés tous les dix échantillons. Ces références proviennent de I’Agence

Internationale d’Energie Atomique (International Atomic Energy Agency (IAEA, Vienne, Autriche).

Les valeurs en isotopes stables ont été mesurées par un spectrometre de masse (IR-MS ; Isoprime100,
Isoprime, UK) couplé a un analyseur élémentaire C/N/S (Elementar Vario MICRO cube) (EA-IRMS).
L'analyseur élémentaire est composé d’une colonne de réduction, d’une colonne de combustion, de
deux capteurs d’eau, d’un détecteur TCD (Thermal Conductivity Detector, détecteur a conductivité
thermique) et d’une colonne d’adsorption. Cet appareil rend I’échantillon gazeux grace a une
combustion. La colonne de combustion est chauffée a 1150°C et de I'oxygene est injecté. Cela permet
I’oxydation des composés organiques. Les gaz sont ensuite transférés vers la colonne de réduction par
un gaz vecteur d’hélium. Cette derniére chauffée a 850°C permet la réduction des oxydes d’azote (NOy)

en N et du SOs en SO. La colonne d’adsorption permet de retenir les gaz par affinité. Elle est chauffée
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a 40°C puis a 110°C afin de changer son affinité pour les gaz. Les gaz sont ensuite détectés un a un (N;
suivi du CO; et du SO3) par le détecteur TCD. Ensuite, le spectrometre de masse mesure les rapports

isotopiques.

3.6. Analyses statistiques

Les analyses statistiques ont été réalisées a I'aide de Minitab 17 et de la version 1 de Past 3. Les
graphiques des isotopes stables ont été réalisés grace a GraphPad Prism 7. La normalité des données
et I’homogénéité des variances ont été déterminées au moyen de la méthode du résidu et du test de
Bartlett respectivement.

Les données ne suivant pas une distribution normale et dont I'hypothése nulle de ’homogénéité a été
rejetée (p<0,05) ont subi une transformation logarithmique. Les conditions d’application ont été a
nouveau vérifiées sur ces données transformées. Les données transformées ne suivant pas les
conditions d’application ont été traitées par des test non-paramétriques.

Le test de Mann-Withney et ’ANOVA ont permis de déterminer si il existait une différence significative
entre les groupes d’individus différant au niveau du sexe ou de I'espéce : différence entre phoques
communs males et phoques communs femelles, différence entre les femelles phoques gris et les
femelles phoques communs. Une ANOVA a été réalisée sur les échantillons respectant les conditions

d’application alors qu’un test de Mann-Withney a été réalisé sur les échantillons ne les respectant pas.

Une analyse en composantes principales (ACP) a également été réalisée afin de corréler les niveaux de

contamination des divers polluants entre eux.
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3.7. Schéma récapitulatif

Figure 3.2 : Représentation récapitulative des analyses réalisées dans le cadre de cette étude sur les différents
échantillons de phoques gris femelles et de phoques communs prélevés sur I'ile de May et sur d’Orkney
respectivement. n représente le nombre d’individus, f et m sont les femelles et males respectivement.
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4. Résultats

4.1. Polluants organigues persistants

Les phoques communs males présentent des concentrations en Y6PCBs significativement supérieures

aux concentrations mesurées chez les femelles (ANOVA, p=0,021).

Les concentrations en 6PCBs indicateurs, SPBDEs, SHCH et HCB chez les phoques gris femelles sont
significativement supérieures aux concentrations chez les phoques communs femelles (ANOVA, Mann-

Withney, p<0,05).

Tableau 4.1 : Pourcentage lipidique (en %) et concentration en polluants organiques persistants
(ng.g de lipides) dans le lard des phoques communs et des phoques gris d’Orkney et de I'lle de May
respectivement.

Les valeurs sont exprimées sous la forme moyenne (médiane) + écart-type

(minimum/maximum) n= nombre d’échantillons. *Comparaison entre les femelles phoques communs et

phoques gris. ** Comparaison entre les males et les femelles chez les phoques communs (ANOVA). Les p-value

significatives sont en gras dans le tableau.

Phogues communs Phoque gris p-value
Ensemble des Entre
Males Femelles Femelles
individus femelles*
(88) (73/97) 88(90)+5
89 (88) £ 7(73/97
87(89) +6 (78/96) 90 (90) +5
% lipidique (73/97) n=17 n=17 (74/98) p=0,343
n=34 n=33
p=0,27**
1247 (948) + 1647 (1686) 1116 847 (495) £768 | 1257 (1137) +
56 PCBs 1027 (135/3495) (168/2913) 566
p=0,037
indicateurs® (135/3495) n=17 n=17 (169/2344)
n=34 p=0,021%* n=33
16,17 (15,42) +
17,8 (15,7) + 19,44 (20,17) £9,13 947 29,7 (25,5) +
9,3 (6,02/42,46) ' 171
(2,7/42,5) n=17 (12,2/100,2)
n=17
n=34 n=33
p=0,316**

56 PCB indicateurs : CB 28, CB 52, CB 101, CB 138, CB 153, CB 180
’SPBDEs : BDE 28, BDE 47, BDE 100, BDE 99, BDE 154, BDE 153, BDE 183
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0,97 (0,95) + 0,99(0,99)+0,34 | 117 (1,17) ¢
0,95 (0,87) + 0,3 (0,49/1,49)
0,32 (0,24/1,68) 0,24
SHCH? n=17 p=0,040
(0,24/1,68) n=17 (0,73/1,89)
n=34 p=0,733** n=33
253 (148,9) +
321(335,7) £ 154
220,5
287 (258) + 190 (52,8/518,1) 239 (233) + 88
5DDT? (47/798) 17 (47,4/7978) (57/478) | p=0,2042
n=34 n=t7 n=33
p=0,305**
7,01 (6,27) + 1,77
7,12 (7,49) 1,29 15,6 (11,8) +
7,1(6,4)+1,5 (4,39/10,49)
(5,18/10,02) 10,9
HCB (4,4/10,5) n=17 p<0,001
n=17 (4,6/44,4)
n=34
n=33
p= 0,845%*
78 (48) + 61
100 (98) £ 66 122 (123) £ 66 (26/229) 14/210 63 (63) + 28
SChlordanes®® ( )
n=17
(14/229) n=17 (2/122) p=0,631
n=34 n=33
p=0,054**
4,9 (3,9) £ 3,6)
3,5(3,4) 1,7 (1,0/6,6) 4,1(42)£18
4,2 (3,6)+2,9 (1,6/16,0)
SMeO-PBDEs!! h=17 Y (1/112)
(1/16) n=17 p=0,304
n=33
n=34

p=0,159**

8SHCH : a-HCH, B-HCH, y-HCH

9 DDT : pp-DDE, pp-DDD, pp-DDT

105 Chlordanes : OxC, TN, CN, TC, CC
11zMeO-F’BDES : 2-MeO-BDE68, 2-MeO-BDE68
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Figure 4.1 : Proportion massique (%) en 36PCBs, 3PCBs'?, SPBDEs, 3DDT, HCB, SHCH, SChlordanes et
YMeO-PBDEs chez les femelles phoques gris (A), les femelles phoques communs (B) et les males

phoques communs (C) prélevés respectivement sur Orkney et sur I'ile de May.

Les 6 PCBs indicateurs sont les composés présents en majorité : leurs concentrations représentent
48,8%, 51,2% et 56,3% de I'ensemble des POPs analysés chez les femelles phoques gris, les femelles
phoques communs et les males phoques communs respectivement (Figure 4.1). Plusieurs facteurs
peuvent influencer les concentrations en POPs comme la taille, la masse, le pourcentage lipidique, le

régime alimentaire, I’habitat et la position trophique. Ces facteurs de variation sont développés plus

125"PCBs : CB 49, CB 47, CB 74, CB 66, CB 99, CB 105, CB 118, CB 110, CB 149, CB 146, CB 187, CB 183,
CB 128, CB 177, CB 171, CB 156, CB 170, CB 199, CB 196/203, CB 194, CB 206, CB 209
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loin dans ce travail (cfr. 4.3. Sources de variation des concentrations en polluants dans les tissus des

phoques communs et des phoques gris).

4.1.1. Profil de contamination des 6 PCBs indicateurs

Tous les congénéres recherchés ont été détectés et quantifiés a I'exception du CB 28. Il possede des
concentrations inférieures a la LOQ ou n’a pas été détecté. Le CB 153 est le congéneére le plus présent
pour I'ensemble des individus échantillonnés. A lui seul, il représente 51%, 62% et 55% des
concentrations en 6 PCBs indicateurs chez les phoques gris, les phoques communs males et les

phoques communs femelles respectivement.

Les concentrations des congéneres CB 28*, CB 52*, CB 101, CB 138 et CB 153 ne different pas
significativement entre les femelles des deux espéces (ANOVA et Mann-Withney, p>0,05, Figure 4.2)

contrairement au CB 180 qui est significativement différent (ANOVA, p<0,05, Figure 4.2).

Les concentrations des congénéres CB 28*, CB 52 et CB 101 ne différent pas entre les phoques
communs males et femelles (ANOVA et Mann-Withney*, p>0,05, Figure 4.2). Les males présentant des
concentrations significativement plus élevées en CB 138, CB 153 et CB 180 que les femelles (ANOVA,
p<0,05, Figure 4.2).

Les graphiques des profils de contamination utilisent les médianes et non les moyennes. En effet,
certains tests utilisés dans ce travail sont des tests non-paramétriques (Mann-Withney). La médiane
représente mieux la population dans ce type de tests (Y. Brostaux, communication orale). L'annexe 1
présente les moyennes, les écart-types, les médianes, les minima et les maxima de tous les POPs

analysés.
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Figure 4.2 : Concentrations médianes du CB 28, CB 52, CB 101, CB 138, CB 153 et CB 180 (ng.g* de lipides) dans

le lard des phoques gris (femelles) et des phoques communs (males et femelles) prélevés sur I'lle de May et

sur Orkney respectivement.

Chez les phoques communs, les hexachlorés et les heptachlorés sont significativement différents

entre les males et les femelles (ANOVA, p<0,05, tableau 4.2). Chez les femelles, seuls les

heptachlorés sont significativement différents entre les phoques communs et les phoques gris

(ANOVA, p<0,05, tableau 4.2). Les hexachlorés sont les plus représentés parmi les 3 groupes de

phoques suivis par les heptachlorés (Figure 4.3).

Tableau 4.2 : Valeurs des p-values discriminant les phoques communs males des femelles et les femelles

phoques communs des femelles phoques gris. (Mann-Withney ; ANOVA) Les p-value significatives sont en

gras dans le tableau

Degré de p-value phoques communs p-value femelles phoques
Congéneres

chloration males et femelles communs et phoques gris

Trichlorés CB 28 p=0,7048 p=0,3785
Tétrachlorés CB 52 p=0,859 p=0,2349
Pentachlorés CB 101 p=0,628 p=0,381
Hexachlorés CB 138, CB 153 p=0,034 p=0,179
Heptachlorés CB 180 p=0,020 P<0,001
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Figure 4.3 : Pourcentage des différents congénéres des 6 PCBs indicateurs (médianes) regroupés selon leur
degré de chloration retrouvés dans le lard chez les phoques gris femelles, les phoques communs males et les

phoques communs femelles prélevés sur I'ile de May et sur Orkney respectivement.

4.1.2. Profil de contamination en PBDEs

Tous les congéneéres recherchés ont été détectés et quantifiés a I'exception du BDE 28 et BDE 183. Les
concentrations sont inférieures a la LOQ ou n’ont pas été détectées.

Le congénére BDE 47 est le congéneére le plus présent pour I'ensemble des individus échantillonnés
(Figure 4.4). Il représente a lui seul 60%, 49% et 60% des concentrations en Y PBDEs chez les individus
phoques gris femelles, phoques communs males et phoques commun femelles respectivement. Le BDE
100 est le deuxieme congénere le plus présent avec des concentrations de 25%, 24% et 19% de
I’ensemble des PBDEs chez les phoques gris femelles, les phoques communs males et les phoques

communs femelles respectivement.

Les concentrations en BDE 28 et BDE 183 ne différent pas significativement entre les especes, ni entre
les males et les femelles. Chez les femelles phoques gris, les concentrations en BDE 47, BDE 100 et BDE

154 sont significativement supérieures a celles des phoques communs (ANOVA, p<0,05) (Figure 4.4).

Chez les phoques communs, il n’y a pas de différence significative entre les males et les femelles
(ANOVA, p>0,05). De plus, chez les individus phoques communs, les concentrations en BDE 28 sont
toutes identiques et inférieures a la LOQ a I'exception de 4 individus (2 méles et 2 femelles). En ce qui

concerne les concentrations en BDE 183, celles-ci sont toutes inférieures a la LOQ.
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Figure 4.4 : Concentrations médianes des BDE 47, BDE 100, BDE 99, BDE 154 et BDE 153 (ng.g* de lipides) dans

le lard chez les phoques gris (femelles) et chez les phoques communs (males et femelles) prélevé sur I'ile de

May et sur Orkney respectivement.

Les concentrations en hexaBDE et en pentaBDE sont significativement différentes entre les femelles

phoques communs et les femelles phoques gris (ANOVA, p<0,05, tableau 4.3). Chez les phoques

communs, seules les concentrations en tétraBDEs sont significativement différentes entre les femelles

et males de cette espece (ANOVA, p<0,05, tableau 4.3).

