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1. RAPPEL DES FAITS

L'article 8 de la Convention pour la protection de la mer Méditerranée contre la
pollution, adoptée par les Etats riverains de la région a Barcelone le 16 février 1976, et
entrée en vigueur le 12 février 1978, stipule que les Parties coniractanies prennent toutes les
mesures appropriées pour prévenir, réduire et combatire la pollution de la zone de la mer
Méditerranée due aux déversements par les fleuves, les établissements cotiers ou les
émissaires, ou émanant de toute autre source située sur leur territoire (PNUE, 1982).

Conformément aux dispositions de cet article et d’autres d’'une nature plus générale
énoncés dans fa Convention, les Etats cétiers méditerranéens ont adapté le Pratocole retatif
& la protection de la mer Méditerranée contre la pollution d’origine tellurique, a Athénes le
17 mai 1980. Ledit Protocole est entré en vigueur le 17 juin 1983.

L’article 5 du Protocole stipule que les Parties contractantes s’engagent a éliminer
la poliution d'origine teliurique de la zone du Protocole par les substances énumérées a
lannexe | au Protocole et que, & cette fin, elles élaborent et mettent en ceuwre,
conjointement ou individuellement selon le cas, les programmes et mesures nécessaires.
Le méme article stipule également que ces programmes et mesures comprennent
notamment des normes communes d'émission et des normes d'usage st que les normes
et les calendriers d’application pour la mise en oeuvre des programmes et mesures visant
a éiiminer la pollution d'origine teflurique sont fixés par les Parties et réexaminés
périodiquement, au besoin tous les deux ans, pour chacune des substances énumérées a
Fannexe |, conformément aux dispositions de l"article 15 du présent Protocole.

L'annexe | au Protocole comprend, a I'une de ses rubriques, les substances dont il
est prouvé quelles possédent un pouvoir canceérigéne, tératogéne ou mutagéne dans fe
milieu marin ou par l'intermédiaire de celui-ci.

L'article 7 du Protocoie stipule que les Parties contractantes élaborent et adoptent
progressivement, en collaboration avec les organisations internationales compétentes, des
lignes directrices et, le cas é&chéant, des normes ou critéres communs concernant
notamment la qualité des eaux de mer utilisées & des fins particuliéres, nécessaire pour la
protection de la santé humaine, des ressources biologiques et des écosystémes.

Au 31 mars 1991, 'ensembie des 18 Etats méditerranéens et la Communauté
européenne avaieni ratifie, approuvé la Convention de Barceione de 1976, ou y avaient
adhéré, et seize Etats citiers méditerranéens et la Communauté européenne avaient fait
de méme pour le Protocole d’Athénes de 1980.

A leur Quatriéme réunion ordinaire tenue 4 Génes du 9 au 13 septembre 1985, les
Parties contractantes & la Convention pour la protection de la mer Méditerranée contre la
pollution et aux Protocoles y relatifs sont convenues que, s'agissant de P'application
technique du Protocole relatif & la protection de ia mer Méditerranée contre ia pollution
d'origine tellurique, le Secrétariat proposerait un ordre de pricrité et un calendrier réaliste
pour I"élaboration de programmes et de mesures concernant au moins deux substances (ou
groupes de substances) chaque année, y.compris des normes communes d’'émission et
d’'usage, comme I'exige la mise en application du Protocole et que, pour cette proposition,
les substances de I'annexe | du Protocole seraient étudiées en priorité (PNUE, 1985a).
Conformément & cette décision, une réunion d'experts sur I'application technique du
Protocole a &té organisée a Athénes par le PNUE, du 9 au 13 décembre 1985. La réunion
a approuvé un plan de travail et un calendrier pour I'application progressive du Protocole qui
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comportaient I'élaboration par étapes d'évaluations de I'état de la poliution de la mer
Méditerranée par les substances énumérées aux annexes | et Il du Protocole, assorties de
mesures antipollution proposées sur la base de ces évaluations (PNUE, 1985b). |l était
convenu que ces documents d'évaluation devraient notamment comprendre des chapitres
consacrés aux:

- sources, points d’entrée et quantités de polluants dus aux rejets industriels,
municipaux et autres dans la mer Méditerranée;

- niveaux de pollution;
- effets de la pollution;

- mesures légales, administratives et techniques existant aux niveaux national et
international.

Le plan de travail et le calendrier pour application du Protocole ont été approuvés par
les Parties contractantes lors de leur Cinquiéme réunion ordinaire a Athénes, du 7 au 11
septembre 1987 (PNUE, 1987).

Dans le cadre des préparatifs concernant I'évaluation de I'état de la poliution de la mer
Méditerranée par les substances cancérigénes, mutagénes et tératogénes, 'OMS et le PNUE
ont organisé conjointement a Athénes, du 23 au 25 juin 1988, une consultation sur les
poliuants marins cancérigénes et mutagenes en Méditerranée (WHGC/UNEP, 1988). Laréunion
est convenue du plan général du document, et elle a renforcé les préparatifs d’une étude pilote
de surveillance continue de substances prioritaires. Cette étude a été réalisée entre 1989 et
1991 dans certaines zones cétiéres d'ltalie, d’Espagne et de Yougoslavie, par P'Institut
d'hygiéne et de médecine préventive de I'Université de Génes, le Laboratoire de chimie
environnementale de I'Institut national de recherche sur le cancer, Génes, le Département de
biologie envircnnementale de I'Université de Sienne, le Département de chimie
environnementale, Centre pour la recherche et le développement, CSIC, Barcelone, et le
Département de chimie nucléaire, Institut Josef Stefan, Ljubljana.

Le présent document, dont la responsabilité technique d’ensemble a été confiée a
'Organisation mondiale de la santé, a été principalement établi par le Professeur S. De Flora,
Institut d’hygiéne et de médecine préventive, Université de Génes, ltalie, et par le Professeur
P. Grasso, Robens Institute, Université du Surrey, Royaume-Uni. On sy efforce de fournir
une évaluation de I'état de la pollution de la mer Méditerranée par certaines substances
cancérigenes, mutagénes et tératogenes ainsi que des effets de facteurs environnementaux
de la Méditerranée sur le sort de ces substances, sur la base des informations disponibles
jusqu’a ce jour, et d’exposer a grands traits les principaux risques pour les organismes marins
et pour ’lhomme. Certaines des substances ont déja fait I'objet d’évaluations antérieures dans
un cadre toxicologique général. Dans le présent document, on s’est borné a leurs effets
cancérigenes, mutagenes et/ou tératogénes effectifs ou potentiels.

Le document propose également des mesures qui pourraient étre prises par les Etats
méditerranéens en vue d’atténuer [a situation, dans le cadre du Protocole relatif a la protection
de la mer Méditerranée contre la pollution d’origine tellurique.
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2. INTRODUCTION

Evaluer I'état de la pollution de ia mer Méditerranée par ies agents cancérigénes,
mutageénes et tératogénes représente un exercice extirémement compiexe; mais tracer les
conséquences nocives possibles de cette poliution pour les biotes marins exposés et,
indirectement, pour I'organisme humain, est une tache encore plus ardue.

Le premier probléme scientifique consiste a classer les poiluants marins en
cancérigénes, mutagénes et/ou tératogénes. A supposer que ce premier pas soit franchi,
lidentification par analyse chimique d'un composé affecté & I'une ou plusieurs de ces
catégories ne suffira pas a prédire les risques toxicologiques de 'eau de mer, des sédiments
ou des biotes. De fait, les polluants des écosystémes marins sont précisément les
constituants de mélanges compiexes et l'on sait qu'ils subissent foute une série
d’interactions et de biotransformations aussi bien dans le milieu marin gue dans les
organismes-hdtes. Ces mécanismes sont susceptibles de modifier leurs propridtés
toxicologiques, dans le sens d'une activation ou, plus fréquemment, d’une détoxication.

En plus de ces problémes - et d'autres qui seront examinés aux prochaines sections
du présent document -, une approche objective de la question du milieu marin comme
source possible de risques cancérigénes, mutagénes et téraiogénes pour les organismes
marins et 'homme devrait prendre en compte existence d’agents & effets compensateurs
dans le méme milieu. i s’agit i d’un phénomene particuliérement important dans le milieu
marin en raison des concentrations trés faibles de ces types de polluants. D’une maniére
générale tous les arguments qui sont habitueliement avancés pour justifier l'importance de
facteurs de risque d’origine environnementale dans la pathogénie de certaines affections,
telles que le cancer, peuvent aussi bien servir a étayer le role des facteurs de protection
dans environnement. En effet, Papparition d’affections chroniques dégénératives résuite
de l'interférence de facteurs de risque et de facteurs antirisque, puis de fincidence de ces
forces opposées sur 'homéostasie des organismes-hétes. Par exemple, des anomalies
squelettiques du poisson pesuvent se produire non seulement aprés une exposition a des
agents chimiques toxiques mais aussi par suite d’'une carence d’un agent protecteur, comme
I'acide ascorbique, au cours du développement spinal (Hodson, 1987).

L'organisme posséde un impressionnant systéme de défense contre les agents
toxiques, y compris les agents mutagénes, cancérigénss et tératogénes, et il convient de
remarquer que la plupart, sinon I'ensemble, des processus de défense physiolagiques
peuvent éire modulés par voie exogéne. On a découvert des dizaines de ces divers
mécanismes grace auxquels des agents antimutagénes et anticancérigénes peuvent inhiber
le développement de ces états pathologigues multifactoriels et multistades (De Flora et
Ramel, 1988). Chez homme, ces mécanismes peuvent éire exploités a des fins
chimiopréventives, offrant une stratégie supplémentaire de prévention primaire qui compléte
l'objectif de réduire 'expaosition aux facteurs de risque.

Sous les conditions naturelles, les xénobiotiques peuvent moduler ia réponse de
'héte a lagression par des agents toxiques. Cela est également valable pour des
organismes vivant dans le milieu marin qui ont méme é&té proposés comme modéles pour
['évaluation de l'efficacité des agents antimutagénes et anticancérigénes. Par exemple, le
poisson a été assez largement utilisé non seulement dans des études de cancérogénicité
expérimentale (voir section 4.1.2.1) mais méme dans des essais d'anticancérogénicité a
grande échelle, par exemple dans Salmo gairdneri, ol 'on a observé que lindale-3
carbinol, le butylhydroxyanisol et la b-naphtoflavone alimentaires retentissaient sur le
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métabolisme, la formation d’adduits sur 'ADN et 'hépatocancérogénicité par I'aflatoxine B1
(Nixon et al., 1984; Goeger et al., 1986 et 1988; Dashwood et al., 1988).

Toute une série d'inhibiteurs potentiels de la mutagénése et de la cancérogénése
ont été isolés du milieu marin. Par exemple, on a découvert que plus de 20 thicls se
trouvaient dans des échantillons d'eau interstitielle sédimentaire provenant de la baie de
Biscaney (Floride) par suite de formation géochimique due a la réaction entre le sulfure
d’hydrogéne et la matiére organique sédimentaire. Un thiol important décelé était 'acide
3-mercaptopropionique, mais le thiol méthane et le gluthation étaient également présents
a des concentrations notables (Vairavamurthy et Mopper, 1987). Ces composés
organosulfurés comptent parmi les agents protecteurs les plus prometteurs, manifestant
toute une série de mécanismes antimutagénes et anticancérigénes (De Flora et af., 1991a).
Les dérivés de la prénylhydroquinone isolés de I'urocordé marin Aplidium californicum ont
révélé des propriétés antioxydantes et protégé contre le cancer et la mutation dans des
systémes expérimentaux (Howard et al., 1979). La bryostatine 1, une lactone macrocyclique
isolée du bryozoaire marin Bugula neritina, a activé une protéine-kinase C, le principal
récepteur des esters de phorbaol qui sont des promoteurs tumeraux, et eile a inhibé la
promotion tumorale par ces agents dans la peau de souris (Hennings et al., 1987). Une
glycoprotéine antitumorale, I'aplyasine E, qui induit une lyse des tumeurs, a été isolée et
purifiée & partir d’ceufs du liévre de mer (Aplysia kurodai) (Kisugi et al., 1987). Des oeufs
d’invertébrés marins, tels que les oursins, contiennent environ 2 mM de glutathion et 5 mM
de 4 mercaptohistidine,avec leurs dérivés amino-méthyiés et nitro-méthylés au noyau N1,
appelés ovothiols (Hartman et Shankel, 1990). Ces composés agissent comme des
glutathion-peroxydases non enzymatiques, en servant d'antioxydants (Shapiro et Turner,
1988). On doit attacher une importance toute particuliére au fait que certains invertébrés
aquatigues se sont avérés étre capables de survivre et de se reproduire dans des eaux
fortement polluées. Un tel phénoméne a été relié a la production de la glycoprotéine P-170
membranaire, codée par le géne mdr-1. Comme il a également été démontré dans la
moule d’eau douce Anodonta cygnea et dans l'invertébré marin Phylla, la résistance a de
muitiples agents toxiques est associée & une expression réduite des enzymes
métabolisantes de la phase | (monooxygénases cytochrome P-450-dépendantes) et une
expression accrue des enzymes conjugantes de la phase Il comme la glutathion-S-
transférase et la glutathion-péroxydase (Kurelec et Pivcevic, 1989). Il est également établi
gue le poisson renferme de grosses quantités de vitamines et d’acides gras n-3-poly-non
saturés & chaine longue protecteurs, tels que les acides eicosapenténoique,
docosapenténoique et docosahexaenoique. Dans des études portant sur des rongeurs,
Ialimentation & I'huile de poisson a entrainé une inhibition des tumeurs mammaires aussi
bien greffées qu'induites par agents cancérigénes, ce que I'on peut atiribuer éventuellement
a un déplacement de l'acide linoléique et de I'acide arachidonique dans [es lipides
membranaires et a I'inhibition du métabolisme de I'acide arachidonique (Karmali, 1989).