Les tétraBDEs sont les plus représentés parmi les 3 groupes de phoques suivis par les pentaBDEs

(Figure 4.5).

Tableau 4.3 : Valeurs des p-values des PBDEs discriminant les phoques communs males des femelles et les

femelles phoques communs des femelles phoques gris. (Mann-Withney* ; ANOVA). Les p-value significatives

sont en gras dans le tableau.

p-value phoques

Degré de p-value femelles phoques
Congéneres communs males et
bromation communs et phoques gris
femelles
TriBDE BDE 28 p=0,9266 (*) p=0,7305
TétraBDE BDE 47 p=0,002 p=0,592
PentaBDE BDE 99, BDE 100 p=0,190 p=0,022
HexaBDE BDE 153, BDE 154 p=0,129 p=0,026
HeptaBDE BDE 183 NA NA
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Figure 4.5 : Pourcentage des différents congénéres des PBDEs (médianes) regroupés selon leur degré de
bromation dans le lard des phoques gris femelles, des phoques communs males et des phoques communs

femelles prélevés sur I'ille de May et sur Orkney respectivement.

4.1.3. Profil de contamination en pesticides organochlorés

Tous les pesticides organochlorés ont été détectés et quantifiés a I'exception du y-HCH. Des
concentrations inférieures a la LOQ ont été observées.

Toutes les concentrations en pesticides organochlorés ne sont pas significativement différentes entre
les phoques communs maéles et les femelles (ANOVA, p>0,05). Les concentrations en B-HCH et en HCB
sont significativement supérieures chez les femelles phoques gris par rapport aux femelles phoques
communs (ANOVA pour B-HCH, p<0,05; Mann-Withney pour HCB, p<0,05) (Figure 4.6). Les
concentrations en a-HCH ne sont pas significativement différentes entre les femelles des deux espéces

(ANOVA et Mann-Withney, p<0,05).
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Figure 4.6 : Concentrations médianes des a-HCH, 9-HCH, y-HCH et HCB (ng.g* de lipides) dans le lard des
phoques gris (femelles) et des phoques communs (males et femelles) prélevés sur I'ile de May et sur Orkney

respectivement.

Les concentrations en p,p’-DDT, p,p’-DDE et p,p’-DDD ne sont pas significativement différentes entre
les phoques communs males et femelles (ANOVA, p>0,05). Cependant, les concentrations en p,p’-DDD
sont significativement différentes entre les femelles phoques gris et les femelles phoques communs
(ANOVA, p <0,05). Pour les autres métabolites, les concentrations sont similaires entre les femelles des
deux espéces (ANOVA pour p,p’-DDT, p>0,05; Mann-Withney pour p,p’-DDE, p>0,05).
De plus, les analyses montrent que le p,p’-DDE est le plus prépondérant des DDT retrouvés chez tous
les individus : il représente 87%, 92% et 88% de la 3DDT chez les phoques gris, les phoques communs

males et les phoques communs femelles respectivement (Figure 4.7).
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Figure 4.7 : Concentrations médianes en % des DDT (ng.g* de lipides) dans le lard des phoques gris (A)
(femelles) et des phoques communs femelles (B) et males (C) prélevés sur I'lle de May et sur Orkney

respectivement.

4.1.4. Profil de contamination en chlordanes

Tous les chlordanes ont été détectés et quantifiés. Les OxC sont les chlordanes présents en majorité
chez les individus : ils représentent 48%, 52% et 46% des chlordanes respectivement chez les phoques
gris femelles, les phoques communs males et les phoques communs femelles. Les TN sont retrouvés
en majorité aprés les OxC : ils représentent 37%, 44% et 46% respectivement.

Les concentrations en CN, TC et CC chez les femelles phoques gris sont significativement plus élevées
que celles des femelles phoques communs (ANOVA, p<0,05) (Figure 4.8). Chez les phoques communs,
les concentrations en chlordanes ne sont pas significativement différentes entre les males et les

femelles a I'exception des OxC (ANOVA, p<0,05).
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Figure 4.8 : Concentrations médianes des Chlordanes (ng.g™ de lipides) dans le lard des phoques gris (femelles)

et des phoques communs (males et femelles) prélevés sur I'ille de May et sur Orkney respectivement.

4.1.5. Profil de contamination en PBDEs méthoxylés

Tous les MeO-PBDEs ont été détectés et quantifiés. Le 6-MeO-BDE 47 est le MeO-PBDEs
majoritairement retrouvé chez les individus : il représente 81%, 69% et 72% des MeO-PBDEs chez les
phoques gris femelles, les phoques communs males et les phoques communs femelles respectivement.
Les concentrations en 2-MeO-BDE 68 sont significativement différentes entre les femelles phoques
communs et phoques gris (ANNOVA, p<0,05) contrairement aux concentrations en 6-MeO-BDE47
(ANNOVA, p>0,05) (Figure 4.9). Les concentrations en MeO-PBDEs ne sont pas significativement

différentes entre les phoques communs males et les femelles.
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Figure 4.9 : Concentrations médianes des Chlordanes (ng.g* de lipides) dans le lard des phoques gris (femelles)

et des phoques communs (males et femelles) prélevés sur I'ille de May et sur Orkney respectivement.
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4.2. Le mercure

Le mercure total (T-Hg) a été détecté et quantifié dans le sang et dans les poils de I'ensemble des
individus (Tableau 4.4).

Les concentrations en T-Hg dans les poils des phoques communs males sont significativement
supérieures a celles détectées dans les poils des phoques communs femelles (ANOVA, p<0,05, Tableau
4.4). Aucune différence significative de concentrations en T-Hg dans le sang des phoques communs
males et femelles n’est observée (ANOVA, p>0,05, Tableau 4.4). Les concentrations en T-Hg dans les
poils et le sang des femelles phoques gris ne sont pas significativement différentes de celles des

femelles phoques communs (ANOVA, p>0,05).

Tableau 4.4 : Concentrations en mercure (pg.kg* dw) dans les poils et le sang des phoques communs
(males et femelles) et des phoques gris (femelles) prélevés respectivement sur Orkney et sur I'lle de
May. Les valeurs sont exprimées sous la forme moyenne (médiane) t écart-type (minimum/maximum) n=
nombre d’échantillons. Les p-value entre les 2 sexes des phoques communs ainsi que les p-value entre les
femelles des deux espéces ont été calculées (ANOVA). *Comparaison entre les femelles phoques communs et
phoques gris. ** Comparaison entre les males et les femelles chez les phoques communs (ANOVA). Les p-value

significatives sont en gras dans le tableau.

Phoque commun Phoque gris p-value
Ensemble des Entre
Sexe Male Femelle Femelle
individus femelles

8516 (7678) £ 2889 | 6214 (5461) £3225 | (1o 4enon s

7365 (6721) + 3233 (5794/18198) (3207/17123) 2605
Poils (3207/18198) N=17 N=17 (1353/17913) p=0,868*
N=34
p=0,036** N=33

427,6 (423,3)£91,3 | 357(329)+177

(278,7/577,4) (179,3/970,2)

Sang (179,3/970,2) N1y N1y (122/945) | p=0,237*

N=34 N =34
p=0,151**

392 (371) + 143,1 300 (272) + 148

Plusieurs facteurs peuvent influencer les concentrations en T-Hg comme la taille, la masse et la valeur
en isotopes stables. Ces facteurs de variation sont développés plus loin dans ce travail (cfr. 4.3. Sources

de variation des concentrations en polluants dans les tissus des phoques communs et des phoques

gris).
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4.3. Sources de variation des concentrations en polluants dans les tissus des phogues

communs et des phoques gris

4.3.1. Position trophique

a. Les isotopes stables

Dans les cellules sanguines, les valeurs en &N et 6*S chez les femelles phoques gris sont
significativement différentes des valeurs mesurées chez les femelles phoques communs. Dans les poils,
les valeurs en 63C, 6%°N et 6*S des femelles phoques gris sont significativement différentes de celles
des phoques communs (ANOVA et Mann-Withney, p<0,05, Tableau 4.5).

Chez les phoques communs, seules les valeurs en 6N dans les cellules sanguines sont
significativement différentes entre les males et les femelles (ANOVA, Mann-Withney*, p>0,05, Tableau

4.5).

Tableau 4.5 : Valeurs en 63C, 6°N et 6°*S dans les cellules sanguines et les poils des phoques
communs (males et femelles) et des phoques gris (femelles) prélevés sur Orkney et sur I'ile de May
respectivement. Les valeurs sont exprimées sous la forme moyenne (médiane) + écart-type
(minimum/maximum) n= nombre d’échantillons. Les p-value entre les 2 sexes des phoques communs ainsi que
les p-value entre les femelles des deux espéces ont été calculées (ANOVA et Mann-Withney*). Les p-value
significatives sont en gras dans le tableau. Les p-value calculées grace a un test non-paramétrique sont marquées

d’un astérisque *.

Phoques communs Phoques gris p-value
Ensemble des Entre
Sexe Males Femelles Femelles
individus femelles

CELLULES SANGUINES (BC)

176(175)¢ | "176(17,5)£0,07 [ -17,6(-17,5) £ 0,15

0.08 (-18,0/-17,0) (-18,6/-16,4) | "17.8(-17,9)£0,07
513C ' _ _ (-18,8/-17,0) | p=0,1975*
(-18,6/-16,4) n=17 n=17
n=34
n=34 p=0,9177*

159(9,8)+ | 16,1(161)+0,11 | 156(158)+0,11
13,4 (13,2) £ 0,12

0,09 (15,2/16,9) (14,6/16,3)
6N (12,7/15,7) p<0,001
(14 ,6/16,9) n=17 n=17
n=34
n=34 p=0,005
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9,7(9,8)+0,28

9,6(9,5)+0,36

9,8(10,1)+0,4

14,6 (14,6) £ 0,89

(6,5/12,0) (6,6/12,4)
5%s 6,5/12,4 12,1/16,9 <0,001*
(6,5/12,4) 1 i (12.1/169 | p
n=34 n=33
p=0,783
POILS
16,4 (-16,6) + | -16,5(-16,6) £ 0,27 | -16,4 (-16,5) £ 0,54
-16,7 (-16,8) 0,07
0,43 (-16,9/-16,0) (-17,0/-14,7)
53¢ (-17,5/-16,0) p=0,010
(-17,0/-14,8) n=15 n=15
n=33
n=30 p=0,476
153(153)+ | 153(152)£0,19 | 153(154)2085
014 (14,4/16,7) (13,7/16,6) 16,3 (16,1) £ 0,90
SN ' _ _ (14,8/18,7) p=0,001
(13,7/16,7) n=15 n=15
n=33
n=30 p=0,995
142(143)+ | 144(142)+0,13 | 14,1(14,5)£0,43
15,7 (15,6) + 0,21
12 (13,8/15,4) (8,9/15,5) (15,6)
5%s (12,5/18,2) p=0,001
(8,9/15,5) n=15 n=15
n=32
n=30 p=0,519

Dans les cellules sanguines

Les valeurs en 6*3C pour I'ensemble des individus sont comprises entre -19,0 et -16,0 %o (Figure 4.10).

Les valeurs en &6®™N mesurées dans les cellules sanguines des femelles ne différent pas

significativement entre les deux espéces. Pour I’'ensemble des individus, elles sont comprises entre 12

et 18%o : entre 12 et 14%o pour les phoques gris et entre 14 et 18%. pour les phoques communs (Figure

4.10). Les deux especes ont des compositions isotopiques bien distinctes dans les cellules sanguines.

Seuls 3 phoques gris femelles se retrouvent dans le groupe des phoques communs femelles : n°72448,

n°73513, n°74904. Leur composition isotopique dépassent les 14%o alors que la composition des

autres individus de la méme espéce n’excedent pas les 14%. (Figure 4.10).
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Figure 4.10 : Valeurs en §*°N (%o) en fonction des valeurs en §*3C (%o) dans les cellules sanguines des phoques
communs (males et femelles) et des phoques gris (femelles) prélevés sur Orkney et sur l'lle de May

respectivement. Valeurs individuelles a gauche, valeurs moyennes et écart-type a droite.

Les phoques gris ont des valeurs en 63*S significativement supérieures aux phoques communs (Figure
4.11). Pour I'ensemble des individus, elles sont comprises entre 5,0 et 18,0%o : entre 5,0 et 13,0%o0 chez
les phoques communs et entre 13,0 et 17,0%0 chez les phoques gris (Figure 4.11). Les deux especes
ont des compositions isotopiques dans les cellules sanguines bien distinctes (Figure 4.11). Les deux
espéces sont bien distinctes au niveau des valeurs en 6**S . Seul le phoques gris n°59074 posséde des
valeurs en 6*S inférieures a 13,0%o (12,55%o). Il a une composition isotopique en §*'S semblable a

celle des phoques communs.
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Figure 4.11 : Valeurs en 6*°N (%o) en fonction des valeurs en 6**N (%o) dans les cellules sanguines des phoques
communs (males et femelles) et des phoques gris (femelles) prélevés sur Orkney et sur I'lle de May

respectivement. Valeurs individuelles a gauche, valeurs moyennes et écart-type a droite.
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e Dans les poils

Les valeurs en 63C pour I'ensemble des individus sont comprises entre -18,0 et -14,7%o : elles sont
comprises entre -17,0 et -14,8%o. chez les phoques communs et entre -17,5 et -16,0%. chez les phoques
gris (Figure 4.12). Un individu phoque commun femelle (n°42858) posséde une valeur en 6%C
supérieure a celles des autres individus. Sa valeur est de -14,8%. alors que les autres individus ne

dépassent pas des valeurs de -15,9%o (Figure 4.12).

Les valeurs en 8N sont comprises entre 13,7 et 18,7%o : entre 13,7 et 16,7%o0 chez les phoques
communs et entre 14,8 et 18,7%o. chez les phoques gris (Figure 4.12). Chez les phoques gris, trois
individus possédent des valeurs en 6N dans les poils supérieures aux autres individus : n° 74904,
n°73513, n° 74695. Les deux premiers individus sont ceux possédant également des valeurs élevées en

6%N dans les cellules sanguines.
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Figure 4.12 : Valeurs en 8N (%o) en fonction des valeurs en 6'3C (%o) dans les poils des phoques communs
(males et femelles) et des phoques gris (femelles) prélevés sur Orkney et sur I'ile de May respectivement.

Valeurs individuelles a gauche, valeurs moyennes et écart-type a droite.

Les valeurs en %S pour I’ensemble des individus sont comprises entre 8,9 et 18,2%o (Figure 4.13). Elles
sont comprises entre 8,9 et 15,5%0 chez les phoques communs et entre 12,5 et 18,2%. chez les
phoques gris (Figure 4.13). Deux individus phoques communs femelles possédent des valeurs en 645
inférieures a celles des autres individus. Les individus n°42858 et n°42855 possédent des valeurs en
534S de 8,9 et 11,98%o respectivement alors que les autres individus dépassent les 13,73%o (Figure
4.13). Uindividu n°42858 est I'individu possédant également des valeurs 6*C supérieures aux valeurs

des autres individus (Figure 4.13).
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Figure 4.13 : Valeurs en 6N (%o) en fonction des valeurs en 6**N (%o) dans les poils des phoques communs

(males et femelles) et des phoques gris (femelles) prélevés sur Orkney et sur I'lle de May respectivement.

Valeurs individuelles a gauche, valeurs moyennes et écart-type a droite.

b. Corrélations entre le mercure et les variables isotopigues

Il n’existe aucune corrélation entre la concentration en T-Hg et les valeurs en 6°N chez les deux

espéces de phoques (r<0,5). Une corrélation entre les valeurs en 63C et en 6*S est observée dans les

deux types de tissus (Tableau 4.5).

Tableau 4.5 : Corrélations (r) entre la concentration en T-Hg et la composition isotopiques (6*3C, 6*°N, 6°*S)

dans les poils et le sang des phoques gris et des phoques communs prélevés sur I'ile de May et sur Orkney

respectivement. Les corrélations sont en bleu dans le tableau.

Poils Sang
T-Hg 63C 6N 6%s T-Hg 63C 6N 6%s
T-Hg 1 1
6C 0,30 1 0,25 1
6N 0,49 0,15 1 0,49 0,40 1
6% -0,32 -0,60 0,01 1 -0,37 -0,12 -0,82 1

Dans les poils et dans le sang, la concentration en T-Hg est proportionnelle aux valeurs en 6°N et en

6%3C et inversement proportionnelle aux valeurs en 6**S (Figure 4.14 - 4.19).
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Figure 4.14 : Concentrations en mercure (T-Hg en pg.kg?) en fonction des valeurs en 8N dans les poils des

phoques communs (Orange) et des phoques gris (Vert) d’Orkney et de I'ile de May respectivement. Coefficient

de détermination : r?=0,24. Equation de la droite : y=2067x-25756.
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Figure 4.15 : Concentrations en mercure (T-Hg en pg.kg') en fonction des valeurs en 6*°N dans le sang des

phoques communs et des phoques gris d’Orkney et de l'lle de May respectivement. Coefficient de

détermination : r?=0,24. Equation de la droite : Y=54 ,11X-445,9.
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Figure 4.16 : Concentrations en mercure (T-Hg en pg.kg?) en fonction des valeurs en 6'3C dans les poils des

phoques communs et des phoques gris d’Orkney et de I'lle de May respectivement. Coefficient de

détermination : r2=0,092. Equation de la droite : Y=2835x+53977.
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Figure 4.17 : Représentation graphique des concentrations en mercure (T-Hg en pg.kg?) en fonction des

valeurs en 6'3C dans le sang des phoques communs et des phoques gris d’Orkney et de I'lle de May

respectivement. Coefficient de détermination : r?=0,065. Equation de la droite : Y=83,17X+1817,1.
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Figure 4.18 : Représentation graphique des concentrations en mercure (T-Hg en pg.kg?) en fonction des valeurs
en 6°*S dans les poils des phoques communs et des phoques gris d’Orkney et de I'ile de May respectivement.

Coefficient de détermination : r2=0,1. Equation de la droite : Y=-923,8X+20839.
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Figure 4.19 : Représentation graphique des concentrations en mercure (T-Hg en pg.kg?) en fonction des valeurs
en 6°*S dans le sang des phoques communs et des phoques gris d’Orkney et de I'ile de May respectivement.

Coefficient de détermination : r2=0,14. Equation de la droite : Y=-20,18X+592.
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4.3.2. La masse corporelle et la taille

e Les polluants organiques persistants

Chez les phoques communs, les concentrations en >6PCBs et en YChlordanes sont corrélées

positivement avec la taille. Aucune corrélation entre les polluants et la masse corporelle n’est observée

(Tableau 4.6). Chez les phoques gris, les concentrations en POPs ne sont pas corrélées avec la masse

corporelle et la taille de I'individu (Tableau 4.6).

Tableau 4.6 : Représentation des corrélations (r) entre la masse corporelle, la taille et les polluants

organiques persistants dans le lard des phoques communs et des phoques gris d’Orkney et de l'ile

de May respectivement. Les corrélations positives sont en bleu dans le tableau.

HCB  $6PCBs  SPBDEs  SHCH SDDT  SChlordanes  SMeO-PBDEs
Phoques communs males et femelles
Masse -0,22 0,09 -0,16 -0,19 -0,16 0,09 -0,11
Taille 0,10 0,51 0,22 -0,12 0,35 0,55 0,00
Phoques gris femelles
Masse 0,02 0,10 -0,18 -0,16 0,008 -0,02 0,02
Taille 0,02 0,10 -0,18 -0,16 0,008 -0,02 0,02

e Le mercure

Chez les phogues communs et les phoques gris, les concentrations en T-Hg dans le sang et dans les

poils ne sont pas corrélées avec la masse corporelle et la taille de I'individu (Tableau 4.7).

Tableau 4.7 : Représentation des corrélations (r) entre les concentrations en mercure et la masse

corporelle et la taille dans le sang et dans les poils des phoques communs et des phoques gris

d’Orkney et de I'lle de May respectivement. Les corrélations sont en bleu dans le tableau.

Phoques communs Phoques Gris
Sang
Masse -0,15 0,06
Taille 0,06 0,08
Poils
Masse -0,004 -0,05
Taille 0,16 -0,05
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Un phoque gris (n°72448) et un phoque commun (n°D138) ont des concentrations en T-Hg dans le sang
nettement supérieures aux autres individus. En supprimant ces valeurs, des corrélations entre la taille
et les concentrations en T-Hg de 0,19 et de -0,18 sont obtenues pour les phoques communs et les

phoques gris respectivement.

4.3.3. Corrélation entre le pourcentage de lipides et les POPs

Chez les phoques communs, les concentrations en Y6PCBs, YPBDEs, >YDDT et en YChlordanes sont
corrélées négativement avec le pourcentage en matiére grasse de I'individu (Tableau 4.8). Chez les

phoques gris, les POPs ne sont pas corrélés avec le pourcentage lipidique (Tableau 4.8).

Tableau 4.8 : Représentation des corrélations (r) entre le pourcentage lipidique et les polluants organiques
persistants dans le lard des phoques communs et des phoques gris d’Orkney et de I'lle de May respectivement.

Les corrélations sont en bleu dans le tableau.

HCB >6PCBs >PBDEs SHCH >SDDT SChlordanes >MeO-PBDEs

Phoques -0,19 -0,63 -0,63 -0,21 -0,52 -0,63 -0,28
communs
Phoques gris 0,16 -0,23 0,05 -0,008 -0,05 -0,10 -0,09

4.3.4. Corrélations entre les polluants organigues persistants

e Les polluants organiques persistants

Pour les phoques communs, I'analyse en composantes principales révele que les deux axes principaux
représentent 77,5% des données. Le troisieme axe représente 11,4% des données (Figure 4.20). La PC1
est majoritairement représenté par Y6PCBs, >PBDEs, DDT et >Chlordanes. La PC2 est principalement
représenté par les YHCH, >MeO-PBDEs. La PC3 est représenté par les HCB et YHCH.

L’analyse en composantes principales montre que les individus males sont répartis le long de la PC1
contrairement aux femelles qui sont réparties le long des PC 1 et 2 (Figure 4.20). Les males et les
femelles phoques communs semblent présenter une distribution des concentrations en >6PCBs,
>PBDEs, 3DDT, YHCH, HCB, >Chlordanes et YMeO-PBDEs identiques entre les 2 sexes et hétérogenes

entre les individus.
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Figure 4.20 : Projection des variables (36PCBs, 3PBDEs, 3DDT, 3HCH, HCB, 3MeO-PBDEs et 3Chlordanes sur le

plan factoriel (1x2) chez les femelles (orange) et males (gris) phoques communs prélevés sur Orkney.

Pour les femelles, I'analyse en composantes principales révele que les deux axes principaux
représentent 61,8 % des données (Figure 4.21). La PC3 et PC4 représentent 14,1% et 10,6% des
données respectivement. La PC1 est majoritairement représenté par les Y6PCBs, SDDT et >Chlordanes.
La PC2 est principalement représenté par les HCB et YHCH. La PC3 est largement représenté par les

>MeO-PBDEs. Enfin la PC4 est une représentation négative des SPBDEs.

L’analyse en composantes principales montre que les individus phoques communs sont répartis le long
de la PC1 contrairement aux phoques gris qui sont majoritairement répartis le long des PC1 et 2 (Figure

4.21).
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Figure 4.21 : Projection des variables (36PCBs, 3PBDEs, 3DDT, 3HCH, HCB, 3 MeO-PBDEs et 3Chlordanes sur le
plan factoriel (1x2) chez les femelles phoques gris (vert) et femelles phoques communs (orange) de I'ile de May

et d’Orkney respectivement.
o Les PCBs

Les CB 52, CB 101, CB 153, CB 138 et CB 180 sont tous corrélés positivement entre eux ainsi que les
CB 153, CB 138 et CB 180 (Tableau 4.9).

Tableau 4.9 : Corrélations (r) entre les 6 PCBs indicateurs dans le lard des phoques gris et des phoques
communs prélevés sur I'lle de May et sur Orkney respectivement. Les corrélations positives entre les

différents congénéres sont en bleu dans le tableau.

CB 28 CB 52 CB 101 CB 153 CB 138 CB 180
CB 28 1
CB 52 -0,29 1
CB 101 -0,23 0,57 1
CB 153 0,11 0,26 0,56 1
CB 138 0,10 0,19 0,63 0,90 1
CB 180 0,13 0,06 0,32 0,68 0,58 1
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5. Discussion

Cette étude s’est focalisée d’une part sur les différences de contamination entre les phoques gris et
les phoques communs et, d’autre part, sur les valeurs en isotopes stables et sur les sources influencant
cette contamination. Les phoques gris et les phoques communs sujets de cette étude vivent dans des
lieux différents, a savoir I'lle de May et Orkney respectivement, situés en Ecosse. Cet habitat est
susceptible d’influencer les valeurs en isotopes stables et les niveaux de contamination par les POPs
et par le mercure, tout comme le sexe, la position trophique, les habitudes alimentaires. Le niveau de
contamination peut également étre influencé par la masse corporelle, la taille et le pourcentage

lipidique de I'individu.

De nombreuses différences significatives ont été observées entre les deux especes de phoques
principalement au niveau des polluants organiques persistants et des isotopes stables. Dans cette

partie, les sources responsables de cette différence seront discutées.

5.1. Influence de ’habitat

L’habitat de I'espéce est un premier facteur influencant les concentrations en polluants. Tout d’abord,
parce que I'activité anthropique est différente d’un habitat a I'autre et ensuite parce que les ressources

alimentaires disponibles ne sont pas les mémes entre les deux habitats.

May est une ile située a I'est d’"Edimbourg proche des cotes écossaises (8 km) et appartenant au Firth
of Forth. Elle a été labellisée réserve naturelle en 1956 et appartient a la Scottish Natural Heritage.
Cette fle regorge d’animaux sauvages tels que 250 000 oiseaux marins, 150 phoques, des marsouins,
des dauphins et des baleines (Anon., 2018a). L'Orkney est un archipel de 70 fles situé a 16 km au nord
de la cOte de Caithness en Ecosse. Ces iles appartiennent au comté historique d’Orkney. L’agriculture,
élément important sur ces iles, a empéché le développement de I'industrie de la péche contrairement

aux fles voisines (Anon., 2018b).

Notre étude a démontré que les phoques gris vivant sur I'lle de May sont plus contaminés en polluants
organiques que les phoques communs vivant sur Orkney. En effet, les 36 PCBs indicateurs, les YPBDEs,
les SHCH et le HCB sont significativement plus élevés chez les phoques gris que chez les phoques

communs (Tableau 4.1).