Malheureusement, les facteurs protecteurs peuvent assez souvent se comporter
comme des armes a double tranchant et, en fonction de conditions particulieres telles que
la voie d’administration, les doses, le moment et la séquence de I'apport, etc., ils peuvent
déclencher des effets nocifs. Cela dépend des propriétés multiples de plusieurs inhibiteurs
potentiels et de P'extréme complexité des mécanismes régulant la réponse de 'hdte aux
xénobiotiques. Ainsi, des éléments nutritifs essentiels dotés d'un rble protecteur notoire
peuvent devenir une cause d’affection et, réciproquement, des polluants typiques peuvent
agir comme inhibiteurs du développement d’affections. Le premier cas est illustré par le
sélénium qui, principalement comme constituant de I'enzyme glutathion-peroxydase, est un
antioxydant et un anticancérigéne notoire. En fait, un faible apport de sélénium est associé
a une incidence accrue de certaines formes de cancer (Diplock, 1984). Par contre, un excés
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de cet élément nutritif est toxique pour la plupart des organismes, y compris les biotes
marins (GESAMP 28, 1986). Un exemple de poliuants marins typiquement dangereux qui
peuvent protéger contre le cancer nous est fourni par les polychiorobiphényies (PCB} qui
sont de puissants inducteurs des oxydases & fonctions mixtes non seulement chez les
mammiféres mais aussi chez le poisson. Etant donné que ce systéme enzymatique partage
des propriétés d’activation et de détoxication, dans certains cas sa stimulation peut inhiber
la mutagénése et la cancérogénése. Par exemple, la mutagénicité de P'aflatoxine B1 dans
le test de réversion d’Ames, en présence de fractions post-mitochondriales hépatiques
provenant de Salmo gairdneri, a été notablement diminuée quand le poisson était
préalablement traité aux PCB Aroclor 1242, Aroclor 1254 ou Araclor 1260 (Stott et Sinnhuber,
1978). Ces résultats concordent aveg plusieurs études d'anticancérogéniciié dans la méme
espéce de poisson indiquant que I"Aroclor 1254 a la capacité d'inhiber la cancérogénése
du foie et la formation d’adduits sur I'ADN par {'aftatoxine B1 (Shelton et al., 1986}. Un autre
exemple est celui de I'arsenic dont les produits comestibles de la mer représentent Ja source
principale d'apport chez 'homme. L'arsenic est susceptible de provoguer chez 'homme des
effets nocifs aprés une exposition prolongée (GESAMP 28, 1988), mais des études
expérimentales sur la souris ont mis en évidence sa capacité d’inhiber notablement les
tumeurs spontanées du poumon (Kanisawa et Schroeder, 1967).

Toutes ces considérations revétent de Importance dans P'estimation du risque
imputable aux substances cancérigénes, mutagénes et tératogénes dans le milieu marin.

3. EVALUATION DE LA POLLUTION

3.1 Substances cancérigénes, mutagénes et tératogénes pertinentes a la
polluiion marine

3.1.1 Substances d’origine naturelle

Bien gu’il soit manifeste que les produits chimiques de synthdse sont ceux qui
suscitent les plus vives préoccupations en matiére de pollution (notamment marine), il
convient de remarquer en préambule que les agents natureis ne sont pas exempts de
risques cancérigénes, mutagénes et tératogénes. Selon ce que pensent certains du moins,
les "pesticides naturels” sont beaucoup plus importants que les “pesticides de synthése’
comme facteurs de risque cancérigéne (Ames et al, 1987). Le milieu marin a fait
expressément I'objet de considérations du méme ordre (Payne et Rahimtula, 1989). Par
exemple, les végétaux marins produisent des haloformes tels que le bromoforme et le
dibromochiorométhane, de méme que le chloroforme cancérigéne. Des composés
polyhalogénés isolés d’une algue marine se sont avérés étre mutagénes, 'un d’entre eux,
'EMS (éthyl-méthanesulfonate), étant 200 fois plus puissant qu'un agent mutagéne et
cancérigéne de synthése typique (Leary et al., 1979). On a estimé que la production
globale de iodure de méthyle, agent mutagene et cancérigéne, pourrait &tre 80 fois plus
élevée que la quantité résultant de la poliution industrielle (Payne et Rahimtula, 1989). On
a également avancé que les algues marines pourraient représenter une source importante
de chlorure de méthyle qui est le principal halocarbone dans I'atmosphére (Zafiriou, 1975).
Diverses substances potentiellement dangereuses ont été décelées dans I'espéce algale
Asparagopsis recuelllie dans le goife de Californie, dans la mer des Caraibes et 4 Hawal,
ainsi que dans A. armata recueillie sur le littoral méditerranéen de 'Espagne (Mower, 1983).

Selon une observation récente d’un grand intérét scientifique, en recourant a la
technique de postmarquage a 32p (voir section 4.1.3.2), des populations naturefles des
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espéces de poisson d'eau douce Leuciscus cephalus, Barbus barbus, Abramis brama,
Vimba vimba carinata et Cyprinus carpio, ainsi que du poisson marin mugil auratus capturé
dans la mer Adriatique, ont révélé la présence de 4 & 8 adduits qualitativement similaires
sur FADN hépatique. La présence de ces adduits de cancérigénes sur 'ADN a éié décelée
que le poisson elt été capturé dans des eaux polluées ou non polluées, ce qui autorise &
penser que la plupart des modifications de ’ADN chez le poisson sont o¢ccasionnées par des
facteurs naturels plutdt que par des produits chimiques d’origine anthropique (Kurelec et al.,
1989). Toutefois, selon une autre étude, 'ADN hépatique de silures nains capturés dans des
cours d’eau pollués contenaient plusieurs adduits que on ne pouvait pas déceler dans
PADN hépatique de poisson élevés en aquarium (Dunn ef al., 1987).

3.1.2 Substances d’origine anthropique

It est pratiquement impossible de compiler une liste exhaustive des substances
cancérigénes, mutagénes et tératogénes se rapportant & la pollution marine. D'une
maniére générale, I'évaluation de ces propriétés est exirémement difficile et préte souvent
a controverse sur le plan scientifique (voir section 4). Les familles chimiques comprennent
généralement une grande diversité de composés structurellement apparentés et dont les
différences d'effet toxicologique ne sont guére prévisibles. Pour citer un exemple, le
GESAMP a identifié jusqu’a 800 hydrocarbures chiorés intéressant le milieu marin, dont 58
sont classés dans le groupe a faible poids moléculaire (Cl & C38), 249 dans le groupe &
poids moléculaire moyen (C4 a C8) et 413 dans le groupe & poids moléculaire élevé (au
dela de C6). Mé&me en ne tenant aucun compte de la cancérogénicité, de la mutagénicité
et de la tératogénicité, il existe un gradient des propriétés nocives de ces composés, sans
frontiére ou séparation bien tranchée entre les plus nocifs et les moins nocifs (GESAMP,
1990). L’identification analytique de substances potentiellement dangereuses dans le milieu
matrin ne suffit pas & prétendre que des risques réels peuvent résulter du méme milieu. En
outre, certains des polluants incriminés, comme les métaux, sont également des éléments
nutritifs essentieis. La spéciation des produits chimiques, par ex., la vaience des métaux ou
la complexation avec des ligands organiques, devrait également étre prise en compte. Enfin,
il convient aussi de souligner que plusieurs agents cancérigénes reconnus ne sont
dangereux que s’ils sont inhalés et non aprés ingestion.

Des listes provisoires de produits cancérigénes dans le milieu marin ont été établies
au moyen de [a base de données disponible dans les Monographies du CIRC sur
I'évaluation des risques cancérigénes pour 'homme. Selon I'importance des preuves tirées
d’enquétes épidémiologiques parmi les populations humaines et des études de
cancérogénicité chez animal, et en s’appuyant sur les indications des tests a court terme,
les agents incriminés sont classés par ie CIRC comme cancérigénes (groupe 1),
probablement cancérigénes (groupe 2A) ou éventuellement cancérigénes (groupe 2B) pour
Fhomme. Les composés pour lesquels on ne dispose pas de preuves suffisantes sont
classés dans le groupe 3. 1l convient de souligner que c¢e classement ne rend compte que
de Iimportance des preuves de cancérogénicité pour 'homme et qu'il ne doit pas étre
considéré comme une indication du pouvoir cancérigéne. Par exemple, il est significatif
quaucun des hydrocarbures aromatiques polycycliques, qui sont souvent de puissants
mutagénes in vitro et de puissants cancérigénes chez Panimal, ne peut étre rangé dans le
groupe 1 en raison du manque de données épidémiologiques pour ces divers composés.

Se fondant sur le Supplément 7 des volumes 1 4 42 des Monographies du CIRC
(IARC, 1987), L & IS (1988) a communiqué Ia liste suivante de 29 agents cancérigénes
incriminés présents dans le milieu marin:
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1. Métaux: arsenic et nickel (groupe 1}; cadmium (groupe 2A); plomb (groupe 2B).
2, Hydrocarbures aromatiques polycycliques: benz(a)anthracene et

benzo(a)pyréne (groupe 2A); benzo(b)fluoranthéne, benzo(k)fluoranthéne et
indéno(1,2,3-cdipyréne (groupe 2B); anthracéne, benzo(ghi)péryléne,
benzo(e)pyréne, chryséne, phénanthréne, pyréne et triphényléne (groupe 3).

3. Composés organiques chlorés: polychlorobiphényies (groupe 2A); DDT, 1,2-
dichloroéthane, lindane, tétrachlorométhane, trichlorométhane, toxaphene (groupe
2B); aidrine, chlordane, dieldrine, heptachlor, trichioroéthyléne et chlorure de
vinylidéne (groupe 3).

En utilisant les mémes données du CIRC, Wilbourne et Kauppinen (1989) ont estimé
que les produits chimiques ou mélanges complexes du groupe 1 ci-aprés étaient
susceptibles de se rencontrer comme polluants dans I'eau de mer ou les organismes marins:
brai de houille, goudron de houille et huiles minérales (poliution locale), suie. S’agissant de
Pamiante, de la benzidine, des composés de chrome hexavalent et des composés de nickel,
la situation a été jugée incertaine. Les produits relevant du groupe 2A signalés comme
étant les polluants marins potentiels les plus importants étaient les suivants:
polychiorobiphényles (PCB), cadmium et composés cadmiques, les hydrocarbures
aromatiques polycycliques benz(a)anthracéne, benzo(a)pyréne et dibenz{a,h)anthracéne, et
les chréosotes. Les nitrosamines du groupe 2A, la N-nitrosodiméthylamine et la N-
nitrosodiéthylamine, ont également été décelées dans quelques échantillons de poisson.
Parmi les composés du groupe 2B, les hydrocarbures chiorés chloroforme, tétrachiorure de
carbone, 1,2-dichioroéthane, dichiorométhane et tétrachloroéthyléne ont été décelés dans
divers échantillons d'eau, mais seuls le chloroforme et le tétrachloroéthyléne I'ont été dans
des organismes marins. L'acrylamide pourrait se rencontrer dans l'eau quand les
polyacrylamides sont utilisés dans les opérations de forage. Les pesticides comme le
lindane, le DDT, le mirex et le toxaphéne peuvent s’accumuler dans le poisson. Les
chlorophénols, notamment e pentachiorophénol, peuvent éire décelés dans les biotes et
se rencontrer comme polluants marins. La 2,3,7,8-tétrachlorodibenzo-para-dioxine (TCDD})
pourrait étre présenie dans des organismes de zones de pollution locale. De nombreux
hydrocarbures aromatiques polycycliques, dont plusieurs ont été détectés dans des eaux
polluées, sont classés dans le groupe 2B, qui comprend également des mélanges
complexes comme le carburant diesel (maritime), le fioul (résiduei) et 'essence (Wilbourn et
Kauppinen, 1989).

Une premiére liste de produits chimiques, groupes de produits chimigues et produits
de procédés industriels qui sont considérés comme cancérigénes pour 'homme a été
établie par le Groupe de travail 13 du GESAMP. Cette liste a été étoffée en y incluant
également les agents cancérigénes pour Panimal ainsi que les agents cancérigénes
possibles ou incriminés pour 'nomme (liste 2). Bon nombre de ces agents, tels que
I'arsenic, le chlordane, la créosote, le DDT, la dieldrine, 'hépatochlor, le lindane et les
pelychlorobiphényles, ont été trouvés dans les sédiments, les eaux et les biotes marins
(Malins et Jensen, 1988), bien que cela n’'implique pas automatiquement qu'ils fassent courir
un risque cancérigene aux organismes marins, voire a ’lhomme par la voie marine.

Paradoxalement, méme des substances servant a réduire la pollution marine peuvent
posséder des propriétés génotoxiques. Ce peut éire le cas des dispersants
d’hydrocarbures se composant de divers mélanges d’agents tensioactifs, de solvants
d’hydrocarbures et d'agents stabilisants qui sont utilisés comme antidotes en cas de
déversements accidentels d’hydrocarbures. En outre, bien qu'une nouvelle génération de
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dispersants présentent une toxicité moindre, ces produits peuvent exercer des effets toxiques
pour les biotes marins. Par exemple, un dispersant du pétrole a provoqué des déformations
spinales dans les oeufs éclos du bar (Dicentarchus fabrax) (Tudor et Katavic, 1987).
Plusieurs échantillons de dispersants d’hydrocarbures, soit seuls, soit mélangés avec du
pétrole brut, ont été non mutagenes au test de réversion d’Ames (Petrilli et al., 1980).
D’autres études ont confirmé Pinactivité des dispersants du pétrole avec le méme test ou
avec le chromotest SOS sur E. cofi, et avec le méme test de génotoxicité utilisant la levure
Saccharomyces cerevisiaie (souche D5), en évaluant le crossing-over mitotique et d’autres
effets génétiques. Cependant, les dispersants ont occasionné des dommages a I'ADN dans
E. coli, estimés en évaluant la toxicité différentielle dans les souches compétentes en
réparation et celles déficientes en réparation (De Flora et al., 1985).