En 2007, Hall & Tomas ont étudié les concentrations en PCBs, DDTs, PBDEs et en pesticides
organochlorés chez des phoques communs provenant de différentes régions aux alentours du
Royaume-Uni (est de I'’Angleterre, sud-ouest, nord (Orkney) et nord-est de I'Ecosse). lls ont remarqué
gue les phoques communs provenant d’Orkney étaient les individus les moins contaminés de tous les

individus des alentours du Royaume-Uni. Cela signifie que le Nord de I'Ecosse est peut-étre la région
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la moins contaminée en POPs, supposant une contamination plus importante aux alentours de I'lle de
May. Cette pollution plus importante est probablement due a une plus grande proximité des sources
de pollution anthropique. En effet, Ille de May est plus proche des grandes villes industrielles
(Glasgow, Aberdeen, Dundee, Stirling, Perth, Inverness par exemple) que I'archipel d’Orkney. Il serait
intéressant de vérifier le niveau de contamination dans ces deux habitats en analysant les
concentrations en polluants chez la moule par exemple. La moule est en effet un bon indicateur des

concentrations en POPs.

De maniere étonnante, les concentrations en mercure ne suivent pas la méme tendance que les
polluants organiques persistants. En effet, les concentrations en T-Hg dans le sang et dans les poils ne
sont pas significativement différentes entre les phoques gris et les phoques communs. Cela pourrait
indiquer que la contamination en T-Hg est la méme dans les deux habitats.

Néanmoins, une étude menée par Aubail et al. (2011) a mesuré les concentrations en T-Hg chez les
phoques communs et les phoques gris d’'une méme région (Danemark). Des concentrations en T-Hg
de 7,79 pg.g* dw et 10,11 pg.g* dw respectivement ont été mesurées dans les poils des phoques du
Danemark malgré des valeurs en 6°N similaires (i.e. position trophique similaire) (Aubail et al., 2011).

Il existe donc un facteur influencant les concentrations en T-Hg entre les deux espéces.

Furness et Camphuysen (1997) ont constaté que les oiseaux marins qui s’alimentaient au large
présentaient des concentrations en mercure plus importantes. Dans notre étude, les phoques gris ont
des valeurs en 6%*S significativement inférieures a celles des phoques communs. Des valeurs en 6*S
supérieures supposent un comportement de chasse plus proche des cotes (Barros et al., 2010). Au vu
des résultats obtenus lors de I'étude de Furness et Camphuysen (1997), les phoques gris devraient
avoir des concentrations en T-Hg supérieures aux phoques communs. Cependant, I'absence de
différences significatives entre les deux espéces supposent que le large de I'lle de May est autant
contaminé en T-Hg que les cotes d’Orkney. La contamination anormalement élevée des cotes d’Orkney
est trés probablement due a I'activité agricole importante de cet archipel. En effet, certains pesticides
utilisés autrefois contenaient du mercure. La présence de composés mercuriques dans les pesticides a

été interdite en 1978 (Directive 79/117/CEE).

Des concentrations de 16270 ug.kg? dw en T-Hg ont été retrouvées chez les phoques communs du
Groenland. La comparaison de cette étude avec la nétre indique que les écosystémes marins d’Orkney
et de May sont moins contaminés en T-Hg que ceux du Groenland, méme si il faut tenir compte de
I'influence du comportement de chasse de chacune des especes (cfr. 5.3. Influence du régime

alimentaire) (Aubail et al., 2011).
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5.2. Influence de la position trophique

Les concentrations en polluants organiques persistants et en T-Hg sont tres fortement liées au niveau
trophique de I'animal rendant compte de la bioamplification dans la chaine alimentaire (Fisk et al.,
2001). Une étude menée en 2001 par Fisk et al. a permis de démontrer que les organismes a la base
de la chalne alimentaire, comme le zooplancton, étaient moins contaminés que les organismes a
I’extrémité de la chaine (Fisk et al., 2001). Les concentrations en >6 PCBs indicateurs, SPBDEs, SHCH
et HCB significativement plus élevées chez les phoques gris pourraient donc étre expliquées par une
position trophique plus élevée pour ceux-ci (Tableau 4.1). Cependant, le niveau trophique et la
composition en azote a la base de la chaine alimentaire peuvent étre estimés grace aux valeurs en 6°N
(Ostrom et al., 1997 cité par Barros et al., 2010 ; Aubail et al., 2011 ; Dirtu et al., 2016). Une différence
des valeurs en 6N comprises entre 2 8 5%o est synonyme d’une différence de position trophique (Fisk
et al., 2001 ; Vanderklift et Ponsard, 2003). Dans notre étude, les valeurs en §°N dans les poils chez
les phoques gris sont significativement supérieures de 1%. et dans les cellules sanguines
significativement inférieures de 2,2%o aux valeurs des phoques communs. La position trophique ne
permet donc pas d’expliquer les différences significatives entre les femelles phoques gris et les

femelles phoques communs.

Les concentrations en T-Hg s’accumulent également le long de la chaine trophique (Furness et
Camphuysen, 1997). L'absence de différence significative en T-Hg dans les poils et les cellules

sanguines entre les deux espéces est probablement due a une méme position trophique.

5.3. Influence des habitudes alimentaires

Tout comme la position trophique, les habitudes alimentaires de l'individu sont susceptibles
d’influencer les concentrations des différents polluants chez les mammiféeres marins (Reijnders et al.,
2009). En effet, les polluants organiques persistants et le mercure étant difficile a éliminer, ils sont
accumulés et bioamplifiés le long de la chaine trophique. Les valeurs en isotopes stables du présent
travail permettent notamment d’obtenir des informations sur les habitudes alimentaires des individus

(Kurle & Worthy, 2000 ; Das et al., 2017).

En 1998, Hall et al. ont étudié le régime alimentaire et le comportement de chasse des phoques
communs du sud-ouest de la Mer du Nord (Wash, Ecosse). lls les ont ensuite comparés a ceux des
phoques gris vivant a Humber, en Ecosse. lIs ont remarqué que les lancons et les morues sont les proies
majoritairement consommées par les phoques gris alors que les phoques communs sont plus friands
de merlans et d’especes plus cotieres (Hall et al., 1998). Malgré ces différences, certaines espéces de
poissons comme la sole et le poisson rocher sont des proies appréciées par les deux espéces (Hall et

al., 1998). De plus, la composition isotopique (valeur en §'3C, en 6*°N et en §%'S) dans les poils et les
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cellules sanguines analysées chez les phoques gris et les phoques communs de I'lle de May et d’Orkney
respectivement permettent d’obtenir plus d’informations sur les habitudes alimentaires de nos deux
espéces. Seules les valeurs en 6'3C dans les cellules sanguines ne sont pas significativement différentes
entre les deux espéces (Tableau 4.5, p<0,05). Les valeurs en §3C obtenues dans les poils des phoques
gris sont significativement inférieures a celles des phoques communs alors que la tendance inverse est
observée pour les valeurs en §*°N dans les poils (Tableau 4.5). Selon plusieurs études, ces résultats
démontrent un comportement de chasse différent (Hall et al., 1998 ; Tamelander et al., 2006 ; Dirtu et
al., 2016). Les phoques gris chassent donc plus en haute mer que les phoques communs (Hall et al.,
1998 ; Dirtu et al., 2016). De plus, les phoques gris chassent sur de plus longues distances que les
phoques communs qui parcourent seulement une dizaine de kilomeétres (Hall et al., 1998 ; Vincent et
al., 2017). Ce comportement est méme reflété dans leur régime alimentaire étant donné que les
phoques gris se nourrissent majoritairement de langons qui sont des poissons vivant plus au large (Hall
et al., 1998). Les figures 4.10 a 4.13 rejettent également tout chevauchement des deux espéces, cela
indiquant également une différence dans les habitudes alimentaires (Figure 4.10 a 4.13). Vincent et al.
(2017) confirment également que les phoques communs restent aux alentours des cétes alors que les
phoques gris voyagent beaucoup plus, s’éloignant des cotes pour en atteindre de nouvelles. lls peuvent
parcourir jusqu’a 1200 km alors que les phoques communs ne s’éloignent pas de plus de 100 km de

leur lieu d’habitat (Vincent et al., 2017).

Ces observations permettent d’expliquer les concentrations significativement plus élevées en 56 PCBs
indicateurs, SPBDEs, SHCH et HCB chez les femelles phoques gris comparé aux femelles phoques
communs. En effet, les lieux de chasse des deux espéeces ne sont pas contaminés de la méme facgon,
ceci engendrant une contamination différente en POPs de leur nourriture. L'influence de I’habitat sur
les concentrations en POPs a déja été développée dans la section précédente (cfr. 5.2. Influence de

I’habitat).

Pour le mercure, aucune différence significative n’est observée entre les femelles des deux especes
(Tableau 4.4). Aucune corrélation n’est observée entre la composition isotopique et les concentrations

en mercure (Tableau 4.5).

La figure 4.10 montre également que 3 femelles phoques gris (n°72448, n°73513 et n° 74904) ont des
valeurs en 6°N dans les cellules sanguines équivalentes a celles des phoques communs femelles. Ces
femelles phoques gris chassent peut-étre aux alentours d’Orkney. En effet, comme dit précédemment,
les études de monitoring mentionnent des déplacements sur de plus longues distances chez les
phoques gris (Vincent et al., 2017). La conséquence sur leur contamination en POPs est peu

importante : deux des femelles phoques gris (n°73513 et n°74904) ont des concentrations en HCB (7,3
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et 4,6 ng.g? de lipides) plus proches de la moyenne des phogues communs femelles (Tableau 4.1)
supposant une pollution en HCB moins importante a Orkney. La femelle n°73513 a une concentration
en 56 PCBs indicateurs (170 ng.g* de lipides) trés faible comparée aux autres phoques gris femelles.
Comme sa taille et sa masse corporelle (159 cm et 132 kg respectivement) sont beaucoup plus faibles
que celles des autres femelles phoques gris (moyenne a 176 cm et 166 kg respectivement), il est
possible gu’elles influencent ses concentrations en polluants. L'influence de ces deux facteurs est

étudiée plus loin dans ce travail (cfr 5.4. Influence de la masse et de la taille).

Concernant les concentrations en T-Hg dans ces 3 femelles, la n°72448 et 74904 ont des concentrations
en T-Hg dans les poils de 16 258 pg.kg* dw et 16 982 pg.kg? dw respectivement, et dans le sang de
945 et 484 ug.kg! dw, respectivement. Les concentrations sont supérieures aux moyennes des
phoques gris indiquant une plus grande contamination en T-Hg (Tableau 4.4). Ces contaminations
élevées et leur lieu de chasse supposé appuient I’hypothése d’une plus grande contamination en T-Hg
aux alentours d’Orkney. Le phoque gris n°59074 posséde des valeurs en 6>*S dans les cellules sanguines
similaires a celles des phoques communs supposant un comportement plus cotier (Figure 4.11). Cette
femelle a une concentration en T-Hg dans le sang (387 pg.kg™ dw) supérieure a la moyenne des
femelles phoques gris (Tableau 4.4, 300 pg.kg™* dw) et proche de celle des femelles phoques communs
(357 pg.kg! dw). Cette observation suppose donc une contamination en T-Hg plus importante le long

des cotes (Vincent et al., 2017).

5.4. Influence de la masse corporelle et de la taille

Les phoques gris sont de maniére générale plus grands et plus massifs que les phoques communs. En
effet, les phoques communs échantillonnés pour cette étude mesurent entre 66 et 110 cm et pésent
entre 50 et 111 kg. Les phoques gris par contre ont des tailles comprises entre 159 et 190 cm et des

masses corporelles comprises entre 128 et 200 kg.

Selon Borga et al. (2004), la taille et la masse corporelle de l'individu ont une influence sur la
bioaccumulation des polluants organiques persistants en altérant les vitesses d’élimination et de
métabolisation des POPs (Borgd et al., 2004). Les polluants les plus hydrophobes ont des
concentrations encore plus influencées par la taille (Borga et al., 2004). La séparation entre les
polluants et les lipides est plus lente entrainant des temps de demi-vies plus longs et une plus grande
bioaccumulation (Fisk et al., 1998 ; Borgd et al., 2004). Muir et al. (1999) ont comparé deux
mammiferes différents (le phoque annelé et la baleine blanche) de la méme région et avec le méme
niveau trophique estimé grace aux isotopes stables. Les baleines blanches, 10 fois plus lourdes que les
phoques, avaient des concentrations en PCBs dans le lard 10 fois plus élevées. La masse corporelle et

la taille pourraint donc expliquer les concentrations en Y6PCBs indicateurs, SPBDEs, SHCH et YHCB
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significativement supérieures chez les phoques gris au vu de leur masse corporelle et de leur taille plus

importantes.

Les corrélations entre les POPs et la masse corporelle et |a taille des phoques ont été mises en évidence
(Tableau 4.6). De maniere surprenante, seules les concentrations en >6PCBs indicateurs et en
>Chlordanes chez les phoques communs sont corrélées a la taille de I'individu alors qu’aucun polluant
n’est corrélé avec la masse corporelle des phoques communs (Tableau 4.6). Chez les phoques gris,
aucune concentration en POPs n’est corrélée avec la masse corporelle et |a taille. La corrélation entre
la taille et la Y6PCBs indicateurs chez les phoques communs permet d’expliquer la différence
significative entre les deux sexes. Les femelles sont plus petites et sont moins contaminées grace aux
transferts de polluants a leur petits alors que les males sont plus gros et ont moins de mécanismes

d’extraction des polluants (cfr. 5.6. Influence du sexe).