Un autre exemple important nous est fourni par I'acide nitrilotriacétique (NTA) qui a
été préconisé et utilisé, souvent en quantités contrdlées, comme substitut aux
polyphosphates dans les produits de lessive ménagers. A ce titre, il s’agit d’'un moyen
précieux pour prévenir I'eutrophisation dans les eaux marines, mais qui constitue également
un contaminant massif des masses d'eau marines recevant des rejets d’'eaux usées
domestiques. Le NTA est un cancérigéne avéré chez Panimal (IARC, vol. 48, 1990). Bien
qu'it soit généralement considéré comme un cancérigene non génotoxiqus, il a donné des
réactions positives avec certains tests a court terme, comme celui de linduction de
micronuclei dans les racines de Vicia faba et d’'Allium cepa (De Marco et al., 1986), un test
de réparation de 'ADN dans E. coli (Venier et al., 1987) et I'induction d’aneuploidie chez
la drosophile (Costa et al., 1988). A I'exception importante de ce cas et d'autres, comme
celui des hydrocarbures halogénés et de certains métaux, la plupart des polluants
cancérigénes sont également génotoxiques. D’autre part, il existe aussi plusieurs exemples
de substances mutagénes qui ont donné des résultats négatifs ou douteux lors des essais
de cancérogénicité, sauvent parce qu’elles ont tendance & é&tre détoxiquées dans
'organisme-hdte (De Flora et al., 1989b). La question de la détection des mutagénes dans
I'eau de mer, les sédiments et les biotes marins sera examinée & la section 4.1.3.1.

Selon certains auteurs, les processus de mutagénése, cancérogénése et
tératogenése ont quelques dénominateurs communs. Toutefois, la contribution du
dommage génétique a la tératogenése suscite encore des débats pour plusieurs séries de
polluants structurellement apparentés, tels que les pesticides organochlorés et les pesticides
organophosphorés (Landsdown, 1990). A la fin 1985, le Registre des effets toxiques des
substances chimiques (RTECS) comprenait jusqu’a 4.508 dénominations de produits
chimiques associés a des effets sur la reproduction. Au début 1987, ia liste s'était étoifée
a 6.917 entrées (Kolb Meyers, 1988). Bien que le registre comprenne également des
polluants marins typiques, une liste spécifique des tératogénes du milieu marin n’est pas
disponible. Dans une étude de la bibliographie sur |'association possible entre des
maiformations et 23 expositions, les PCB et le méthylmercure constituaient deux des trois
produits chimiques pour lesquels on relevait des indices solides d'une tératogénicité en
expérimentation animale et d'une risque élevé chez I'homme, inféré d'études
épidémiologiques (Hemminki et Vineis, 1985). Les pesticides organophosphorés se sont
avérés posséder des propriétés tératogenes également dans les organismes aquatigues
{(voir section 4.1.4). Plusieurs pesticides organochliorés sont connus pour &tre
embryotoxiques et cancérigénes chez les rongeurs, mais ii est & remarquer que le DDT a
des effets opposés en prolongeant la vie reproductive et en protégeant contre les effets
tératogenes d'autres praduits chimiques (Landsdown, 1980). L& encore, comme dans le cas
des cancérigénes et des mutagénes, il convient de tenir compte de ce que les niveaux de
substances tératogénes dans le milieu marin devraient vraisemblablement éire trés faibles.
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3.2 Effets des facteurs environnementaux sur _les processus de transformation
et de dégradation

3.2.1 Sort des cancérigénes. mutagenes et tératogénes dans le miliey marin

Une fois que les cancérigénes, mutagénes et tératogénes ont été introduits dans le
milieu marin, leur sort dépend de divers facteurs qui peuvent aboutir & leur activation ou,
plus fréquemment, & leur détoxication. En premier lieu, la stabilité dépend de la nature
chimique des molécules des polluants. En général, les génctoxines directes sont des
motécules réactives et qui, de ce fait, ont tendance a se dégrader facilement par la voie de
la décomposition chimique, biochimique ou photochimique. Bien plus stables sont les
procancérigénes, les promutagénes et les protératogénes qui sont intrinséquement des
molécules inertes nécessitant une conversion en métabolites proximaux et uitimes en vue
d’'acquérir des propriétés électrophiles. Cette conversion se produit d'ordinaire au niveau
intracellulaire chez les organismes-hétes, y compris les organismes marins, qui possédent
le mécanisme métaboligue inductible nécessaire a la bictransformation des xénobioctiques
(voir section 4.1.1). Toutefois, I'activation en des dérivés électrophiles peut aussi étre
obtenue par voie photodynamique (voir section 3.2.4}. Les cancérigénes non génotoxiques,
tels que les pesticides organochlorés, se biodégradent tres difficilement et ils ont une longue
rémanence dans I'environnement (Grasso, 1989). Par exemple, on a évalué que le DDT
posséde une demi-vie atteignant jusqu’a 15 ans dans le sol (Clement Associates, 1989).
Habituellement, les composés organiques et inorganiques de métaux sont également
stables. Mais leurs formes stables sont souvent dénuées de toxicité, comme dans le cas
du chrome qui est répandu dans I'environnement sous sa forme trivalente non toxique.

Des xénobiotiques dangereux peuvent interagir dans le milieu marin avec des micro-
arganismes (section 3.2.2), d'autres produits chimiques (3.2.3), ou le rayonnement solaire
(8.2.4), pour produire des dérivés détoxiqués ou activés, souvent caractérisés par une
biodisponibiiité accrue par rapport aux composés précurseurs. Ces processus peuvent
aussi se combiner. Par exemple, on a estimé que la photooxydation des PAH pourrait
accroitre leur sensibilité & la minéralisation microbienne (McElroy et al., 1989). Un autre
mécanisme important est représenté par les phénoménes d'absorption/désorption entre
les xénobictiques et les sédiments ou les matiéres particulaires en suspension jouant un role
central comme véhicules de fransport des polluants toxiques (Landner, 1976). Plus
concrétement, plusieurs mécanismes peuvent expliquer les associations de polluants avec
des particules dans I'eau de mer, a savoir:

(i) la précipitation ou les interactions hydrophobes avec la surface particulaire;

(i) la co-précipitation avec des oxydes hydratés de fer et de manganése sous forme de
couches ou de flocons de précipité;

(iii) Fincorporation dans les structures réticulaires minérales, les organismes et les
matiéres fécales; ou

(iv) la floccuiation de matiéres inorganiques et organiques colloidales au cours du
brassage des eaux usées et des cours d’eau (Olsen et al., 1982).

3.2.2 Transformations microbiologiques

Plusieurs polluants sont accumulés par la flore bactérienne peuplant 'eau de mer et
les sédiments marins, et ils ont tendance a étre transformés au niveau intracellulaire par
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diverses voies métaboliques (Cerniglia et Heitkamp, 1989). Habituellement, ce genre de
transformation conduit & des produits détoxiqués. La biodégradation est si efficace que les
bactéries sont souvent expioitées dans I'épuration des effluents domestiques et industriels
ainsi que dans la réduction de poliuants spécifiquement métabolisés.

Cependant, dans certains cas, les produits libérés dans le milieu marin aprés la lyse
des cellules bactériennes peuvent étre toxiques pour les organismes supérieurs. Le cas de
ce type le plus caractéristique et qui a été amplement étudié est celui du mercure
inorganique qui est méthylé par diverses especes bactériennes et fongiques marines pour
donner du méthylmercure. Comme il est bien établi, le mercure organique biocaccumulé est
plus toxique que le mercure inorganique pour les organismes supérieurs, y compris
I'hnomme, en agissant principalement sur leur systéme nerveux central, a la suite d’une
exposition aprés la naissance, notamment dans la petite enfance, ou par I'intermédiaire du
placenta (GESAMP 28, 19886).

3.2.3 Interactions chimiques

Les poliuants du milieu marin subissent toute une série d'interactions avec d’autres
polluants de méme qu'avec des constituants chimiques normaux de I'écosystéme
contaminé. Les combinaisons de substances différentes peuvent avoir pour conséquence
d’additionner leurs propriétés toxiques (effet additif) ou de renforcer ieur toxicité (synergie),
dans quelques cas avec des effets multiplicateurs, ou bien de réduire leur toxicité
(antagonisme). Le résultat des interactions chimiques, souvent avec un nombre
extrémement élevé de combinaisons, n'est dans la plupart des cas guére prévisible.

Plusieurs interactions se produisant dans Feau de mer et les bictes marins méritent
d'étre évoqueées ici dans la mesure ol des problémes cancérigénes, mutagénes et
tératogénes sont concernés. Par exemple, l'interaction entre les constituants normaux de
'eau de mer et le chlore rejeté par les systémes de refroidissement de centrales électriques
aboutit & la formation de toute une série de produits toxiques. La demande totale de I'eau
de mer de la Méditerranée pour le chlore est faible, de 'ordre du mg/! (Rav-Acha et al.,
1989). La chimie de la chloration de 'eau de mer est méme plus complexe que celle de la
chloration de 'eau douce ou des effluents, en raison surtout de la teneur élevée de I'eau de
mer en bromure. La réaction du chiore avec le bromure donne plusieurs composés bromés,
tels que Br,, HBrO, BrO- et BrO,, et des composés interhalogenés sont également produits.
Au lieu de chloroamines, des bromoamines sont formées, avec prédominance de la
dibromoamine. Les dérivés résultant de la chloration de 'eau de mer possédent diverses
propriétés toxiques, et on leur connalt ou présume un comportement mutagéne et/ou
cancérigéne (Davies et Middaugh, 1978; Rav-Acha et al., 1989).

Il se pourrait que la présence concomittante dans I'eau de mer de divers composés
halogénés comme les polychlorobiphényles plans, les dioxines chlorées/bromées, les
dibenzofuranes, les polychlorodibenzodioxines et les polychlorodibenzofuranes entraine des
effets additifs, mais cette question mérite des études plus approfondies, en évaluant aussi
la possibilité d'interactions avec d’autres contaminants (Nordisk Expertgrupp, 1988). De
puissants chélateurs de synthése tels que 'EDTA et le DTPA paraissent diminuer la toxicité
des métaux lourds pour le poisson. Cet effet a été attribué & un déplacement des métaux
des branchies vers d’auires parties de I'organisme ou ils occasionnent des dommages
moindres, ainsi qu’a une excrétion accrue des métaux (Landner, 1876). L'interaction des
dispersants du pétrole avec ce dernier peut accroitre ses effets toxiques en libérant ses
produits de dégradation (Marine Biological Association of the United Kingdom, 1870),
lesquels sont par contre plus facilement dilués dans 'eau de mer. Des doses élevées de
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NTA peuvent libérer des ions métalliques a action toxique de composés insolubles (comme
le chromate de plomb), provoquant ainsi divers effets génétiques et notamment l'induction
de micronuclei dans les cellules branchiales de Mytilus galloprovincialis (Gola et al., 1986).

S’agissant des divers hydrocarbures aromatiques poiycycliques (PAH), conirairement
aux études expérimentales les touchant et pour lesquelles on dispose d’une littérature
considérable, ces composés se présentent toujours sous forme de mélanges complexes
dans les environnements. Jusqu’a 500 PAH distincts ont été identifiés en un méme site,
avec de nombreux autres composés organiques et inorganiques, dans des sédiments
proches de zones urbaines {Malins et al., 1984). La cancérogénicité de divers PAH et des
mélanges complexes contenant des PAH a été évaluée dans une série des Monographies
du CIRC (IARC, volumes 32 a 35, 1983-1985), avec des indications de leurs propriétés
toxiques, mutagenes et tératogénes. Une question controversée est de savoir si des
combinaisons de divers PAH peuvent enfrainer des effets additifs, synergiques ou
antagonistes en fonction de toute une série de facteurs tels que la quantité et les caractéres
chimiques des composés ainsi que de la disponibilité d'enzymes métabolisantes et/ou de
substrats dans ['organisme-héte. Il convient de remarquer que la mutagénicité du
benzo(a)pyréne dans le test de réversion sur Salmonella n'a pas été modifiée par des
dispersants du pétrole, alors qu’elle était inhibée par I'adjonction de pétrole brut et de ses
extraits, indépendamment de la présence de dispersants (Petrilli et al., 1980). On a
également observé une suppression de la mutagénicité du benzo(a)pyréne en présence
d’'autres mélanges complexes comme des fractions de sables bitumineux (Shahin et
Fournier, 1978), des fractions d’huile de schiste (Pelroy et Petersen, 1979) et des huiles
minérales (Hermann et al, 1980), et on a attribué cette suppression a [l'inhibition de
I"activation métabolique de ce promutagéne (Haugen et Peak, 1983). |l est vraisembiable
que le méme mécanisme explique, I'inhibition de la mutagénicité du benzo(a)pyréne par un
composé métallique, & savoir le sel de chrome hexavalent bichromate de sodium (Petrilli et
De Flora, 1982).

La réaction possible entre un nitrite et des composés aminés pour former des
dérivés N-nitrosés est une question d'un intérét tout particulier. Sur plus de 300 composés
de cette famille chimique dont la cancérogénicité a été recherchée, 90% au moins ont
produit des tumeurs chez 40 espéces animales (Bartsch et al., 1985). La formation de
composés N-nitrosés se produit habituellement dans le milieu acide de I'estomac et peut
étre prévenue en présence d’acide ascorbique ou de divers autres inhibiteurs (Bartsch et al.,
1988). Le poisson représente 'une des sources les plus caractéristiques de précurseurs
nitrosables, en raison notamment de quantités notables de diméthylamine et de
triméthylamine. Ce dernier composé résulte de la métabolisation bactérienne d'oxyde de
triméthylamine, un produit final du métabolisme de I'azote chez le poisson, aprés la mort
(Jebsen et Riaz, 1977). On a constaté que la consommation par 'homme de poisson
s'accompagnait d’'une augmentation significative de I'excrétion urinaire des méthylamines
(Zeisel et DaCosta, 1986), et le mélange de nitrite avec des homogénats de poisson dans
un milieu acide simulé entrainait la formation, inhibable par un ascorbate, de dérivés
mutagénes et cancérigénes (Marquardt et al., 1977; Weisburger et al., 1980; Stich et al.,
1982). On peut débattre de la question de savoir si une formation importante de composés
N-nitrosés peut se produire également dans I'eau de mer et les organismes marins, en
tenant compte de ce que tant du nitrite que des amines secondaires se trouvent & trés
faibles concentrations dans les eaux naturelles. On a pu metire en évidence la formation de
diméthylnitrosamines dans des eaux usées ou des eaux lacustres recevant & la fois de fortes
concentrations de nitrite et de diméthylmanine ou triméthylamine (Ayanaba st Alexander,
1974). En outre, on a observé que 'exposition in vivo de Salmo gairdneri a de 'eau de
lac enrichie par des quantités sublétales de nitrite de sodium entrainait la formation de
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dérivés mutagénes et dommageables pour 'ADN dans le muscle de poisson (De Flora et
Arillo, 1983). Il reste & étabiir si ces observations s’appliquent également et sont pertinentes
au milieu marin dans des conditions réelles.

3.2.4 Transformations photomédiées

La composante UV du rayonnement solaire représente peut-étre le mutagéne le plus
largement répandu dans la nature. De fait, son incidence sur le cancer humain est bien
établie, encore gqu’assez mal définie dans plusieurs aspects qualitatifs et quantitatifs. En
raison de la faible capacité de pénétration des longueurs d'onde dommageables pour 'ADN
en milieu aqueux, il est peu probable que la lumiére solaire ait d'importantes conséquences
directes sur les biotes marins, bien qu’on ne puisse exclure des effets potentiels.

Une possibilité plus plausibie est que les composanies de la lumiére solaire
interagissent avec les polluants répandus a la surface de 'eau de mer ou dans la partie
supérieure de la colonne d’'eau, produisant ainsi des modifications dans leur structure
moléculaire et leur activité biologique (Payne et Phillips, 1985). Cela pourrait étre
particuliérement important dans le milieu marin puisque la microcouche de surface,
contenant des lipides, des acides gras et des complexes polysaccharide/protéine, est
particuliérement riche en polluants tels que des métaux, des PAH et des hydrocarbures
chlorés, avec des concentrations dépassant de 10 a 10.000 fois celles décelées dans les
eaux de subsurface (Kocan ef al, 1987). Dans quelques cas, il peut se produire une
photodégradation de certains composés, comme il a été constaté par exemple avec des
hydrocarbures aromatiques polycycliques (Fox et Olive, 1979; Valerio et Lazzarotto, 1985;
Holloway et al., 1987). Un autre exemple nous est fourni par les dispersants d’hydrocarbures
dont la capacité d'induction d’'un dommage non réparable de 'ADN dans E. coii a été
réduite apres exposition a la lumiére solaire (De Flora et al., 1985), ce qui est a metire en
rapport avec I'observation selon laguelle la toxicité des dispersants d’hydrocarbures pour
Artemia était diminuée en présence de Ilumiére solaire (Moraitou-Apostolopoulou et
Verriopouios, 1987).

La possibilité¢ de conversion de molécules inactives en dérivés génotoxiques par
suite d'effets photodynamiques revét un intérét encore plus grand. Un rayonnement
ultraviolet lointain a converti de la dieldrine et du p,p’-DDE, mais non du p,p’-DDT, qui sont
généralement classés comme cancérigénes non génotoxiques, en faibles mutagénes
directs lors du test de réversion sur Salmonella {De Flora et al., 198%a). Ce type de
rayonnement n’atteint habituellement pas la surface de la terre, mais il est parfois utilisé dans
de petits appareils d’épuration de Feau. Le rayonnement solaire est capable d’activer des
promutagénes/procanceérigenes en dérivés a action directe, comme on I'a observé avec
plusieurs hydrocarbures aromatiques polycycliques, des amines aromatiques et des
aflatoxines (passés en revue par De Flora et al., 1989a). Des mélanges complexes, comme
les combustibles de synthése dérivés du charbon et du schiste, ont également été activés
par la lumiére (Selby et al., 1987). La photoactivation, qui pouvait étre avant tout imputée
aux longueurs d’onde du proche ultraviolet, n’est pas survenue en atmosphére d'azote, mais
a été amplifiée en atmosphére d'oxygeéne pur. On sait que l'interaction entre rayonnement
et oxygene aboutit & la formation d'oxygéne a I'état singuiet qui peut oxyder des
promutagénes en intermédiaires réactifs. La photoactivation des mutagenes est en rapport
avec [a durée et Fintensité de I'exposition a la lumiére solaire dans la mesure ot le
phénoméne est suivi de la dégradation de mutagénes directs aprés une exposition
prolongée a la lumiére. Néanmoins, une fois formés et transférés dans I"obscurité, les
mutagenes photoactivés sont extr@mement stables, comme on ’a vu par exempie avec la
2-amino-3,4-diméthylimidazo [4,5-f] quinoline (MelQ), dont le photodérivé a maintenu
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inchangée la mutagénicité direcie méme aprés 2 ans et 3 mois de stockage a la
température ambiante (De Flora et al., 1989a).

La photoactivation est en rapport avec les caractéres structurels des composés
irradiés. Par exemple, P'analyse d'une série d’amines aromatiques structurellement
apparentées, & savoir le 2-amino-fluoréne, le 2-acétylaminofiuoréne, le 4-
acétylaminoflucréne, le t-aminoanthraceéne, le 2-aminoanthracene, la 1-naphtylamine et la
2-naphtylamine, a montré que I'activation par la lumiére solaire exige que le groupe aminé
soit & la position 2 de la molécule de fluoréene. De méme, Panalyse de deux paires
d'arylamines hétérocycliques, a savoir le 3-amino-1,4-diméthyl-5H-pyrido[4,3-blindole (Trp-P-
1), le 3-amino-1-méthyl-5H-pyrido[4,3-blindole {Trp-P-2), la 2-amino-3-méthylimidazo[4,5-
flauinoléine(IQ) et la MelQ, a montré que le Trp-P-1 et le Trp-P-2 ne sont pas photoactivés,
tandis que [Q et MelQ sont extrémement sensibles & la lumiére solaire (De Flora et al,
1989a). Dans le cas des amines aromatiques (Strniste ef al., 1986) comme dans celui des
amines hétérocycliques (Hirose et al., 1990), [acquisition d’'une mutagénicité directe dépend
de la conversion dans les nitrodérivés correspondants.

Le phénomeéne de la photoactivation est susceptible d’avoir des conséquences
manifestes sur ia dissémination dans I'environnement de mutagénes et de cancérigenes qui,
a la difference de leurs précurseurs non irradiés, sont censés aveir une incidence plus
directe sur les tissus exposés, sans que ne soit aucunement nécessaire une nouvelle
activation métabolique dans Porganisme-hdte. Cependant, I'applicabilité des constatations
relevées en taboratoire aux conditions prévalant sur e terrain et notamment au milieu marin
justifie la poursuite des études. Il convient de noter que la fixation du benzo(a)pyréne a
PADN et d’autres macromolécules dans I'éponge Tethya lyncurium recueillie dans le nord
de la mer Adriatique et dans les eaux cdtiéres californiennes de I'océan Pacifique ne s’est
produite qu’en présence de lumiére (Zahn et al., 1981, 1982 et 1983). Comme les éponges
n'ont pas d'activité oxygénase & fonctions mixtes décelable, on a avancé I'hypothése que
les photodérivés du benzo(a)pyréne stables pourraient étre transportés aux couches du fond
et réagir avec les macromolécules des éponges a I'obscurité (Zahn et al., 1982).

3.2.5 Processus de bioaccumuiation et de bioamplification

Les produits chimiques en traces, y compris les substances dangereuses, peuvent
étre présents dans les organismes aquatiques supérieurs par suite de bioamplification a
fravers la chaine alimentaire. Le méthylmercure est le composé prototype pour cette sorte
de processus de bicaccumulation qui est également caractéristique des radionucléides a
période longue. Des informations spécifiques sur les substances cancérigénes, mutagénes
et tératogénes sont assez rares, st toute une série de phénomeénes complexes rendent
plutdt problématique la compréhension des mécanismes sous-jacents. Comme les
poissons migrateurs représentent certains des prédateurs les plus élevés dans le milieu
aquatique, la survenue de processus de bioaccumulation peut contribuer a la dissémination
de substances dangereuses dans les organismes marins méme & distance des milieux
pollués (Kurelec et al., 1989). La concentration des polluants dans les biotes marins ne
dépend pas seulement du niveau trophique des organismes concernés dans le réseau
alimentaire mais aussi de feur longévité, de leur taux de croissance et de leur poids corporel
ainsi que des caractéres des polluants eux-mémes, tels que les coefficients de solubilité et
de partage eau/lipides dans les tissus hétes, la rémanence, ia vitesse du métabolisme,
I'excrétion, etc. En outre, il convient de prendre en compte que, pour certains polluants,
Papport par ingestion est moins important que l'apport a partir de I'eau traversant les
branchies. C’est le cas des hydrocarbures de pétrole, pour lesquels I'apport direct a partir
de I'eau de mer ou des sédimentis parait étre plus important que 'accumulation 3 travers
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la chalne alimentaire (Landner, 1976). Par contre, les pesticides organochlorés sont
médiocrement disponibles & partir de 'eau de mer en raison de leur trés faible solubilité, et
ils s’accumulent de préférence a travers le réseau ftrophique (Kerr et Vass, 1973).
Cependant, & la lumiére d’études plus récentes, la situation n’est méme pas claire pour les
polluants consistant en hydrocarbures chlorés {PNUE/FAO/OMS/AIEA, 1980). Comme
exemple s’appliquant aux métaux dangereux, {'arsenic ne parait pas étre bioamplifié dans
les chaines alimentaires marines, bien qu’il soit bioaccumulé par plusieurs espéces. Ainsi,
les algues marines contiennent de I'arsenic & des concenirations 2.000 a 5.000 fois
supérieures a celles de I'eau de mer (GESAMP no 28, 1986).

Un autre exemple notoire de bioconcentration de polluants a partir de I'eau de mer
est fourni par des bivalves comme les moules qui peuvent agir comme filtreurs non sélectifs,
filtrant jusqu’a 1,5 litre d’eau de mer par heure, et accumulant ainsi les micro-organismes et
les substances nocives qui sont présentes en quantités traces dans le milieu environnant
(Mix, 1988). C’est pourquoi, comme il est signalé a la section 4.1.3.4, les moules peuvent
étre utilisées non seulement comme indicateurs de la pollution chimique, radioactive ou
microbiclogique, mais aussi comme cibles des génotoxines de I'eau de mer. On peut en
dire autant des éponges qui sont également des organismes filtreurs vivant dans les régions
benthiques du plateau continental et filtrent un litre d’eau a chaque heure par 10 grammes
de ces biotes (Vogel, 1977).

3.3 Sources et apport

Les processus naturels, les eaux usées urbaines générales et les effluents industriels
ou agricoles spécifiques peuvent expliquer la pollution de ’eau de mer par les substances
cancérigénes, mutagénes et tératogénes. L’importance respective des sources naturelles
et anthropogénes varie selon le type de polluant, souvent avec une contribution mixte.
Toutefois, la source de poliution par ies produits chimiques organiques de synthése est
toujours anthropigue (Magos, 1989). La charge de pollution annuelle d'origine tellurique de
la Méditerranée, qu'elle prenne naissance dans la zone cétiére a partir de sources
domestiques, industrielles ou agricales, ou gu’elle soit véhiculée par les cours d’eau, a fait
Pobjet d’estimations provisoires pour un certain nombre de polluants. Les parameétres
estimés comprenaient le volume total rejeté, la matiére organique, les éléments nutritifs
(phosphore et azote), certains composés organiques spécifiques (détergents, phénoals,
huiles minérales), plusieurs métaux (mercure, plomb, chrome, zinc), les matiéres en
suspension, les pesticides organachliorés, et les radionucléides. [l en a été conclu que 60
a 65% de la charge totale provient des sources cétiéres, dont la moitié de I'industrie, un
quart des eaux usées domestiques et un quart de I'agriculiure approximativement (Heimer,
1977; UNEP/ECE/UNIDO/FAQ/UNESCO/WHO/IAEA, 1984). |l est également évident gue,
pour toutes sortes de raisons, ces estimations sont incertaines et que P'on peut les
considérer exactes avec une marge d’erreur d’environ un ardre de grandeur (Helmer, 1977).
Il s’avére aussi extrémement difficile de quantifier apport spécifique de substances
cancérigénes, mutagenes et tératogénes, en raison notamment des incertitudes de la
classification de ces substances dangereuses et du manque d'études systématiques.