Aucune corrélation entre les polluants et la masse corporelle et la taille n’est observée chez les
femelles (espéces confondues) (Tableau 5.1). Les forces de corrélations sont également tres faibles.
Ces résultats ne permettent pas de supposer une influence de la masse corporelle et de la taille sur les
concentrations en polluants chez les phoques gris et les phoques communs. Ces deux facteurs
morphologiques ne permettent pas d’expliquer les différences de concentrations en POPs chez les

deux espéces.

Tableau 5.1 : Représentation des corrélations (r) et des forces de corrélations (r2) entre la masse corporelle, la
taille et les polluants organiques persistants dans le lard des femelles phoques communs et des femelles

phoques gris d’Orkney et de I'lle de May respectivement. Les corrélations positives sont en bleu dans le

tableau.
HCB  36PCB 3IPBDEs JHCH 3DDT  3CHL  3MeO-PBDES
Masse 0,38 0,26 0,28 0,19 -0,1 -0,19 -0,16
corporelle | r?=0,14 r?=0,07 r%=0,08 r?=0,04 r?*=0,01 r2=0,04 r?=0,03
Taille 0,29 0,30 0,17 0,09 0,02 -0,04 -0,08
r’=0,9 r?=0,09 r?=0,03 r%<0,01 r%<0,01 r%0,01 r’<0,01

Contrairement aux POPs, aucune corrélation entre les concentrations en T-Hg et la masse et la taille
n'est observée chez les deux espéces (Tableau 4.7). L'absence de corrélation permet d’expliquer

I’'absence de différence significative en T-Hg entre les deux especes.
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5.5. Influence du pourcentage lipidique

Les POPs étant lipophiles, ils sont clairement influencés par les variations lipidiques (Borga et al., 2004).
La capacité a accumuler des POPs est directement liée au pourcentage lipidique de I'animal (Borga et
al., 2004). Comme pour la taille, seuls les phoques communs présentent des corrélations entre le
pourcentage lipidique et les polluants organiques persistants (Tableau 4.8). Les concentrations en 56
PCBs indicateurs, YPBDEs, >DDT et >Chlordanes sont négativement corrélées avec le pourcentage
lipidique de phoques communs (Tableau 4.8). Aucune corrélation entre le pourcentage lipidique des
phoques gris et leur contamination en POPs n’est observée. Aucune différence significative entre les
phoques gris et les phoques communs n’existe concernant le pourcentage lipidique (Tableau 4.1). Dans
cette étude, le pourcentage lipidique ne permet pas d’expliquer les différences entre les 2 espéces. A
notre connaissance, aucune étude concernant linfluence du pourcentage lipidique sur les

concentrations en polluants chez les phoques gris et phoques communs n’existe.

5.6. Influence du sexe

Dans la présente étude, la comparaison entre les phoques gris et les phoques communs représente
une importante partie du travail. Cependant, il est impossible de passer a c6té de la comparaison males
et femelles phoques communs malgré les nombreuses études déja réalisées a ce sujet. Dans ce point,
les différences obtenues entre les phoques communs males et femelles durant les analyses seront

discutées.

Le sexe influence les concentrations en polluants retrouvées dans les organismes vivants. En effet, des
dimorphismes sexuels, des dissimilarités dans I'apport alimentaire et des préférences alimentaires
peuvent étre observés entre les deux sexes. Ces facteurs sont susceptibles d’engendrer des

contaminations différentes (Aubail et al., 2010).

Dans cette étude, les deux sexes ont été échantillonnés seulement chez les phoques communs. Peu de
différences significatives entre les phoques communs males et les femelles ont été observées. Les 56
PCBs indicateurs (Tableau 4.1), les concentrations en T-Hg dans les poils (Tableau 4.4) et les valeurs en
6N dans les cellules sanguines (Tableau 4.5) sont significativement supérieures chez les males

(Tableau 4.1).

De nombreuses études comparant les concentrations en polluants chez les deux sexes existent et
chacune d’elle présente des résultats différents. En général, les males sont connus pour accumuler
plus de polluants organochlorés, comme les PCBs, que les femelles (Addison and Smith, 1974 ;
Ikonomou et al., 2000 cités par She et al., 2002). En effet, les PCBs des femelles phocidés sont

transférés de la mere aux blanchons lors de la gestation et de la lactation (Debier et al., 2003 ; Wolkers
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et al., 2004). Selon Wolkers et al. (2004), des concentrations plus faibles chez les femelles adultes sont
le résultat du transfert de polluants aux blanchons par le biais du lait maternel. Les POPs sont lipophiles
et sont retrouvés dans les tissus adipeux de la femelle. Dés lors, la production de lait mobilise les lipides
accumulés dans le lard engendrant par la méme occasion un co-transport des polluants jusqu’au lait
(Wolkers et al., 2004). Le lait, contenant les lipides et les polluants, est alors transféré au blanchon et
le contamine. Ces transferts de polluants de la mére au blanchon permettent d’expliquer les
concentrations en 36 PCBs indicateurs significativement moins élevées chez les femelles phoques

communs.

En ce qui concerne le mercure, I'influence du sexe sur les concentrations en T-Hg est trés controversée.
Dans notre étude, les concentrations en T-Hg dans les poils sont significativement différentes entre les
deux sexes mais pas dans le sang (Tableau 4.4). Une autre étude, comparant les concentrations en T-
Hg dans les poils des phoques communs du Pacifique, observe une différence significative entre les
deux sexes : les males ont des concentrations en T-Hg dans les poils significativement supérieures aux
femelles (Brookens et al., 2007). McHuron et al. (2012) ont également constaté une différence
significative dans les poils mais pas dans le sang. L’absence de différence significative dans le sang est
due au fait gu’il ne refléte que la contamination récente (Nuttall, 2006). En effet, lorsque le mercure
est ingéré, il est absorbé par voie gastro-intestinale et distribué dans tous les autres tissus (foie,
muscle, poil, peau) grace au flux sanguin (Clarkson et al., 2007 ; Lyytikainen et al., 2015). Le sang n’est
donc qu’un tissu transitoire entre la voie gastro-intestinale et les autres tissus alors que les poils jouent
un role important dans lI'accumulation du mercure (Wenzel et al., 1993). Le sang représente
I'accumulation trés récente alors que les poils représentent I'accumulation de T-Hg entre deux
périodes de mue (Wenzel et al., 1993). Dans notre étude, les différences de concentrations en T-Hg
entre les males et les femelles sont notamment expliquées par un transfert des polluants de la mere
au jeune durant la période de gestation (transfert par le placenta) et de lactation (Jones et al., 1976
cité par Brookens et al., 2007 ; Reijnders, 1980 ; Muir et al., 1988 cité par Wolkers et al., 1998 ;
Wagemann et al., 1988 ; Ryg et al., 1990 cité par Wolkers et al., 1998 ; Brookens et al., 2007). Durant
la période de lactation, le mercure assimilé est transféré dans le sang et directement transféré dans le
lait (Lyytikdinen et al., 2015). De plus, d’autres facteurs comme les différences de comportement de
chasse (Reder et al., 2003), la différence de période de mue et de comportement durant cette mue
(Thompson et al., 1989 cité par McHuron et al., 2012 ; Daniel et al., 2003 ; Reder et al., 2003) et les
variations physiologiques participent a la différence de concentrations entre les males et les femelles
(Woods et al., 2005). Concernant les comportements de chasse, les phoques communs males chassent
plus longtemps et sur de plus grandes étendues que les femelles, ceci les exposant a des proies

différentes (Thompson et al., 1998 cité par McHuron et al., 2012). Les valeurs en isotopes stables sont
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non significativement différentes entre les méles et les femelles a I’exception des valeurs 6*°N dans les
cellules sanguines (Tableau 4.5). Ces résultats indiquent une alimentation au méme niveau trophique.
En effet, pour &tre a un niveau trophique supérieur, les valeurs en §*°N devaient étre de 2 & 5%o plus
élevées que celles de I'individu du niveau trophique juste en-dessous (Fisk et al., 2001 ; Vanderklift et
Ponsard, 2003). Le lieu d’alimentation, la profondeur lors de la période de reproduction et les
ressources alimentaires entre les males et les femelles sont donc différentes et peuvent avoir affecté

les concentrations en T-Hg ingérées (McHuron et al., 2012 ; Wilson et al., 2014).

Les valeurs en 6N dans les cellules sanguines sont significativement supérieures chez les maéles
(Tableau 4.5). Ces différences peuvent étre dues a une différence dans le comportement alimentaire.
Des valeurs en 8°N significativement différentes peuvent indiquer une consommation de proies ayant
une position trophique différente (Dehn et al., 2007). Une consommation de proies d’un niveau
inférieur est constatée par des valeurs en 6*°N plus faibles qu’une consommation de proies d’un niveau
plus élevé (Dehn et al., 2007). Cela ne veut pas dire que les phoques gris et les phoques communs sont

a un niveau trophique différent, simplement que leurs proies sont a un niveau trophique différent.

Enfin, 'analyse en composantes principales (Figure 4.20) permet de constater que les males et les
femelles phoques communs sont répartis de facon similaire face aux polluants. En effet, ils sont tous
deux répartis le long de la PC1 et PC2. Les males sont cependant un peu moins répartis le long de PC2
représentée par les YHCH et 3MeO-PBDEs . Ils sont donc un peu moins concernés par la contamination

de ces deux polluants, comme l'indique le tableau 4.1.

5.7. Profil de contamination

De fagon générale, les concentrations en POPs chez les phoques communs (adultes) d’Orkney sont
inférieures a celles mesurées chez les phoques gris de I'lle de May. L’analyse en composante principale
réalisée dans la partie résultats (Figure 4.21) permet de refléter que les femelles phoques gris et les
femelles phoques communs sont réparties différemment sur les deux composantes. Les femelles
phoques communs sont plus réparties le long de la PC1, majoritairement représentée par les 56 PCBs
indicateurs, les DDT et les SChlordanes. La PC2 est par contre plus représentée par le HCB et les YHCH.
Les femelles phoques gris sont réparties a la fois le long de la PC1 et de la PC 2. Les femelles phoques
gris ont donc une variabilité en polluants plus importante que les femelles phoques communs. Cette
variabilité peut également supposer une plus grande variabilité du régime et des ressources pour les

femelles phoques gris par rapport aux femelles phoques communs.

Les PCBs sont des polluants retrouvés en mélange dans des matériaux électriques, en plastique ou en
caoutchouc. Les concentrations en Y6 PCBs indicateurs des phoques communs d’Orkney sont

inférieures a celles des phoques communs d’autres régions comme le sud de la Mer du Nord (Weijs et
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al., 2007) mais 3 fois plus importantes que chez les phoques communs de Svalbard (Archipel de
Norvége, Annexe 2) (Routti et al., 2014). Les phoques gris de I'lle de May ont des concentrations en 36
PCBs indicateurs inférieures a celles mesurées chez les femelles phoques gris du Saint Laurent (Sgrmo
et al., 2002) (Annexe 2). Les PCBs représentent les polluants majoritaires chez les phoques gris (86,4%)
et les phoques communs (78,3% et 83,8%, pour les femelles et les males respectivement) alors que
leur production est limitée depuis 1985 et interdite depuis 1996 en Europe (Directive 85/467/CEE et
96/59/CE) (Figure 4.1). Une étude menée par Vanden Berghe et al. (2012) a également mentionné une
représentation majeure des PCBs dans tous les tissus des phoques gris de I'lle de May. Dans notre
étude, des concentrations moyennes en PCBs (6PCBs indicateurs compris) de 2226 et de 1873 ng.g*
de lipides sont présentes chez les phoques gris et les phoques communs respectivement. Aucune de
ces concentrations ne dépasse la valeur seuil de 17 000 ng.g de lipides dans le lard a partir de laquelle
des effets néfastes sur I'organisme sont observés (AMAP, 2000 cité par Shaw et al., 2005 ; Kannan et
al., 2000 ; Jepson et al., 2005). A titre informatif, des concentrations en PCBs ont été mesurées en 2004
dans différents organismes vivants de la Mer du Nord belge. Les crevettes sont par exemple les
individus les moins contaminés en Mer du Nord (330 a 430 ng.g* de lipides) (Voorspoels et al., 2004).
Cette plus faible contamination est probablement due a leur position dans la chaine trophique et leur
nature pélagique (Voorspoels et al., 2004). Les soles et les limandes de la méme région sont un peu
plus contaminées avec des concentrations allant jusqu’a 1500 et 810 ng.g* de lipides respectivement
(Voorspoels et al., 2004). Ces concentrations élevées sont dues a la forte activité anthropique exercée
le long des cotes belges. llIs ont en effet observé une relation inversement proportionnelle entre les

concentrations en polluants et la distance avec le port d’Anvers (Voorspoels et al., 2004).