L'apport atmosphérique de polluants constitue une source supplémentaire de
contamination de I'eau de mer. Selon le GESAMP (1980}, I'échange de matiéres a travers
Vinterface air/mer peut s’effectuer comme suit:
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Transport descendant

Gazeux

(i} humide - incorporation dans les précipitations
(i) sec - transfert direct a travers P'interface air/mer

Particulaire

(iii) entrainement par la pluie
{iv) lavage par la pluie

Sec

v) dépbt gravitationnel/brownien
(vi) piégeage par les bulles d’écume

Transport ascendant
Gazeux

(vij  évaporation molécuiaire a partir de la surface
(vit)  purge par bulles

Particulaire

{ix) éclatement de bulles et pulvérisation.

Voici les principales sources de pollution par les hydrocarbures en Méditerranée selon
le PNUE/OMI/COI (1987):

(1)
(2)

(3)
(4)

suintements naturels et érosion de roches sédimentaires;

déversements accidentels et déversements opérationnels (production d’eau)
provenant des installations de production pétroliéres offshore;

déchets du raffinage et du stockage des hydrocarbures;
transport maritime comprenant:

(a) rejets opérationnels des navires-citernes {eaux de ballast, de cales et de
lavage des citernes);

(b} opérations aux terminaux et mises en soute (par ex., déversements
accidentels, ruptures d’oléoducs ou de réservoirs de stockage);

(© travaux sur cale séche;

() eaux de cale et fioul (eaux des salles de machines, boues de fioul,
ballast huileux des réservoirs de carburant);

(e) déversements accidentels des navires-citernes et autres navires;
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(5) navigation de plaisance;

(6) Immersions en mer;

(7} précipitations atmosphériques;

(8) eaux usées municipales;

(9) eaux usées industrielles (en dehors du raffinage);
(10} ruissellement urbain;

(11) pollution véhiculée par les cours d’eau.

On a estimé & 635.000 tonnes/an I'apport total d’hydrocarbures de pétrole en
Méditerranée. Plus de la moitié de cet apport (330.000 tonnes) est représentée par les
hydrocarbures déversés accidentellement par les navires-citernes, par les opérations de
ballastage et de chargement, par les pertes d’eaux de cale et des citernes. La quantité
déversée imputable aux rejets municipaux et industriels se monte respectivement a 160.000
et 110.000 tonnes, tandis qu’une contribution moins importante bien qu'appréciable (35.000
tonnes) est attribuée au dépdt atmosphérique (PNUE/CCQCI, 1988).

Les hydrocarbures halogénés peuvent contaminer le milieu marin par le ruissellement
des terres agricoles, les cours d’eau et les rejets de déchets industriels et municipaux. Selon
les conclusions du projet Med X de MED POL-Phase {, la charge totale de pesticides
organochiorés véhiculée dans dix aires régionales de la mer Méditerranée par le
ruissellement de surface, que ce soit directement ou par l'intermédiaire des cours d'eau,
s'établissait a4 90 tonnes/an (intervalle de variation; 50 & 200)
(UNEP/ECE/UNIDO/FAQ/UNESCO/WHO/IAEA, 1984). En outre les pesticides
organochiorés et les polychlorobiphényles peuvent étre présents dans I'eau de mer par suite
de dépdt atmosphérigue. Les échanges air/mer, selon les mécanismes sus-mentionnés,
peuvent &tre responsables de la contamination de I'eau de mer par les hydrocarbures
halogénés, méme & distance des sources de poliution (PNUE/FAO/OMS/AIEA, 1990).

Les métaux peuvent étre libérés dans le milieu marin a partir de sources naturelles
et anthropiques, Par exemple, le cadmium, comme d'autres métaux - traces, atteint 'eau
de mer par ies cours d’'eau et le ruissellement de surface a la suite d’altérations géologiques
par les agents atmosphériques et de ['érosion de I'écorce terrestre. L'activité volcanique
dans les grands fonds marins et dans Fatmosphére peut également contribuer a sa
dissémination naturelle. Les principales sources anthropiques comprennent les industries
métallurgiques, les mines métalliques et les boues d’épuration, mais les eaux usées
domestiques et mixtes dans lesquelles le cadmium se trouve en proportions élevées par
comparaison avec d'autres métaux-traces, apportent également une contribution. Dans les
eaux usées de plusieurs villes méditerranéennes, on a relevé des concentrations de
cadmium variant de 0,1 4 25 pg ¢' (PNUE/FAO/OMS, 1989). L'arsenic est libéré dans
I'environnement comme constituant de pesticides, ou a la suite de fonte ou de grillage de
minerais sulfurés, de la combustion de combustibles fossiles, de Ia lixiviation de déchets
exposés provenant d’cpérations d’extraction miniére et de 'érosion accélérée du sol. Le
drainage fluvial de zones comportant des gisements importants de minerais arséniféres
constitue également des sources notables d’arsenic (GESAMP 28, 1986). Bien que la
présence d’arsenic dans le milieu marin puisse également résulter de P'activité volcanique,
de la combustion de végétation et des intempéries continentales, sa libération & partir de
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sources anthropiques parait excéder celle qui est imputable 4 des processus naturels
(MacKenzie et al., 1979).

3.4 Niveaux relevés en Méditerranée

La réunion consultative OMS/PNUE/FAQ sur les poiluants marins cancérigénes et
mutagénes en Méditerranée (Athénes, 23-25 juin 1988) a recensé un certain nombre de
substances revétant une relative importance comme polluants marins cancérigénes (voir
{ableau t).

Pour certaines de ces substances {comme les PCDD et les PCDF), on ne posséde
pas ou guére de renseignements concernant leurs niveaux dans I'environnement de la
Méditerranée, tandis que dans le cas de quelques autres, comme Cd, des données sur feurs
niveaux ont été recueillies depuis plus de vingt ans. La réunion consultative sus-
mentionnée a recommandé 'amorce d’'une é&tude pilote de surveillance continue pour
Parsenic, le béryllium, les PAH, les congénéres de PCB et dautres composés
organihalogénés, les PCDD, PCDF et amines aromatiques. L'étude de surveillance qui a
été entreprise en 1989 et 1990 sur la cdte nord de la fagade méditerranéenne de I'Espagne,
ia mer Ligurienne, le delta de 'Ebre et la cbte est de I'Adriatique comportait I'analyse de
Parsenic dans les biotes et les sédiments, des composés organchalogénés dans les biotes
ainsi que des PAH dans les moules et les sédiments. Les résultats de I'étude sont indiqueés
sur les tableaux 2 a 7.

De pius, plusieurs études, dont bon nombre ont été menées dans le cadre du
programme MED POL, ont permis d'obtenir des renseignements sur les niveaux de ces
substances dans le milieu marin. Des synthéses en ont &té publiées dans la Série des
rapports techniques du PAM. Le document PNUE/COI (1988) (SRT no. 19) traite des
hydrocarbures de carbone, le document PNUE/FAO/OMS/AIEA (1980) (SRT no. 39) des
composés organohalogénés, le document PNUE/FAQ/OMS (1989) (SRT no. 34) du
cadmium, tandis que le document UNEP (1989) (SRT no. 28) est un rapport sur 'état du
milieu marin de la Méditerranée.

Les concentrations de cadmium dans les eaux du large varient habituellement de 4
a7z ng 17!, mais dans certaines zones elles peuvent dépasser ces valeurs st atteindre 150
ng 1, Pour les sédiments, on considére que la valeur de fond se situe autour de 0,15 ug
Cd kg poids sec, mais dans les zones recevant des effiuents industriels et domesttques
ainsi que dans les estuaires fluviaux des valeurs beaucoup plus élevées, atteignant jusqu’a
50 yg Cd kg p.s., ont été enregistrées.

On a constaté que les concentrations dans les biotes marins variaient largement selon
I'espéce, sa position dans la chaine alimentaire, le tissu analysé, ainsi que la concentration
et la forme chimique du cadmium dans 'eau de mer Le tableau 8 donne les concentrations
moyennes, avec I'écart-type, de cadmium (g kg poids frais) dans un certain nombre
d’espéces méditerranéennes. Les concentrations moyennes varient de 23 & 140 ug kg1
Des probiémes anaiogues de spéciation et d'analyse chimique se renconfrent également
avec d’'autres métaux qui peuvent devenir nocifs sous certaines conditions, tels que I'arsenic
et le chrome. D’aprés les synthéses de la FAO (1986) et de Fowler (1990), les
concentrations en mercure dans les eaux du large de la Medlterranee se situent dans une
fourchette de 0,5-3,5 ng I, avec des pics atteignant jusqu’a 20 ng It dans Ies eaux cotiéres.
Dans les sédiments cotters des concentrations variant de 0,06 a 16,9 mg kg poids sec ont
été communiquées pour I'Adriatique, le golfe Saronique en Gréce et la cote espagnole.
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Tableau 1
Substances et groupes de substances retenus pour leur importance
retative comme polluanis marins cancérigenes
AGENT OBSERVATIONS SOURCE SURVEILLANCE
CONCERNANT L’ANALYSE CONTINUE
1. Aslll + AsV Spéciation de As total Pesticides _ Sédiments,
Déchets chimiques | biotes benthiques
2. Cd + composés NON
3. Composés de‘Cr (V1) NON
4. Ni + composés NON
5. Be + composés Recherche bibliographique Incinération Sédiments, biotes
8. Pb + composés NON
(inorganigues)
7.  PAH Composés 4 fraction Huiles usées, Seédiments, biotes
cyclique 4-7 goudrons de benthiques
houille,
ruissellement
urbain
8. HC hal. faible pds moiéc. *x Solvants ?
9. PCB Divers congénéres * Effluents industriels Biotes
10. PBB * et urbains .
11. PCC Toxaphene * .
12, Mirex * *
13. DDT Y compris isomares et * Agriculture )
dérivés
14, HCB Tous les isoméres * "
15. HCH Tous les isoméres * .
16. PCDD + PCDF Divers congénéres Incinération Biotes
17. Chiorophénols *k ?
18. Benzéane NON
19. 1,4 Dioxane NON
20. Amitrole NON
21, Amines arcmatiques Colorants Sédiments
22. NTA  *** Ménages Eau de mer
*

**&

*

-

Peuvent étre déterminés par un protoceole d'analyse unigue (analyse de groupe)
Analyse a large spectre pour déterminer les divers composés
**  Non inclus dans la liste du CIRC, mais identifié comme agent mutagéne non

cancérigéne
Non précisé
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Tableau 3

Niveaux d’hydrocarbures chlorés dans le poisson et les moules de trois zones

de la mer Ligurienne, 1989. Les données sont exprimées en Uy~ poids sec.
M = Mai, N = novembre, nd =_en dessous des limites détectables

(Kanitz et al., 1990)

Muilus barbatus Xiphias Mytilus galloprovineialis
gladius
Est Centrale Quest Quest Est Centrale Quest
Toxaphéne M 30,10 18,78 34,75 26,92 168,28 89,97 109,31
N 10,33 54,76 29,58 - 155,61 87,74 173,55
Aroclor 12680 M 153,85 705,27 576,28 619,85 221,83 117,39 52,57
N 162,77 1273,15 2519,03 - 85,19 70,49 53,82
Aroclor 1254 M 244,34 698,62 261,93 983,70 341,06 313,05 203,36
N 110,51 718,22 2915,61 - 1080,52 677,06 399,18
PCB total M 398,18 1403,89 848,77 1603,55 562,89 430,44 255,94
N 273,29 1891,37 5434,64 - 1145,70 747,55 452,99
HCH-alpha M 1,14 0,86 0,08 0,22 2,45 2,22 2,55
N 0,82 0,99 1,81 - 0,68 1,73 1,60
HCH-Béta M 2,09 1,49 0,08 0,13 3,98 3,71 1,50
N 1,47 1,78 3,72 - 1,682 4,14 2,79
HCH-gamma M 0,92 0,97 0,15 0,32 1,69 1,87 1,91
N 1,47 1,65 3,58 - 0,49 2,30 1,81
HCH-delta M 0,48 0,22 nd 0,13 0,77 nd nd
N nd nd nd - 0,23 nd nd
HCH total M 5,86 3,53 0,31 0,80 8,89 7,80 5,96
N 3,75 4,43 9,11 - 3,02 8,17 6,20
HCB M 0,08 12,13 0,27 1,08 0,77 0,80 0,71
N 1,04 1,12 1,54 - 2,38 3,28 3,00
Mirex M nd nd 102,52 nd nd nd nd
N nd nd nd - 54,18 nd nd
p,p’-DDE M 35,62 40,32 9,75 250,57 32,94 24,38 15,79
N 58,35 54,28 172,52 - 87,37 23,86 29,83
o,p-DDD M 3,43 0,33 0,81 4,27 3,086 2,85 2,89
N 0,52 0,53 0,34 - 4,72 4,60 4,24
o,p-DDT M 1,94 0,97 0,27 21,28 0,36 0,23 0,30
N 0,23 0,58 0,84 - 0,27 0,46 0,47
p,p’-DDD M 6,97 547 , 379 19,81 11,18 12,28 7,88
N 2,97 13,23 4,19 - 14,81 8,63 2,27
p,p’-DDT M 0,34 12,87 3,02 88,55 9,92 3,28 1,57
N 5,87 13,23 9,14 - 1,62 2,07 0,77
DDT total M 48,31 59,97 17,65 384,48 57,37 43,02 28,42
N 67,74 81,87 188,73 - 88,79 39,62 37,59
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Tableau 4
Concentrations de PAH_(ng g”') dans des moules prélevées le long
de Ia cote ligurienne entre 1989 et 1991. (Piccardo et Valerio, 1991)

SITE An Py Flu BaA BbF BaP BkF BP-DBA
1 3,33 48,95 80,24 39,26 28,86 8,27 9,85 6,20
2 1,72 15,07 26,69 10,24 13,84 8,90 4,27 3,67
2 0 18,65 32,01 26,22 14,90 4,88 0,51 3,76
3 0,88 8,66 8,48 4,60 7,50 3,95 4,73 1,16
4 1,93 13,37 11,10 6,02 7,80 3,47 2,77 1,48
5 0 2,73 1,80 1,39 1,68 0,57 0,16 1,1
6 0,95 3,07 2,31 1,46 3,07 1,47 0,66 0,72
8 0,58 4,29 6,29 0 0,25 0,17 0,28 1,08
7 0,87 2,72 0,80 0 0,65 0,31 0,08 0,29
8 0,55 3,39 0,62 0 2,12 0,62 0,02 0,89
g 0 10,27 3,20 6,19 6,50 2,85 4,45 4,29
10 0 1,23 0,32 0 0,49 0,13 0,34 1,39
11 0,75 3,21 5,24 0 1,27 0,21 0,55 1,76
12 0 2,94 4,96 0 0,75 0,20 0,59 0,97
13 0,70 2,46 2,02 0 1,57 0,63 0 0,44

Sites 2 et 6 échantillonnés a deux reprises
Site 13 - site "témoin”

An = Anthracéne

Py = Pyréne

Flu = Fluoranthéne

BaA = Benzo(a)anthracéne

BbF = Benzo(b)fluoranthéne

BaP = Benzo{a)pyréne

BkF = Benzo(k)fluocranthéne

BP-DBA = Benzo(g,h,)flucranthéne, Dibenzo(a,h)anthracéne
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Tableau 8
Concentrations moyennes de cadmium, avec I'écart-type kg
dans des organismes marins de la Méditerranée (UNEP/FAQ, 1986)
ESPECE NOMBRE MOYENNE ECART-TYPE
D’ECHANTILLONS
Mytilus gailoprovincialis 265 120 83
Mytilus edulis 10 85 34
Donax trunculus 16 80 26
Nephrops norvegicus 61 50 39
Parapenasus longirostris 27 48 55
Engraulis encrasicolus 81 34 25
Meriuccius merluccius 27 63 34
Mugil auratos 10 47 85
Mullus barbatus 318 34 28
Mullus surmuletus 218 140 83
Thunnus alalunga 38 23 6.5
Thunnus thynnus 111 38 43

Les concentrations d'arsensc total dans des poissons de mer en Méditerranée varient
normaiement entre 8 et 70 pg p.f., & quelques rares exceptions prés comme une valeur de
370 ug ! relevée dans Sepia oﬁrcmahs Les concentrat(ons dans des moules prelevees dans
le cadre de I'étude pilote variaient de 11,0 4 18,6 1ug ! dans le deita de I'Ebre, de 11,2 4 23,2
Tlel ' dans ta mer Ligurienne, et de 0,91 4 481 ug™ dans I'Adriatique. On a également relevé
des écarts considérables parml les poissons. Dans Mullus barbatus, les concentratlons
variaient de 34,6 a 74,2 pg dans la mer Ligurienne, et de 21,9 4 160, O ug dans
I Adrsatique Les intervalles de variation signalés pour d’ autres espéces étaient les suivants:
7,54 4 61, 7 ug” (Merlucc;us merlucclus) de 15,34 71,2 ug” (Page!lus erythrinus), de 18,1
465,3 ug’! (Solea vulgaris) et de 2,04 4 15,2 (Diplodus annularis), toutes valeurs concernant
I'Adriatique. Les concentrations relevées dans les sédiments variaient de 14,2 & 30,5 ug
dans le delta de 'Ebre, et de 1,70 4 44,2 ug’ ! dans I Adriatique. Les résultats figurent sur le
tableau 2 (Stegnar, 1991).

Selon Falconer et al. (1983), les concentratlons d’arsenic total dans des biotes
prélevés en mer du Nord variaient de < 13 153 ug g', mais sur la base du poids sec. lLes
concentrations dans la plie Pleuronectes platessa vartazent de44360ug g - p.8.

Les niveaux de chrome dissous en dlverses régions océaniques et marines sont d’une
similitude remarquabie et de I'ordre de 150 ng 17!, En Méditerranée, les niveaux varient entre
160 et 180 ng 171 (Sherrell et Boyle, 1988; Hu:z-Pino et al.,, 1990). Toutefois, les eaux
abyssales du Pacn‘nque sont extrémement chargées en Cr etles concentrations sont de I'ordre
de 300-350 ng 17!, Dans des eaux 2 oxygénation normale, sa forme chimique prévalante est
Cr (V) tandis que dans les bassins anoxiques on trouve le chrome sous sa forme Cr (lll).
Les concentrations de chrome dans les sédiments (60-10C mg kg” p.s.) sont analogues &
celles de I'écorce terrestre, ce qui traduit le caractére lithogéne du chrome. Cependant, dans
des zones polluées par des effluents industriels, les concentrations peuvent atteindre
plusuaurs grammes par kilo. Les concentrations de Cr dans les biotes varient entre 1 et 3 mg
kg™ p.s. et elles sont généralement inférieures 4 5 mg kg
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Les concentrations de zinc dans 'eau de mer varient selon les divers océans de 1 a
10 nM (65-650ng 1 ) Dans les sédiments, elles varient en fonction du type de sédiment et
de la fraction analysee Voutsinou-Taliadouri et Satsmadjis (1982) ont enregistré 79 mg kg
dans du sédiment & gros grains provenant du golfe Pagassitique mais 240 mg kg dans la
fractton fine. Cosma et al. (1982) ont constaté que les concentrations variaient de 94 a 250
mg kg dans des sédiments non contaminés de la mer Ligurienne.

La concentration de nickel dans Mytilus varie entre 1 et 14 g g'1 p.s. (Fowler et
Oregioni, 1976), tandis que dans les crustacés et le poisson elle est méme plus faible, ne
dépassant pas 1 pg dans la plupart des cas (Gilmartin et Revelante, 1975; Balkas et al. 1982).

L'apport du plomb aux océans s’effectue principalement par la voie atmosphérique.
La concentration de plomb dans les eaux de surface marines est variable. Laumont et al.
(1984) ont fait état d’'une valeur de 8 ng 17 pour la Méditerranée occidentale, et Moi!ey et al.
(1980} d'un intervalle de 8-45 ng 17 pour le golfe du Lion. Dans les eaux chtiéres, les
concentrations sont plus élevées et peuvent atteindre quelques ug 1" dans des zones
contaminées. Dans le golfe Thermaique, ou est expioitée une usine de plomb tétraéthyle, des
concentrations de 3,5 & 21 g ~! ont été signalées (Vassilikiotis et al., 1982; Fytianos et
Vassilikiotis, 1983).

Donazzolo et al. (1984) ont communiqué une valeur de fond de 23 pug g’1 pour [e
plomb dans les sédiments, a partir de prélévements de carotte. Mais cette valeur pourrait étre
cent fois plus élevée dans des zones polluees Les concentrations de piomb dans les biotes
sont normalement inférieures a 1 g g p.s. Des données recueillies dans le cadre du
programme MED POL ont indiqué des concentrations variant de 0,07 41,2 ug g pf

Aucune donnée n'apu étreretrouvée pour je béryllium, al'exception de celles signalées
par Tassi Pelati et AIbertazzn (1983) pour Be dans le zooplancton du nord de la mer
Adriatique (2,8 - 8,9 pCi ¢ )

Les composés organohalogénés, notamment les PCB et les DDT, ont été déterminés
dans le milieu marin de la Méditerranée depuis le lancement du programme MED POL. On
peut trouver une analyse des données recueillies dans le document PNUE/FAC/OMS (1989).
Le tableau 9 récapitule les données concernant les biotes marins par régions de la
Méditerranée.

Des problémes analytiques compliquent la comparaison des données obtenues par
différents laboratoires. En outre, les concentrations dans 'eau de mer de plusieurs membres
de cette famille chimique se situent en dessous des seuils de détection ou sont trop faibles
pour une détermination quantitative. Les concentrations de PCB dans des échantillons d’eau
de mer variaient entre 0,2 et 38 ng 171, Dans les saux cdtiéres du nord de Adriatique, la
plupart des echantlllons étaient en dessous du seuil de détection pour le PCB (0,1 ng 1)
le p,p’-DDT (0,05 nq 1" ) Les niveaux de lindane au large du bassin oriental s echelonnent
de 0,06 40, 12 nh 17, avec une concentration plus forte dans la matiére particulaire que dans
la phase dissoute UNEP, 1989; PNUE/FAC/OMS/AIEA, 1990). Bien que les PCB restent une
catégorie importante de polluants halogénés en Méditerranée, des données comparables ont
indiqué qu’il s’est produit une diminution de leur concentration dans eau de mer avec les
années, vraisemblablement par suite des restrictions imposées aux rejets industriels dans de
nombreux pays. Cependant, dans Fintervalle, d’autres hydrocarbures chiorés comme le
lindane ou I'hexachlorobenzéne acquiérent une importance croissante dans la zone de la
Méditerranée (Burns et al., 1985). Les concentrations de PCB dans les sédiments du large
de la Méditerranée étaient compnses entre 0,8 e19,0 ug kg tandis que celles des sédiments
cétiers étaient influencées par les "sites critiques', comme Ies émissaires d'eaux usées,
représentant méme des valeurs de I'ordre de quelgues mg kg
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Dans des sédiments cotiers provenant de la Méditerranée centraie, on a relevé des
teneurs moyennes comprises dans une fourchette de 4,5-390 ug kg paur le p,p’-DOT, de
C,1-2,5 ug kg pour I’'hexachlorocyclohexane (HCH). La encore, les niveaux relevés étaient
affectés par la présence de "sites critiques" dans les zones analysées (UNEP, 1989;
PNUE/FAQ/OMS/IAEA, 1990). La méme remarque est valable pour les données concernant
les biotes marins, avec des moyennes de PCB s’échelonnant de 1,5 4 815 ug kg‘1, ainsi
qu'on a pu surtout 'évaluer dans les moules et le rouget barbet (Mullus barbatus). Les
niveaux les plus élevés de pesticides organochlorés ont été observes dans le thon (Thunus
thynnus) Les fourchettes relevées étaient de 0,1-343 ug kg pour le p,p’-DDT, de 0,4-325
Kg kg pour le p,p’-DDD, de 1,5-600 ug kg pour le p, p-DE de 0,4-6,2 ug kg pour la
dieldrine, de 0,02-2 ng kg pour I'aldrine, de 0,7-20 lg kg pour I'hexachlorocyclohexane,
et de 0,4-19 ug kg~ pour le lindane (UNEP, 1989). Des niveaux élevés d'hydrocarbures
halogénés ont été détectés chez des cétacés de Méditerranée (UNEP, 1989). Des données
restreinies sont disponibles pour les espéces d'oiseaux herbivores ou piscivores vivant sur
les cGtes de la Méditerranée (Llorente et al., 1987; Focardi et al., 1988).

Les concentrations de divers hydrocarbures halogénés, a saveir les PCB, les PCC
{Toxaphéne), le mirex, les isomeéres de DDT, 'hexachiorobenzéne (HCB) et les isoméres de
I'hexachlorocyclohexane (HCH), ont été analysées par Kanitz et al. {1990) dans (Mullus
barbatus, Xiphias gladius et Mytilus gallorpovincialis de diverses zones de la mer
Ligurienne. A l'exception du delta-HCH et du mirex, tous les polluants ont été
systématiquement décelés dans les échantillons analysés, avec des variations quantitatives
frappantes qui étaient fonction des organismes, du site d’échantillonnage et de la saison. Les
résultats sont présentés sur le tableau 3.

Dans le cadre du méme projet pilote, un certain nombre d’organismes marins, ainsi
gue de sédiments, provenant du delta de I'Ebre et de la cte de Barcelone, ont été analysés
pour y déterminer les PCB (divers congéneéres), les pesticides organochiorés et les PAH.
Plusieurs amines aromatiques oni également été identifiées dans des sédiments. Des
échantilions de poisson et de moules prélevés en mer Ligurienne (voir tableau 3) ont aussi
donné lieu a une analyse croisée (Albaiges et Bayona, 1991).

Dix-huit congénéres distincts de PCB ont été déterminés au total (dans le cadre de
Fétude pilote) dans des tissus de Mytilus galfoprovincialis et de Mullus Barbatus. En
général, cette derniére espéce a présenté une charge plus élevée que la premiére lorsqu’on
comparait les espéces prélevées dans laméme zone. Le profil de répartition des congénéres
de PCB pour ces deux espéces différait de celui observé pour les oeufs de I'ociseau marin
Ardea purpurea. Les résultats sont reproduits sur le tableau 5. Les valeurs des PCB totaux
décelées dans les espéces Mytilus et Mullus au cours de 'étude en question étaient plus
faibles que celles signalées dans les comptes rendus publiés au cours de la derniére décennie
et, en admettant I'intercomparabilité des protocoles d'analyse, il pourrait s'agir 1a d'un indice
de la réduction des émissions de ces composés dans les zones ctiéres concernées.