Etant donné que la moyenne et la médiane des 56 PCBs indicateurs des phoques gris sont supérieures
a celles des phoques communs femelles (Tableau 4.1), il parait normal que les différents congénéres
des 6 PCBs indicateurs (CB 28, CB 52, CB 101, CB 138, CB 153, CB 180) suivent ce méme schéma (Figure
4.2). En effet, les 6 congénéres indicateurs sont plus présents chez les femelles phoques gris que chez
les femelles phoques communs (Figure 4.2). Cependant, seul le CB 180 est significativement supérieur
chez les femelles phoques gris. Une augmentation du degré de chloration engendre une augmentation
du caractere lipophile, une augmentation de I'adsorption du polluant sur les particules en suspension
et sur les sédiments et une diminution du transfert aux jeunes via le lait maternel (You et al., 1999 ;
Ineris, 2011). Ce congénére est un heptachloré, il posséde le plus haut degré de chloration des 6 PCBs
indicateurs. Cette différence peut donc étre expliquée par son caractére lipophile qui est plus
important que les autres congénéres entrainant un transfert moins important lors de la lactation. De
plus, les concentrations en CB 180 sont directement proportionnelles a la masse et a la taille de I'animal

(Figure 5.1). Dés lors, les femelles phoques gris étant plus grandes et plus grosses que les femelles
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CB 180 (ng/g de lipides)

phoques communs, celles-ci sont plus contaminées. Cette hypothése permet également d’expliquer
les différences significatives observées entre les phoques communs males et les phoques communs
femelles pour les congéneres CB 138, CB 153 et CB 180 (Figure 4.2, Tableau 4.3). De plus, les
hexachlorés (CB 138 et CB 153) et les heptachlorés sont les plus retrouvés dans les tissus des phoques
gris et des phoques communs (Figure 4.3). En effet, leur forte adsorption aux sédiments les mobilise
pendant de longues périodes engendrant une dégradation plus lente que les classes plus faiblement
substituées (Ineris, 2005; Lachambre et Fisson, 2007 cités par Ineris, 2011). Depuis leur interdiction,
les congéneres se sont donc dégradés dans I'environnement a des vitesses différentes provoquant une
plus grande persistance des hexa- et des heptachlorés. Le CB 153 est le congénére majoritairement
retrouvé chez les individus échantillonnés, certainement a cause de sa persistance dans les tissus

vivants et dans I’environnement (Ineris, 2011) (Figure 4.2).
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Figure 5.1 : Représentation graphique des concentrations en CB 180 (ng.g* de lipides) dans le lard des phoques
communs et des phoques gris d’Orkney et de I'lle de May respectivement en fonction de la taille (cm) et du

pOidS (kg) thaille=o,23, Rzmasse corporelle=0,22

De plus, des corrélations entre les 6 PCBs indicateurs ont été étudiées (Tableau 4.9). Cela vient de leur
degré de chloration qui influence leur caractére lipophile et leur vitesse de dégradation. Les
congéneres ayant au maximum un chlore substitué de différence sont corrélés entre eux: les
tétrachlorés avec les pentachlorés ; les pentachlorés avec les hexachlorés ; les hexachlorés avec les
heptachlorés. Les congéneres avec le méme degré de chloration, a savoir le CB 138 et le CB 153 sont
également corrélés entre eux. Ces corrélations sont probablement dues a leur caractere lipophile (i.e.

degré de substitution) relativement proche entre congéneres engendrant une accumulation analogue.

Les concentrations en PBDEs, utilisés auparavant comme retardateurs de flammes, sont
significativement supérieures chez les phoques gris femelles que chez les phoques communs femelles.

3 congéneres suivent ce méme schéma : le BDE 47, BDE 100 et BDE 154 (Figure 4.4). La concentration
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en BDE 153 chez les phoques gris est tout de méme supérieure a celle des phoques communs.

Le BDE 47 est le congénere le plus présent dans les phoques gris et les phoques communs de ce travail,
les phoques gris de I'lle de May (Vanden Berghe et al., 2012), les phoques communs et marsouins
communs de la Mer du Nord (Weijs et al., 2009), les phoques communs du sud de la Mer du Nord
(Boon et al., 2002) et les phoques gris et phoques communs du Canada (lkonomou et Addison, 2008)
(Figure 4.4, Annexe 2). Cette contamination majeure du BDE 47 engendre une proportion plus
importante de tétraBDE retrouvée dans les échantillons de phoques gris et de phoques communs
(Figure 4.5). Le BDE 47, tout comme le BDE 99, est le composant principal du pentaBDE sous sa forme
commerciale (c-pentaBDE) (Ineris, 2013). Ce mélange a été énormément utilisé dans le passé dans les
matiéres plastiques telles que les PVC, les caoutchoucs ou dans les peintures. La présence dominante
du BDE 47 a également été observée chez d’autres animaux marins et terrestres (humains, saumons,
baleines, poissons, cormorans) (Asplund et al., 1999 cité par Kalantzi et al., 2005 ; Lindstrom et al.,
1999 ; Law et al. 2002 ; Kalantzi et al., 2005). Cette forte utilisation permet d’expliquer la présence de
plus grandes concentrations en BDE 47 chez les mammiféres marins : les rejets ont été plus importants

gue pour les autres congéneres (Ineris, 2013).

Auparavant, le HCB était utilisé pour la protection des racines. Il fut interdit en 1981 en Europe
(Directive 78/117/CEE) au vu de ses effets nocifs sur la reproduction des animaux. Les différences
significatives de contamination en HCB entre les deux espéces ont déja été expliquées précédemment
(cfr. 5.1. Influence de I'habitat et 5.3. Influence du régime alimentaire) (Figure 4.6). Les phoques
communs de notre étude ont des concentrations en HCB supérieures a celles des phoques communs
de Svalbard (4,3 et 2,9 ng.g* de lipides pour les femelles et les méales respectivement) (Routti et al.,
2014) et inférieures a celles des phoques communs du Saint-Laurent (Bernt et al., 1999) (Annexe 2).
Une étude menée par Vanden Berghe et al. (2012) sur des échantillons de phoques gris femelles de
I'lle de May prélevés en 2008 montre des concentrations moyennes en HCB inférieures aux phoques
gris de ce travail (Annexe 2). Etant donné I'interdiction de ces polluants, les concentrations présentes
dans I'environnement devraient diminuer au cours des années, contaminant de moins en moins les
organismes vivants. De plus, les phoques gris de notre étude et de celle de Vanden Berghe et al. (2012)
proviennent de la méme région. lls étaient tous du méme sexe et en début de lactation (Vanden Berghe
et al., 2012). Cependant, les moyennes dans les deux études ont de trés grands écart-types et se
recouvrent. Les concentrations moyennes en T-Hg supérieures chez les phoques de notre étude sont
peut-étre dues a des individus ayant des concentrations extrémes. Il serait donc intéressant
d’échantillonner les mémes phoques chaque année afin de voir si il y a vraiment une diminution de la

contamination en HCB.
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Chez les HCH, le B-HCH est le seul isomére de I’hexachlorocyclohexane a étre significativement
différent entre les deux espéces (Figure 4.6). Ce composé est un sous-produit de I'extraction du lindane
(Ineris, 2007). Il est I'isomere le plus bioaccumulé et le plus persistant de tous les isomeres du HCH
(Shaw et al., 2014). Sa forte bioaccumulation permet une plus grande absorption et concentration dans
les tissus des organismes vivants comparé aux autres isomeres (Shaw et al., 2014). La différence de
contamination est probablement due a une contamination en POPs plus importante au large de May
(cfr. 5.1. Influence de I’habitat). La production de HCH a été interdite en 2004 (réglement 850/2004 du
Conseil et du Parlement Européen du 29 avril 2004) (Ineris, 2007). Dés lors, 'efficacité de cette
interdiction est démontrée par les faibles concentrations mesurées dans le lard des deux espéces de
phoques. Une étude menée par Hall & Thomas (2007) mentionne des concentrations en HCH chez les
phoques communs d’Orkney en 2003 a 110 ng.g* de lipides contre des concentrations de 1 ng.g™* de
lipides pour les phoques communs de notre étude prélevés en 2017 (Annexe 2). Ces résultats insistent
bien sur I'efficacité et 'importance de I'interdiction. La diminution des concentrations mesurées entre
les phoques de 2003 et de 2017 suppose une bonne dégradation des HCHs.

Le y-HCH chez les phoques gris et les phoques communs de notre étude n’a pas été détecté dans tous
les échantillons. Toutefois, il est probable que les deux espéces de phoques soient contaminées par
des traces du lindane inférieures a la LOQ (cfr. 3. Matériel et méthodes). Ces résultats sont tout a fait

plausibles au vu de leur capacité a étre métabolisés rapidement chez I’animal (Shaw et al., 2005).

Les DDT sont des insecticides utilisés autrefois pour la protection des cultures et la protection contre
les insectes nuisibles tels que les moustiques. Leur utilisation en agriculture a partiellement été bannie
en 1972 (Directive 79/117/EEC) et complétement interdite en 1983 (Directive 83/131/EEC). De fortes
concentrations sont encore retrouvées aujourd’hui (239, 253 et 321 ng.g* de lipides, pour les phoques
gris, les phoques communs femelles et les phoques communs males respectivement), compte tenu de
leur caractére persistant dans I’écosystéme (McKinney et al., 2012). Le p,p’-DDE est le métabolite le
plus présent (Figure 4.7) chez les deux espéces d’individus tout comme pour les phoques communs
d’Orkney de I'étude de Hall et Thomas (2007) et les phoques communs de Svalbard (Routti et al., 2014)
(Annexe 2). Le DDE est le métabolite du DDT possédant le plus long temps de demi-vie. |l représente
donc la forme la plus persistante des DDTs, expliquant sa plus forte présence dans les tissus des
phoques (Jayaraj et al., 2016).

Les phoques communs de notre étude ont des concentrations plus faibles en >DDTs que ceux
provenant de la Bay de St. Andrews, Moray Firth, Islay/Jura et de The Wash (Hall et Thomas, 2007)
(Annexe 2). De plus, des concentrations en YDDTs supérieures ont été observées dans des échantillons
de phoques gris de I'lle de May datant de 2008 (Vanden Berghe et al., 2012) et indiquant une

diminution de la présence de ces insecticides dans I'environnement. Des concentrations moyennes
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plus élevées en 3DDTs ont été retrouvées chez les phoques communs de la présente étude par rapport
a ceux de 2003 (Hall & Thomas, 2007) (Annexe 2 ). Cependant, les écart-types étant tres élevés, un
recouvrement des moyennes est possible. De plus des valeurs extrémes peuvent influencer ces
moyennes. Tout comme pour le HCB, un échantillonnage des mémes phoques chaque année pourrait

nous fournir plus de détails sur une éventuelle diminution de la contamination en DDT.

Les derniers pesticides organochlorés étudiés dans ce travail sont les chlordanes. lls sont connus pour
avoir des potentiels de bioconcentration élevés dans les organismes vivants (Ineris, 2012). Depuis
1981, ces insecticides sont interdits dans I’Union Européenne (EFSA, 2007). Les trans-chlordanes (TC),
cis-chlordanes (CC) et les cis-nonachlores (CN) sont significativement supérieurs chez les phoques gris
(Figure4.8). Les hypotheses d’influence de I’habitat, du régime alimentaire, de la masse et de la taille
permettent d’expliquer ces différences. L'oxychlordane (OxC) est le chlordane le plus présent et le plus
toxique dans les tissus des phoques avec le trans-nonachlore (TN). Ces proportions sont en accord avec
celles retrouvées chez les phogques communs et les phoques annelés de Svalbard (Routti et al., 2014)
(Annexe 2 ). Les concentrations en chlordanes retrouvées dans les tissus des phoques de notre étude
sont inférieures a celles retrouvées chez les phoques communs et les phoques gris du Saint-Laurent
(Hobbs et al., 2002), les phoques communs de Svalbard (Routti et al., 2014), les phoques communs du
nord-ouest de I’Atlantique (Shaw et al., 2005) et chez les phoques gris de Amet Island (Saint-Laurent)
(Somoro et al., 2003) (Annexe 2). A notre connaissance, aucune étude concernant la contamination
des phoques communs et des phoques gris, d’Orkney et de I'lle de May respectivement, par les
chlordanes n’existe. Les males phoques communs ont des concentrations en chlordanes supérieures
aux femelles. Seul I'OxC est significativement supérieur chez les males. En effet, la contamination plus
importante chez les males est expliquée par les transferts de polluants organiques aux jeunes durant

la gestation et la lactation (cfr 5.6. Influence du sexe).

Enfin, les MeO-PBDEs sont des composés produits naturellement par les cyanobactéries, les éponges
et certaines algues (algues rouges, vertes et brunes) (Teuten et al., 2005 ; Haraguchi et al., 2010;
Vanden Berghe et al., 2012). lls peuvent également étre synthétisés par la méthylation du groupement
phénol des PBDEs hydroxylés (OH-PBDEs) (Wan et al.,, 2010). lls sont retrouvés a de faibles
concentrations chez les phoques gris et les phoques communs. Le 6-MeQO-BDE 47 est le congéneére le
plus présent dans les tissus des phoques gris et des phoques communs en accord avec les résultats des
phoques gris de I'lle de May (Vanden Berghe et al., 2012), des phoques communs du sud de la Mer du
Nord (Weijs et al., 2009), des phoques annelés du Canada (Kelly et al., 2008) (Annexe 2, Figure 4.9).
Cette prédominance de la part du 6-MeO-BDE 47 dans les phoques de notre étude est due a la

présence d’algues ou d’organismes associés dans leur environnement. Une prédominance du 2’-MeO-
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BDE 68 aurait signifié une présence accrue d’éponges et de leurs organismes associés (Melcher et al.,

2005 ; Vetter, 2006 ; Weijs et al., 2009).