Vingt pesticides organochlorés ont été aussi au total systématiquement déterminés. Les
résultats sont reproduits sur le tableau 6. Dans la plupart des cas, on a observé une
répartition généralement cosmopolite qui traduisait une large échelle de pollution, bien que
dans le cas de quelgues isoméres du DDT, des HCH et du HCB les concentrations aient été
inférieures & celies signalées dans les publications antérieures.
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On dispose d’'une bibliographie trés vaste sur la présence d’hydrocarbures de pétrole
dans les écosystémes marins, et ie nombre de données communiquées pour la région
méditerranéenne n'a cessé de croitre au cours des dix derniéres années, en grande partie &
la suite des activités menées dans le cadre de projets MED POL. Dans I'ensemble, les
hydrocarbures dissous/dispersés (DDPH) dans les eaux du large en Méditerranée présentent
des concentrations inférieures & 10 pg 17, la fraction aliphatique des hydrocarbures
pétrogénes étant pius abondante que la fractlon aromathue Les concentrations de DDPH
sont beaucoup pius élevées, ¢’est-a-dire supérieures 4 10 ug 17, prés du rivage et notamment
au voisinage des zones industrialisées ou des embouchures des cours d'eau (UNEP, 1989).
Si 'on compare avec les données sur les DDPH communiquées pour d'autres régions, la
répartition des résultats dans les zones de la Méditerranée autorise & penser qu’on a affaire
a deux groupes dlfferents correspondant & des congentrations respectivement inférieures et
supérieures 2 0,4 ug 17 (IOC 1981). Les données disponibles sur les goudrons pélagiques
indiquent que, entre 1969 et 1983, les concentrations moyennes variaient, en Méditerranée,
de 0,5 4 130 mg m‘e, la mer lonienne étant la zone la plus polluée, Les valeurs courantes
pour les zones du large paraissent ne pas dépasser 5 mg m, alors que dans les eaux
voisines du littoral les concentrations se situent dans une fourcheite de 10 & 100 mg m™
(PNUE{COQ, 1988). Les quantités moyennes de goudrons sur les plages de ia Méditerranée
s'échelonnaient de 0,2 2 4388 g m™? (Golik, 1986). De mé&me que les goudrons fiottants, les
goudrons sur les plages ont eu tendance & décroitre trés fortement au cours des derniéres
années, suite a l'interdiction, depuis 1978, du déballastage des eaux huileuses et du rejet de
composés huileux dans la mer (PNUE/COI, 1988). On dispose de données trop rares pour
établir un profil de répartition des hydrocarbures de pétrole dans les sédiments de la
Méditerranée. D'une maniére générale, les résultats d’analyse communiqués jusgu’a présent
évoquent une contamination modérée des sédiments, par comparaison avec d'autres régions
(PNUE/COI, 1988). Fort peu d'études ont trait aux hydrocarbures de pétrole dans les
organismes marins de la Méditerranée, la plupart de ¢ces derniers ayant été prélevés le long du
littoral espagnol. Les moules présentaient des concentrations bien supérieures a celles du
poisson prélevé dans la méme zone. Les niveaux relevés dans !es moules (Mytilus
galloprovincialis) du delta de I'Ebre étaient de I'ordre de 1002300 ug ¢ (Rnsebrough etal.,
1983), soit équivalents a ceux enregistrés dans les ports et baies trés pollués de la Califomie
selon une technique identique.

Les concentrations d’un certain nombre d’hydrocarbures aromatiques polycycligues
(PAH) dans les moules ont été relevées pour 13 sites jalonnant le littoral ligure entre 1989 et
1991 (Piccardo et Valerio, 1991). Les PAH étudiés comprenaient 'anthracéne, le pyréne, le
fluoranthéne, le benzo(a)anthracéne, le benzo(b)fluoranthéne et le dibenzo(a,h)anthracéne.
Les concentrations de chaque PAH présentaient d’amples variations entre les différents sites.
Les résuitats figurent sur le tableau 4,

Dans le cas des PAH, toute une série de composés parents possédant de 3 46 cycles
aromatiques ainsi que leurs dérivés alkylés ont été identifiés dans Mytilus galloprovincialis et
dans les sédiments. Les teneurs dans I'environnement étaient généralement comparables
avec celles précédemment signalées pour la région méditerranéenne, Les résultats sont
reproduits sur le tableau 7 ol le rapport entre phénanthrénes parents et phénanthrénes
monoalkylés refléte la contribution respective des sources pyrolytiques et des sources fossiles
de pollution. Ces derniéres prédominaient davantage dans les échantilfons provenant de
zones soumises a Yinfluence des cours d'eau- Inversement on notait manifestement une
prédominance significativement élevée de sources pyrolytiques dans le reste des sites
d’échantillonnage.
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4. EVALUATION DU RISQUE POUR LES ORGANISMES MARINS

4.1 Eifeis sur les organismes marins

Lorsqu’on évalue les effets nocifs éventuels des polluants sur les biotes marins, il
convient de prendre en compte la voie d'exposition de méme que les caracteres
toxicocinétiques et métaboliques inhérents au polluant lui-méme et a la complexité des
mécanismes de 'organisme-hdte. L'exposition du poisson peut se produire soit par voie
respiratoire apres absorption de produits chimiques véhiculés par I'eau a travers les branchies
soit par voie digestive aprés ingestion de produits chimiques alimentaires. Par conséquent,
la répartition différente des polluants dans |'eau et dans le régime alimentaire est un facteur
crucial conditionnant la toxicocinétique chez le poisson et sa sensibilité aux substances
nocives, ce que I’'on doit garder a 'esprit dans I'interprétation des études en laboratoire et des
études sur le terrain. Alors qu’il existe des variations phylogéniques dans les voies
métaboliques, les réponses chez le poisson simulent treés étroitement celles survenant chez
les mammiféres (Hodson, 1987). C'est pourquoi, comme on le verra aux prochaines
sections, les effets & long terme chez le poisson sont en grande partie comparables a ceux
se produisant chez les mammiféres.

4.1.1 Effets métaboliques

Le signal d'alarme le plus précoce de I'exposition des organismes marins & des
polluants potentiellement nocifs consiste en I'induction des voies métaboliques qui sont
responsables de la biotransformation des polluants en question dans les cellules-hdtes. 1l est
notoire que la plupart des xénobiotiques subissent dans I'organisme divers processus
pharmacocinétiques et métaboliques qui tendent théoriquement a transformer les composés
non polaires (liposolubles) en dérivés davantage polaires (hydrosoiubles), favorisant ainsi leur
excrétion par'organisme. Toutefois, les mémes mécanismes conduisent souvental’activation
de précursewrs ineries (procancérigénes/promutagenes/protératogénes) en métabolites
intermédiaires (proximaux) et finaux, lesquels, en raison de leur électrophilie, peuvent se fixer
par covalences & des sites nucléophiles d’ADN et d'autres macromolécules cellulaires (comme
PARN ou les protéines), formant ainsi des adduits cancérigénes sur ADN et sur protéines.
L’équilibre entre les mécanismes d'activation et de désactivation est extrémement fragile et ii
est régi par des réactions biochimiques complexes, souvent interconnectées ou se succédant
en cascade, qui se produisent principalement dans le réticulum endoplasmique (fractions
microsomales), mais aussi dans la fraction soluble du cytoplasme (fractions cytosoliques) ou
dans d’autres structures cellulaires comme les mitochondries ou les noyaux eux-mémes.
Sans entrer dans le détail, mentionnons que deux grands groupes de réactions sont en jeu,
également dans les organismes aquatiques, a savoir les réactions de ia phase |, telles que
oxydation, la réduction et I'hydrolyse, aboutissant a fa création de nouveaux groupes
fonctionnels (Buhler et Williams, 1989), et les réactions de la phase li, comportant la
conjugaison de produits de la phase | avec des groupes fonctionnels ioniques ou polaires
endogénes, se composant d'importants groupes chimigues ou de composés entiers tels que
des sucres ou des acides aminés (Foureman, 1989). Dans la biotransformation, un réle
central est joué par les oxygénases a fonctions mixtes (MFO) qui possédent des cytochromes
P-450, une famille d’hémoprotéines contenant du fer, comme Poxydase terminale. Les
niveaux d'activité cytochrome P-450 et benzo(a)pyréne-hydroxylase dans les microsomes
hépatiques de diverses espéces marines sont indiqués sur le tableau 10.
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Deux principaux caractéres des MFQO et d'autres activités de métabolisation des
xénobiotiques méritent attention chez les biotes marins, en liaison avec le probléme de la
pollution marine. Le premier tient & ce que les niveaux "constitutifs” de ces enzymes ne
varient pas seulement selon 'espéce et la souche animale mais aussi a I’échelon individuel
(Lech et VVodicnik, 1984). Des promutagénes et procancérigénes typiques tels que I'aflatoxine
B1 (Loveland et al., 1987) et le benzo(a)pyrene (Varanasi et al., 1986) sont réputés pour étre
bicactivés par le foie de poisson. Dans tous les cas, il se produit une large variabilité des
activités enzymatiques responsables parmi différentes espéces de vertébrés marins (Bend et
James, 1979; Funari et al.,, 1987), en fonction aussi du sexe et de la période de I'année
(Buhler et Williams, 1989; Lafaurle etal., 1989). Le pmsson est egalement capable de réparer
I’ADN endommage comme Pindique par exemple la présence de I’ 0P -méthylguanine-ADN-
méthyitransférase a des niveaux comparables a ceux des rongeurs (Nakatsuru et al., 1987).
Cette enzyme jour un rdle important dans la réparation des lésions produites par les agents
chimiques alkylants comme les composés N-nitrosés qui sont également cancérigénes chez
le poisson {(voir section 4.1.2).

D’une maniére générale, de nombreux invertébrés possédent une trés faible capacité
intrinségue & transformer les xénobiotiques (James, 1989). Cependant, on a signalé la
présence du systéme MFQ chez 18 especes dinvertébrés marins appartenant a 4
embranchements différents (annélidés, arthropodes, échinodermes et mollusques). Ce
systeme multi-composantes est situé dans je réticulum endosplasmique de divers tissus
comme I'estomagc, I'hépatopancréas et la glande verte des crustacés, ainsi que I'intestin des
polychétes (Lee, 1981). Bien que les mollusques tels que les moules, les clams et les huftres
puissent atteindre des charges corporelles trés élevées de contaminants dans les milieux
pollués, les résultats des études métaboliques se sont avérés quelque peu contradictoires
(James, 1989). Dans certaines études, des spectres typiques de cytochromes P-450 ont été
décelés dans la glande digestive et les branchies d'espéces de bivalves comme Mytilus
edulis, Macrocallista maculata et Arca zebra, les niveaux de P-450 et de la vitesse du
métabolisme du benzo(a)pyréne étant les pius élevés dans la glande digestive (Stegeman,
1985). Toutefois, I'activité benzo{a)pyréne-hydroxylase cytochrome P-450-dépendante n'a pu
étre détectée dans ces bivalves marins, comme I'ont confirmé plusieurs études (Britvic et
Kurelec, 1986). En revanche, on a constaté que la glande digestive de Mytilus
galloprovincialis possédait une MFO a teneur en FAD capable d'activer les amines
aromatiques, mais non le benzo(a)pyréne, ainsi que des enzymes détoxicantes telles que
PUDP-glycoronyl-transférase et la b-glucoronidase (Kurelec et al., 1986). Quelques études
in vivo ont montré que les métabolites des PHA donnent lieu & une excrétion médiocre chez
certains invertébrés marins, si bien que ceux-ci pourraient constituer des sources alimentaires
de métabolites potentiellement bioactifs, m&me en I'absence de composés parents (James,
1989).

Le second caractére frappant des enzymes de métabolisation de cancérigénes tient a
ce que leurs activités peuvent étre modulées par des facteurs exogénes, notamment
alimentaires et environnementaux. Il est notoire que ce phénoméne se produit chez les
mammiféres, et on |'a également vérifié dans les organismes marins. En particulier, I'induction
par les xénobictiques d’activités MFO dans le foie de poisson, mais aussi dans d’autres tissus
ou biotes marins, a fait 'objet d’investigations lors d’un grand nombre d’études en laboratoire
et sur le terrain menées dans le monde entier, y compris dans la région méditerranéenne. Des
polluants nocifs typiques, comme les hydrocarbures aromatiques polycycliques (PAH), les
polychlorobiphényles (PCB}), les polybromobiphényles (PBB) et les hydrocarbures de pétrole
sont tres efficaces pour induire des activités MFO et d'autres activités enzymatiques. La
stimulation des MFO s’accompagne généralement d’'une hausse moins prononcée des
cytochromes P-450 totaux. On a proposé la surveillance de ces paramétres biochimiques
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comme mayen de discrimination de la qualité du milieu aquatique et comme systéme d'alerte
précoce pour I'évaluation des incidences de poliuants nocifs. Cette réaction d’adaptation
"rapide” peut étre suivie, aprés une exposition prolongée, d’une réaction d'adaptation "lente”
conduisant & 'hyperplasie du foie chez le poisson {voir Payne, 1984, et Payne et al., 1987,
pour des synthéses récapitulatives a ce sujet).