Enfin, concernant le mercure, celui-ci est issu des exploitations des mines d’or, de cinabre (minéral
rouge), de l'utilisation de pesticides ou de la combustion de biomasse (Van Hoomissen et al., 2015).
Les concentrations en T-Hg dans les poils des phoques communs d’Orkney et des phoques gris de I'lle
de May sont inférieures a celles des phoques communs de Californie, des phoques communs du
Groenland et des phoques gris du Danemark (Aubail et al., 2011) (Tableau 4.4 et 5.2). Les
concentrations en mercure dans les poils des phoques communs d’Orkney sont proches de celles des
phoques communs du Danemark (Aubail et al., 2011) (Tableau 4.4 et 5.2).

A titre informatif, des concentrations en T-Hg de 190 + 130 ; 100 + 20 et de 190 + 80 pg.kg* dw ont été
mesurées au printemps 2012 dans les soles, les limandes et les plies respectivement des cotes
francaises et de I'est de la Manche (Henry et al., 2017). Les concentrations maximales de mercure total
autorisées dans les tissus de poisson par I'Union Européenne afin de limiter les risques de maladie sur
I’homme sont de 2 500 pg.kg™ dw. Les poissons des cotes francaises et de la Manche sont donc peu

contaminés en T-Hg.
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6. Conclusion et perspectives

Ce travail avait pour principal objectif de comparer les profils de contamination des polluants
organiques persistants et du mercure (T-Hg) de deux espéces de phoques, a savoir le phoque gris et le
phoque commun en Mer du Nord, de comparer les valeurs en isotopes stables du carbone, de I'azote
et du soufre de ces deux espéces et les facteurs influencant cette contamination (I’habitat, le régime

alimentaire, le pourcentage lipidique, le sexe, la position trophique, la masse corporelle et la taille).

Cette étude a notamment permis de mettre en évidence des concentrations en >6 PCBs indicateurs,
SPBDEs, SHCH et SHCB plus élevées chez les phoques gris de I'lle de May que chez les phoques
communs d’Orkney. D’une part, ceci semble refléter la contamination en POPs plus importante que
subit I'environnement de Ille de May au vu de la forte présence d’industries aux alentours de I'ile.
D’autre part, cela reflete I'influence des habitudes alimentaires de I'animal. En revanche, la position
trophique, la masse, la taille et le pourcentage lipidique ne semblent pas influencer les niveaux de
contamination entre les deux espéces dans cette étude. Les concentrations en YPCBs des phoques gris
et des phoques communs étudiés sont inférieures aux valeurs de toxicité de 17 000 ng.g™* de lipides a
partir desquelles les phoques sont exposés a des effets toxiques (AMAP, 2000 cité par Shaw et al.,
2005 ; Kannan et al., 2000 ; Jepson et al., 2005). Afin de vérifier toutes ces hypotheses et les facteurs
influencant la contamination, il serait intéressant de comparer la contamination des deux espéces
appartenant a une méme région. Enfin, il est également important de souligner I'efficacité des lois
mises en place durant ces dernieres décennies. En effet, il a été remarqué a plusieurs reprises que le
niveau de contamination des phoques avait diminué au cours des dernieres années. Il est donc
essentiel de continuer dans cette voie afin de limiter la pollution aussi bien de I’écosystéme marin que

de I’écosystéme terrestre.

Contrairement aux POPs, les concentrations en T-Hg ne différent pas entre les phoques gris et les
phoques communs. Au vu des résultats obtenus dans d’autres études et indiquant une plus forte
contamination en T-Hg au large, il a été supposé que les cotes d’Orkney étaient autant contaminées
que le large de Ille de May. Cette contamination est probablement due a une forte pression agricole

au sein de I'archipel alors que I'lle de May est protégée depuis 1956.

D’autres polluants, comme les éléments traces, sont présents dans I’écosysteme marin. Une étude de
ces concentrations dans les phoques gris et les phoques communs de I'lle de May et d’Orkney

respectivement, permettrait une comparaison plus globale du niveau de la contamination entre ces
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deux espeéces. Il serait également intéressant d’échantillonner les males phoques gris afin d’obtenir

une comparaison plus générale des deux especes.

Afin de connaitre le régime alimentaire des deux espéces échantillonnées, une étude des contenus
stomachaux des phoques pourrait étre réalisée. De plus, une analyse des concentrations en polluants
dans les proies qu’ils consomment permettrait de mieux étudier I'influence du régime alimentaire sur

les concentrations en polluants des deux especes.

Enfin, le procédé analytique permettant I'extraction des POPs utilise une trés grande quantité
d’hexane et de dichlorométhane. L’hexane n’est pas considéré comme vert au vu de son origine
(énergie fossile), de sa toxicité pour I'environnement et pour ’homme. Comme le dichlorométhane a
des effets cancérigénes sur ’homme, il ne peut donc pas non plus étre considéré comme «vert ». A
notre connaissance, aucune étude utilisant un procédé « vert » d’extraction de POPs n’existe. Il serait
donc intéressant de développer une nouvelle méthode analytique plus verte permettant une

extraction des polluants tout aussi efficace.
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8. Annexes

8.1. Annexe 1

Concentration en polluants organiques persistants (ng.g? de lipides) dans le lard des phoques communs et des phoques gris d’Orkney et de I'ile de May

respectivement

Males phoques communs Femelles phoques communs Femelles phoques gris

Moyenne Etf/gcrat Médiane Min  Max [ Moyenne Etflgg Médiane Min  Max | Moyenne E,{;Sg Médiane Min  Max
CB 28 1,9 54 0,3 0,3 22,5 4,3 8,8 0,3 0,3 31,9 1,2 4,0 0,3 0,3 22,4
CB 52 15,9 6,8 14,0 59 27,7 15,4 8,8 17,1 1,9 35,6 17,3 4,6 17,9 9,5 28,0
CB 49 11 2,0 0,3 0,3 6,4 0,5 11 0,3 0,3 49 0,7 1,3 0,3 0,3 6,7
CB 47 12,4 8,0 12,3 0,3 34,2 9,6 59 8,6 1,2 19,8 8,2 3,7 7,7 1,3 17,7
CB74 5,9 3,5 51 0,3 12,7 5,6 3,8 6,2 0,3 12,1 6,6 2,7 6,0 3,7 17,7
CB 66 1,2 2,8 0,3 0,3 11,5 0,9 19 0,3 0,3 6,8 0,6 11 0,3 0,3 50
CB 101 23,3 11,0 22,8 7.5 41,7 21,3 12,7 21,2 3,4 48,8 22,4 7,3 23,1 1,8 36,6
CB 99 103,3 60,6 106,3 10,2 177,1 58,8 52,7 31,7 11,5 190,7 39,4 18,2 33,8 4,6 79,0
CB 105 13,8 32,9 55 22 1411 53 2,7 4.8 1,0 12,3 6,2 2,8 5,7 0,6 14,6
CB 118 13,3 5,6 12,8 4,9 28,2 11,9 6,1 10,3 2,4 27,3 15,6 7,0 15,8 15 36,7
CB 110 0,2 0,2 0,1 0,1 1,1 0,1 0,0 0,1 0,1 0,1 0,2 0,5 0,1 0,1 2,8
CB 149 43,6 21,4 42,9 9,0 89,3 31,9 15,9 30,5 7,0 66,6 40,2 15,6 37,5 9,7 92,6
CB 146 152,5 103,9 1615 14,2 329,0 81,4 82,0 49,1 11,2 314,8 129,6 58,7 116,2 21,5 2739
CB 153 956,2 679,7 997,9 69,3 2184,4| 4739 461,4 276,9 93,0 1783,7| 627,6 277,5 570,4 65,8 1133,2
CB 138 433,9 306,0 407,0 27,0 998,4 222,5 209,1 118,7 35,6 661,3 273,9 139,0 237,1 25,5 640,9
CB 187 174,6 107,21 183,4 25,0 360,7 96,2 87,6 71,0 16,2 366,7 185,6 83,8 1753 256 3714
CB 183 51,8 34,7 52,4 6,2 112,6 27,3 25,2 17,9 6,5 106,1 73,5 41,5 62,1 18,2 170,3
CB 128 42,9 25,3 46,9 3,9 77,8 23,4 20,0 14,5 50 73,5 13,6 6,3 12,7 1,3 28,7
CB 177 23,3 13,8 18,2 3,8 44,5 13,6 13,0 8,5 2,0 54,8 19,6 8,9 17,4 2,4 48,9
CB171 10,8 7.4 10,8 1,2 25,2 54 50 3,5 1,3 20,6 12,9 7,0 10,7 3,4 31,1
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CB 156 8,0 3,7 8,8 1,7 12,9 5,7 4,2 4,3 1,7 15,5 14,5 8,3 12,3 2,3 35,9
CB 180 215,5 1511 197,7 255 4954 109,1 100,2 68,0 24,1 413,0 315,1 184,4 273,3 56,1 735,6
CB 170 86,0 60,7 81,1 90 1975 42,0 38,9 25,5 89 1581 114,8 68,5 99,4 251 270,8
CB 199 27,1 17,0 251 4,6 60,1 14,1 11,8 11,4 4,5 53,7 56,8 36,1 44,9 10,3 1519
CB 196/203 37,2 23,9 33,6 6,3 85,6 18,4 13,7 15,5 53 62,8 116,8 99,3 81,1 17,0 408,8
CB 194 24,9 16,9 20,4 4,1 61,5 12,1 8,9 10,0 3,4 40,9 68,7 57,1 47,7 8,7 254,11
CB 206 8,8 59 8,3 1,7 26,2 4,4 2,3 4,5 1,8 11,4 34,5 37,3 19,5 4,1 1791
CB 209 4,7 2,9 4,1 1,0 11,8 2,5 1,0 2,4 11 50 24,1 26,3 16,2 3,0 140,3
26 PCB 1646,8 1115,7 16856 1354 34946 | 846,5 767,8 495,0 167,8 2913,1| 12575 5656 1137,2 169,7 2343,7
2PCB 2451,0 1573,7 2639,1 249,0 5008,0| 129,4 1128,0 8314 274,7 4417,9| 2226,1 1038,3 1988,8 412,9 4556,0
BDE 28 0,1 0,0 0,1 0,1 0,2 0,1 0,0 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,1 0,3
BDE 47 10,1 51 8,7 3,0 23,5 9,1 5,3 8,4 1,6 21,3 18,4 11,2 151 7,8 65,9
BDE 100 4,6 2,7 4,3 11 12,6 3.4 2,3 2,6 0,4 9,3 6,5 3,0 6,3 2,1 14,4
BDE 99 1,7 1,0 14 0,5 4,0 14 1,0 13 0,3 4,0 1,2 19 0,7 0,3 11,0
BDE 154 0,4 0,2 0,4 0,1 0,7 0,3 0,3 0,3 0,1 1,0 1,3 0,8 1,0 0,1 3,3
BDE 153 2,5 14 2,8 0,1 4,4 1,7 13 1,2 0,3 51 2,2 15 1,9 0,1 6,2
BDE 183 0,1 0,0 0,1 0,1 0,1 0,1 0,0 0,1 0,1 0,1 0,1 0,0 0,1 0,1 0,1
2PBDE 19,4 9,1 20,2 6,0 42,5 16,2 9,5 15,4 2,7 37,7 29,7 17,1 25,5 12,2 100,2
HCB 7,1 1,3 7,5 5,2 10,0 7,0 1,8 6,2 4,4 10,5 15,6 10,9 11,8 4,6 444
a-HCH 0,5 0,1 0,4 0,3 0,7 0,5 0,1 0,5 0,1 0,6 0,5 0,1 0,5 0,2 0,7
b-HCH 0,3 0,2 0,3 0,1 0,7 0,4 0,2 0,3 0,1 0,7 0,6 0,2 0,5 0,2 11
g-HCH 0,2 0,1 0,1 0,1 0,3 0,2 0,2 0,1 0,1 0,6 0,1 0,1 0,1 0,1 0,3
2HCH 1,0 0,3 0,9 0,5 15 1,0 0,3 1,0 0,2 1,7 1,2 0,2 1,2 0,7 1,9
pp-DDE 290,7 139,8 299,3 456 4694 229,4 207,8 135,2 453 7541 208,5 86,2 200,6 12,3 426,5
pp-DDD 4,6 2,4 4,2 0,2 91 4,0 2,3 3,3 0,2 9,3 6,3 2,8 55 1,7 14,6
pp-DDT 25,7 13,0 23,3 4,9 45,3 19,6 15,1 15,7 1,9 53,2 24,3 12,6 23,5 53 79,5
2DDT 321,0 154,0 335,7 52,8 5181 253,0 220,5 148,9 47,4 797,8 239,2 87,6 233,6 57,4 477,6
OxC 69,4 45,9 60,4 7,8 160,0 38,2 35,0 23,1 55 118,88 29,3 12,9 30,4 1,4 52,6
TN 48,1 20,6 51,9 145 88,9 36,2 25,8 23,5 7,1 84,7 25,0 12,0 23,6 0,5 60,0
CN 2,9 0,9 29 13 4,3 2,5 11 2,4 0,6 52 5,6 2,6 57 0,2 13,2
TC 1,0 0,4 1,0 0,4 1,7 0,9 0,4 0,9 0,2 2,0 2,3 0,9 2,3 0,0 4,3
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CC 0,7 0,2 0,7 0,2 1.0 0,6 0,3 0,6 0,1 11 1,0 0,5 11 0,0 2,4
2Chlordanes 122,0 65,7 1226 25,6 2285 78,5 61,4 48,5 13,7 209,7 63,2 27,5 63,3 21 1217
2-MeO-BDE68 1,0 0,3 11 0,3 15 2,0 3,1 1,0 0,6 13,9 1,0 15 0,8 0,1 9,2
6-MeO-BDEA47 2,5 14 2,4 0,1 51 2,9 1.8 2,6 0,5 7,4 3,1 11 3,2 0,3 4,8
2MeO-PBDEs 3,5 1,7 3,4 1,0 6,6 4,9 3,6 3,9 1,6 16,0 4,1 1,8 4,2 1,0 11,2
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8.2. Annexe 2

Concentrations en polluants organiques persistants (ng.g* de lipides) et en T-Hg (ug.kg™ dw) dans les tissus des phogques communs et des phoques gris
trouvées dans la littérature

Phoques communs

Echantillonnages Lieux Années n Congéneres Moyenne +SD  Médiane Min-Max Sources

SPCBs (ng/g de lipides)
CB 28,CB 52,CB 101, CB 138, CB 153,

Biopsies (lard) Orkney 2017 34 CB 180 1247+1027 (135-3495) Ce travail
L Svalbard (78°20'N, PCB 28/31, 52, 99, 101, 105, 118, 138, Routti et
Biopsie (lard) o 2009-2010 8 485,5 274-800
11°30'E) 149, 153, 170, 180, 183, 187, 194 al., 2014
L Nord-Ouest de PCB 52,101, 105, 118, 128, 138, 153, 8000- Shaw et al.,
Biopsie (lard) , . 2001-2002 5 32 100+21 680
I'Atlantique 170, 180, 187 92800 2005
. Weijs et al.,
Biopsie (lard) Sud de la mer du Nord 1999-2004 10 PCB 153 16600 + 13750 2007

3>PBDEs (ng/g de lipides)

L BDE 28, BDE 47, BDE 100, BDE 99, .
Biopsie (lard) Orkney 2017 34 17,849,3 (2,7/42,5)  Ce travail
BDE 154, BDE 153, BDE 183

Ikonomou
Biopsie (lard) Strait of Georgia 1991-1992 13 BDE 47, 99, 100, 153, 154 311,9+134,8 et Adisson,
2008
Ikonomou
L . 26,602 + i
Biopsie (lard) Quatsino Sd 1991-1992 7 BDE 47, 99, 100, 153, 154 1 457 et Adisson,

2008
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HCB

Biopsie (lard) Orkney 2017 34 7,1+15 (4,4/10,5)  Ce travail
L Svalbard (78°20'N, Routti et
Biopsie (lard) 2009-2010 8 HCB (1,4-6,2)
11°30'E) al., 2014
L N - 1996, Hobbs et
Biopsie (lard) Estuaire Bic & Métis 8 HCB 5,67 +2,38
1999-2000 al., 2002
. R . Shaw et al.,
Biopsie (lard) Cote Atlantique N-E 2001-2002 5 HCB 7,4+4)7 (3,3-12,8) 2005
N . 1989, Bernt et
Biopsie (lard) Saint-Laurent 17 HCB 9,36+ 1,73
1994-1996 al., 1999
SHCH
Biopsie (lard) Orkney 2017 o-HCH, B-HCH, y-HCH 0,97 £+ 0,32 (0,24/1,68) Ce travail
o Svalbard (78°20'N, Routti et
Biopsies (lard) . 2009-2010 8 o-HCH et B-HCH 2,2 (1,0-6,2)
11°30'E) al., 2014
. N . Shaw et al.,
Biopsies (lard) Cote Atlantique N-E  2001-2002 5 o-HCH, B-HCH, y-HCH, &-HCH 66,5+ 20 (22,4-122) 2005
Hall &
Biopsies (lard) Orkney 2003 10 o-HCH, B-HCH, 6-HCH 110 (91-130) Thomas,
2002
Hall &
Biopsies (lard) Baie de Saint-Andrew 2003 10 o-HCH, B-HCH, 6-HCH 97 (86-110) Thomas,
2003
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Hall &

Biopsies (lard) Moray Firth 2003 10 o-HCH, B-HCH, 6-HCH 120 (98-150) Thomas,
2004
Hall &
Biopsies (lard) Islay/Juna 2003 10 o-HCH, B-HCH, 6-HCH 140 (110-180) Thomas,
2005
Hall &
Biopsies (lard) The Wash 2003 20 a-HCH, B-HCH, 6-HCH 120 (110-140) Thomas,
2006
o Faxafl6i - Ouest de 1988 et Vetter et
Biopsies (lard) . 8 a-HCH 7 (5-11)
I'islande 1990 al., 1995
SDDT
Biopsies (lard) Orkney 2017 34 p,p'-DDD, p,p'-DDE, p,p"-DDT 287 £190 (47-798) Ce travail
Biopsies (lard) Saint-Laurent 1999 et 8 0,pDDE, p,p"DDE, 0,p-DDD, p,p* 5090 + 1260 Hobbs et
2000 DDD, o,p'-DDT, p,p"-DDT al., 2002
, , , , Hall &
Biopsies (lard) Orkney 2003 g PPPPD.pp-DDE 0p-DDT, pp- 220 (110-460)  Thomas,
boT 2002
, , , , Hall &
Biopsies (lard) Baie de Saint-Andrew 2003 g PP "DDD, p,p*-DDE, 0,p~DDT, p,p~ 830 (590-1200) Thomas,
boT 2003
, , , , Hall &
Biopsies (lard) Moray Firth 2003 g PP DDD, p.p-DDE, 0,p=DDT, p,p= 390 (280-550)  Thomas,
boT 2004
, , , , Hall &
Biopsies (lard) Islay/Juna 2003 g PPOPRPP -%%ET, o.p~DDT, pp~ 540 (240-1300)  Thomas,
2005
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plp,_DDDI p/p’_DDEr Ozp"DDT' p/p'_

Hall &

Biopsies (lard) The Wash 2003 8 DT 650 (500-840) Thomas,
2006
L Svalbard (78°20'N, Routti et
Biopsies (lard) . 2009-2010 8 p,p'-DDT and p,p"-DDE 205 (1219-350)
11°30'E) al., 2014
YChlordanes
cis-chlorane, trans-chlorane, cis-
Biopsies (lard) Orkney 2017 34 nonachlor, trans-nonachlor and 100 + 66 (14/229) Ce travail
oxychlordane
L . a-chlordane, y-chlordane, cis- Hobbs et
Biopsies (lard) Saint-Laurent 1999-2000 8 1740 + 790
nonachlore, trans-nonachlore al., 2002
cis-chlorane, trans-chlorane, cis- ]
L Svalbard (78°20'N, Routti et
Biopsies (lard) 2009-2010 8 nonachlor, trans-nonachlor and 157 (91-243)
11°30'E) al., 2014
oxychlordane
cis-chlordane, trans-chlordane, cis-
L . (1120- Shaw et al.,
Biopsies (lard)  Atlantique Nord-Ouest 2001-2002 3 nonachlore, trans-nonachlore, 5290
10900) 2005
oxychlordane
$MeO-PBDEs
Biopsies (lard) Orkney 2017 34 2'-MeO-BDE 68,6-MeO-BDE 47 4,2 £2,9 (1-16) Ce travail
Femelle:
Femelle : 1,3
3 2'-MeO-BDE 68 ) (0,8-1,8)
Male: 0,5 R
Male: NA B
L Weijs et al.,
Biopsies (lard) Sud de la mer du Nord 1999-2004 Femelle: 2009
Femelle:7,7 (4,4-11)
11 6-MeO-BDE 47 R .
Male:2,7 Male: (1,9-
5,3)
T-Hg
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(179,3-

Sang entier Orkney 2017 34 392 +143,1 371 970,2) Ce travail
. (3207- .
Poils Orkney 2017 34 7365 + 3233 6721 Ce travail
18198)

. . . McHuron

Poils Centre de la Californie 2009-2011 138 19 600 + 1 440

etal., 2014

. (1490-30 Aubail et

Poils Groenland 1996-2009 33 16 300 £ 2 900
600) al., 2011

(5 630- Aubail et
11770) al., 2011

Phoques gris

Echantillonnages Lieux Années n Congéneres Moyenne + SD  Médiane Min-Max Sources

Poils Danemark 1996-2009 3 7790 +1990

YPCBs (ng/g de lipides)

L CB 28,CB 52, CB 101, CB 138, CB 153, .
Biopsies (lard) lle de May 2017 33 B 180 1257 + 566 1137 (169-2344) Ce travail

CB 28,CB52,CB47,CB 49, CB 66, CB

74, CB 99, CB 101, CB 105, CB 110, CB

118, CB 128, CB 138, CB 146, CB 149,
L 2226,1 (412,9- .
Biopsies (lard) lle de May 2017 33 (CB153,CB156,CB170,CB 171, CB 1988,8 Ce travail

1038,3 4556,0)
177, CB 180, CB 183, CB 187, CB
196/203, CB 194, CB 199, CB 206, CB
209

XXi



CB 18, CB 28,CB 44,CB 47,CB 49, CB
52,CB 87, CB 95, CB 99, CB 101, CB

Lard externe :

105, CB 110, CB 118, CB 128, CB 132, 5832 + 1870 Vanden
Biopsies (lard) lle de May 2008 20 CB 146, CB 151, CB 153, CB 156, CB Lard i _t Berghe et
ard interne :
170, CB 171, CB 182, CB 174, CB 177, al., 2012
1543 + 922
CB 180, CB 183, CB 187, CB 194, CB
195, CB 199, CB 205
o . Sormo et
Biopsies (lard) Saint-Laurent 1995 10 PCB 52,101, 138, 153, 180 4541
al., 2002
3>PBDEs (ng/g de lipides)
. . BDE 28, BDE 47, BDE 100, BDE 99, (12,2- .
Biopsies (lard) lle de May 2017 33 29,7+17,1 25,5 Ce travail
BDE 154, BDE 153, BDE 183 100,2)
Lard externe:
Vanden
. . BDE 28, BDE 47, BDE 99, BDE 100, 93+62,5
Biopsies (lard) lle de May 2008 20 . Berghe et
BDE 153, BDE 154 Lard interne:
al., 2012
63,6 +44,8
BDE 17, BDE 28/33, BDE 47, BDE 66,
. N 112 000 + 55 Ikonomou
Biopsies (lard) Canada - lle de Sable 1995 5 BDE 75, BDE 99, BDE 100, BDE 153,
200 et al., 2008
BDE 154, BDE 155
HCB
Biopsies (lard) lle de May 2017 33 15,6+10,9 11,8 (4,6-44,4)  Ce travail
Lard externe : Vanden
Biopsies (lard) lle de May 2008 20 7+8 Lard Berghe et
interne: 9+ 11 al., 2012
o Faxafldi - Ouest de 1988 et Vetter et
Biopsies (lard) 17 (10-47)
I'lslande 1990 al., 1995
SHCH
Biopsies (lard) lle de May 2017 33 a-HCH, B-HCH, y-HCH 1,17+ 0,24 1,17 (0,73-1,89) Ce travail

XXii



L Faxafloi - Ouest de 1988 et Vetter et
Biopsies (lard) , o-HCH 9 (5-11)
I'lslande 1990 al., 1995
SDDT
Biopsies (lard) Ile de May 2017 33 p,p"-DDD, p,p'-DDE, p,p'-DDT 239 + 88 233 (57-478) Ce travail
Lard externe:
Vanden
. . 452 + 201
Biopsies (lard) Ile de May 2008 20 p,p"-DDD, p,p'-DDE, p,p'-DDT . Berghe et
Lard interne:
al., 2012
3231106
1996 et 0,p'-DDE, p,p'-DDE, o,p'-DDD, p,p'- Hobbs et
Biopsies (lard) Saint-Laurent 9 P PP , P . PP 3550 + 710
1997 DDD, o,p'-DDT, p,p'-DDT al., 2002
0,p'-DDE, p,p'-DDE, o,p'-DDD, p,p'- 3300- Nyman et
Biopsies (lard) Mer Baltique 1996-1998 20 P PP P PP 7500 ( y
DDD, o,p'-DDT, p,p'-DDT 14000) al., 2002
YChlordanes
cis-chlorane, trans-chlorane, cis-
Biopsies (lard) lle de May 2017 33 nonachlor, trans-nonachlor and 63 +28 63 (2-122) Ce travail
oxychlordane
Amet Island (45°47'N, .
o s ) (trans-nonachlor, oxy-, cis- and trans- Sormo et
Biopsies (lard) 63°13'W), Saint- 1995 10 574 (375-916)
chlordane al., 2003
Laurent
L . a-chlordane, y-chlordane, cis- Hobbs et
Biopsies (lard) Saint-Laurent 1999-2000 9 623 +136
nonachlore, trans-nonachlore al., 2002
YMeO-PBDEs
Biopsies (lard) lle de May 2017 33 2'-MeO-BDE 68,6-MeO-BDE 47 4,1+1,8 4,2 (1-11) Ce travail
Lard externe :
29+11 Vanden
Biopsies (lard) lle de May 2008 20 2-MeO-BDE-68 and 6-MeO-BDE-47 A Berghe et
Lard interne :
al., 2012
2,7+1,3

T-Hg
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Sang entier lle de May 2017 34 300 + 148 272 (122-945)  Ce travail
1353-
Poils lle de May 2017 33 6427 + 4695 4640 ( Ce travail
17913)
. (4,11- Aubail et
Poils Danemark 1996-2009 3 10100 +5470
21,03) al., 2011
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