Les exemples d'induction d’activités enzymatiques chez le poisson capiuré dans des
gaux de mer ou des eaux fluviales en Méditerranée comprennent: stimulation de I'activité
arylhydrocarbone-hydroxylase (AHH) dans la blennie (Blennius pava) exposée & un
déversement d’hydrocarbures (Kurelec et al., 1981) en mer Adriatique, ou dans le chevesne
{Leuciscus cephalus), le barbeau (Barbus barbus) et le hotu (Condrostoma nasus) vivant
dans les eaux polluées de la Save, une riviere de la Yougoslavie {Kezic et al., 1983);
stimulation de I'AHH, de la glucose-6-phosphate déshydrogénase et de la 6-
phosphogluconate-déshydrogénase, déviation vers la gauche des cytochromes P-450 et
diminution de la glutathion-peroxydase et de la glutathion-S-transférase dans le sparailion
commun (Diplodus annularis} vivant dans un milieu portuaire pollué de la mer Ligurienne
(Bagnasco et al., 1991}. Dans la méme étude, la pollution de I'eau de mer a fortement accru
I'activation métabolique par des préparations hépatiques de benzo{a)pyréne-trans-7,8-diol et
d’arylamine-3-amino-1-méthyl-5H-pyrido(4,3)indole (Trp-P-2), et dans le méme temps elle a
réduit leur capacité & détoxiquer le mutagéne direct 2-méthyl-6-chloro-9-[3-(2-
chloroéthyi)aminopropylamino] acridine (ICR 191). Une hyperplasie hépatique considérable
aégalement été observée. Le suivi dela benzo(a)pyréne monooxygénase (BPMO) enregistrée
dans les blenniidés a un site proche de Rovinj, en Adriatique Nord, avant et aprés Faccident
de déversement pétrolier du Nouvel An 1977 a présenté un intérét tout particulier (Kurelec et
al., 1977). Un groupe inter-laboratoires, mentionné sous le sigle GICBEM, a été crée en
France et en ltalie en vue de mener des activités de surveillance des systémes de
bioprotection d'organismes marins représentatifs des écosystémes cdtiers dans la mer
Méditerranée. Des données préliminaires concernant une activité MFO, I'éthoxyrésorufine-O-
déséthylase (EROD), et les enzymes détoxicantes époxyde-hydrolase et glutathion-S-
transférase chez le rouget barbet (Mullus barbatus) etles Serranidés (S. scriba et S. Cabrilla)
capturés dans lazone cdtiére méditerranéenne de la France et la Corse, semblent indiquer une
corrélation entre "activité EROD et les niveaux présumés de poilution iocale (Lafaurie et al.,
1989).

Le poisson posséde également des mécanismes de détoxication contre des poiiuants
inorganiques comme les métaux. L’'un de ces mécanismes est imputable a la présence de
métallothionéines, ¢’'est-a-dire de protéines fixant certains métaux lourds, dont on a constaté
que la présence dans le foie de poisson était renforcée comme réaction d’adaptation a la
poliution par les métaux {Roch et al, 1982). Le chrome hexavalent est réduit 3 sa forme
trivalente non toxique par le mucus branchique et cutané du poisson, en fonction des
groupes sulhydryles fixés aux protéines (Arillo et Melodia, 1990), et le méme processus
s’accomplit au niveau du foie de poisson, comme on a pu le vérifier tant chez Salmo
gairdneri (De Flora et al., 1982) que chez Diplodus annularis (Bagnasco et al., 1991), grace
a des mécanismes non enzymatiques (par ex., baisse du glutathion) et des mécanismes
catalysés par des enzymes inductibles.

Chez des vertébrés marins présentant des activités enzymatiques faibles ou non
décelables, plusieurs études ont &té concordantes avec une inductibilité médiocre par les
facteurs environnementaux, selon des évaluations portant sur les moules (Mytilus edulis), les
homards (Homarus americanus), les oursins (Strongylocentrosus droebachiensis), les
gastéropodes (Littorina littorea), les arénicoles (Nerefs spp.) et les étoiles de mer (Asterias
spp.) (Payne, 1977; Payne et al., 1983; Moore et al., 1989), ainsi que sur les éponges (Zahn
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et al., 1982). Une légére induction a é&té observée dans des huitres (Crasostrea virginica)
exposées aux PCB (Anderson, 1977) et dans des moules exposées aux PCB et aux PBB
(Payne et al., 1983). On a décelé une hausse des cytochromes P-450 dans les arénicoles
(Nereis spp.), les crabes appelants (Uca pugilator et Uca rapax) et les crabes bleus
(Callinectes sapidus) exposés a des déversements d’hydrocarbures (Lee et al., 1981) et dans
des moules (Mytilus galloprovincialis) vivant dans des eaux de mer polluées par les
hydrocarbures (Gilewicz et al., 1984).

En outre, une stimulation de P'activité NADP- néotétrazolium-réductase s’est produite
dans les cellules sanguines de moules et de littorines recusillies dans une zone poliuée par
les hydrocarbures {Moore, 1985), et une stimulation du cytochrome P-450 et du cytochrome
b-5 g’est praduite dans la glande digestive de moules exposées & du carburant diesel
(Livingstone, 1985). Dans toutes les études précitées, on a surveillé des biotes vivant en
dehors de la région méditerranéenne. Récemment, Kurelec et Krca (1989) ont recherché la
présence de glucuronides, les principaux produits terminaux du métabolisme de la plupart
des agenis chimiques cancérigénes, dans des populations naturelles de moules (Mytilus
galloprovincialis) de zones polluées et non polluées de 'Adriatique Nord. lis en ont toutefois
conclu que P'essai de mutagénicité par dosage des glucuronides de la moule et des
aglucones correspondant ne parait pa &tre un biosurveillant utile des cancérigénes
aquatiques.  Néanmoins, Rodriguez-Ariza et al. {1990) ont trouvé des activités
significativement accrues de plusieurs enzymes détoxicantes (Superoxyde-dismutase,
catalase, glutathion-transiérase, glutathion-peroxydase, et cytochrome P-450) et d’'enzymes
anciifaires (glutathion-réductase et glucose-6-phosphate-déshydrogénase) non seulement dans
des espéces de poisson (Mugil spp.) mais aussi dans des espéces de mollusques
({Chamaelea gallina, Rudilapes decussata et Crassostroea gigas) vivant dans des zones
contaminées des eaux cotiéres espagnoles (andalouses).

L'examen des résuitats indique que linduction des MFO ou d'autres activités
enzymatiques de métabolisation des xénobiotiques constitue un indice sensible de la
pollution. Ces systémes enzymatiques peuvent agir soit comme mécanisme protecteur soit
comme systéme d’activation de la production de substances intermédiaires cancérigenes. En
cutre, ils peuvent influer sur i'accumulation et la biodisponibilité dans les organismes marins
comestibles.

4.1.2 Effets canceérigénes

4.1.2.1 Etudes de cancérogénicité expérimentale

Les essais de cancérogénicité animale, qui sont habituellement réalisés chez des
espéces de rongeurs, sont un moyen utile de compléter ou d’étayer les conclusions des
études épidémiclogiques menées chez 'homme. De méme, les essais de cancérogénicité chez
le poisson ou d'autres organismes marins peuvent s’avérer utiles comme modéles
expérimentaux prédictifs de la cancérogeénicité chez 'homme et/ou comme cibles pour
Pévaluation des effets nocifs des polluants marins dans les organismes marins eux-mémes.
Les facteurs influant sur la cancérogénése expérimentale dans les modéles de poisson en
laboratoire ont fait 'objet d’'une synthése (Bailey et al., 1989). Comme on I'a déja mentionné
a la section 2, le poisson a été également utilisé avec succés dans des études d’anti-
cancérogénicité afin d'évaluer les propriétés cancéroprotectives de certains inhibiteurs.
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Rares ont éié les études de cancérogénicité menées sur les invertébrés aguatiques.
Trois types de néoplasmes ont été induits chez des moules d'eau douce traitées par des
composés N-nifrosés (Khydoley et Sirenko, 1978). Des Iésions suspectes ont été observées
dans des huitres exposées a des hydrocarbures aromatiques polycyliques et a la
diéthylnitrosamine (Couch et al., 1979; Winstead et Couch, 1988}, et des néoplasmes rénaux
se sont développés dans des huitres exposées expérimentalement a des sédiments fortement
contaminés (Gardner et a/., 1988). Il est assez intriguant que dans un cas seulement
(Khudoley et Sirenko, 1978) un trouble prolifératif des cellules sanguines ait été induit
expérimentalement, une telle affection étant le néoplasme le plus courant rencontré parmi les
mollusques dans les conditions naturelles (voir section 4.1.2.2).

Le tableau 11 fournit une liste partielle des composés chimiques ou mélanges
complexes qui ont été testés chez des poissons de mer ou d'eau douce dans des conditions
de laboratoire (Couch, 1989). Cette liste comprend également plusieurs composés d'arigine
anthropique polluant I'eau de mer, les sédiments et les biotes, et qui ont été classés comme
cancérigénes potentieis a la section 3.1.2. 1l est manifeste que les résultats obtenus chez le
poisson sont similaires a ceux obtenus chez les espéces mammiféres (Couch et Coutney,
1987; Hinton et af., 1988; Prince Masahito et al., 1888), ce qui dénote vraisemblablement les
analogies existant entre poissons et mammiféres dans la métabolisation des cancérigénes
(voir section 4.1.1).

Sur le plan du mécanisme, il y a lieu de remarquer que les études utilisant des
hybrides de poisson d'eau douce ont autorisé a penser qu’un géne responsable de tumeur,
appelé Tu, qui est présent sur des sites distincts de chromosomes spécifiques, peut agir
comme géne suppresseur dans les cellules somatiques du poisson. Le mécanisme
moléculaire de la cancérogénése peut comporter une altération des génes régulateurs,
aboutissant & une dépression de Tu et pouvant résulter de translocations, délétions et cross-
over dans les chromosomes structurels déterminants et les séquences rétrovirales liées a
I'oncogene (Anders et al., 1984).

4.1.2.2 Etudes sur le terrain

On a ohservé des affections néoplasiques chez toutes sortes d’animaux aquatiques
comprenant des mollusques bivalves, des amphibiens, des poissons osseux et des requins
(Payne et Rahimtula, 1989). Les premiéres observations ont été effectuées en 1964 par Dawe
et coll. qui ont décelé des néoplasmes hépatiques chez des espéces de poissons démersaux
recueillis dans le Deep Creek Lake (Maryland, Etats-Unis) et suspecté une association a [a
poliution chimique. Les néoplasies dans les organismes aquatiques ont tfoujours été
proposées comme indicateur des risques cancérigénes pour 'homme (Black, 1984). La
biologie et la signification pathogénique de ces tumeurs ont récemment fait I'objet d’'un
examen approfondi (GESAMP, 1892).
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Activités cytochrome P-450 et benzo(a)pyréne (BaP}-hydroxylase microsomales
hépatigues d’espéces marines. Reproduit d'apres Buhler et Williams (1989).

BaP-hydroxylase

ESPECES Cytochrome P-450 - "
{nmol/mg protéine} (nmol/min/mg | FU /min/mg
protéine} protéine)
TELEOSTEENS
Spare doré 0,62 0,69 -
0,61 1,23 -
Rondeau mouton 0’?7 aé) 2388 3:1
Saumon coho _ 0,13 )
- 0,12 -
- 0,027 -
Mulst 0,047 - 2,9
Flat brillant i g'gig ]
Vivaneau des mangroves ’

; 0,025 - 6,3
Orthopristis chrysoptera _ R 5.1
(Mummichog) . i 44
Bar commun !

Li de-plie ro P i 3.8
imande-plie rouge 0,17 ) 2,54
2. - .
Chabot 01 -0.60 050 0,7-6,4
Grand tambour 0,15 ) 0,53
Morue X ) 051
Flet c{u sud 0,11 ; 0.25
Anguille . 0.0 g
i-Maque.reau . _ < 0,07
ampris ) ) 0.004
ELASMOBRANCHES
Requin nurse 0,47 - 1,4
Pastenagre atlantique 0,50 - 0,77
Grande raie 0,28-0,36 - 0,30
Petite raie 0,32 - 0,17
Raje émoussée 0,30 - 0,15
Raie épineuse . . 0,12
ﬁq“;'e 4 su 0,23-0,29 : 0,07
astenagre du su 0,31 ) NDP
CRUSTACES®
Crabes:
Uca pugnax 0,14-0,23 - 0,133-0,517
Callinectes sapidus 0,04-0,19 . 0,018-0,127
0,18 - 0,008
- 0,057 (F)° .
- 0,00075 (M) .
Menippe mercenaria 0,20-1,00 - 0,008
Libinia sp. 0,36-0,56 - 0,002-0,011
Sesarma cinerum 0,31-0,51 - ND-0,003
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BaP-hydroxylase

ESPECES Cytochrome P-450 - P
(nmol/mg protéine) (nmol/min/mg | FU /min/mg
. protéine) protéine)
Crabes: (suite}
Una minax 0,06-0,14 - ND-Q,001
U. pugilator 0,08-0,16 - ND
Homards:
Homarus americanus - - 0,025-0,065
- - n.d.-0,02
- “ < 0,01
l.angoustes:
Panulirus argus 0,91 - 0,03
MOLLUSQUES®
Patelle:
Balanus eburneus oM 0,043 -
Moules:
Mytifus galfoprovincialis 0,047 0,024 -
M. edulis 0,047 0,054 -
0,134 0,019-0,031 -
Bigorneau:
Littonna littorea - 0,046 -
Gastropodes:
Tegula funebralis - 0,073 -
Thais haemastorna - ¢,001-0,013 -
Mye:
Mya arenaria - - ND
Huitre européene:
Ostrea edulis - - ND
AUTRES EMBRANCHEMENTS
Etoile de mer:®
Asteras sp. - - 0.08
Oursin:
Strongylocentrotus sp.® - - 0,08
8. purpuratus - - 0,040
Arénicole:f
Arenicola sp. - - ND

ND, non détecté
Hépatopancréas

Male (M) et femelle (F)
Glande digestive
Larves

-~ 0 0 0 T

"

Activité exprimée en unités de fluorescence (FU) plus cu moins définies selon les auteurs: par exemple, 1
FU est l'intensité fluorescente des métabalites BaP hydroxylés a une longueur d'onde c'excitation de 400
nm et une longueur d'onde d’émission de 525 nm qui est égale en intensité fluorescente 2 une solution
de 3 ug de sulfate de guinine par miliitre dans 0,1 N H,SO,.
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Spectre des agents et types d’agents testés dans |e systéme cancérigéne du poisson.
Reproduit d'aprés Couch {1989)

COMPOSES

REFERENCES
REPRESENTATIVES

Amines aromatiques
Acétylaminofluoréne (+) 1

Pliss et Khudoley, 1975; Sato et
al.,, 1973

Composés azoiques
0-aminoazotoluene (+)
4-diméthylaminoazobenzéne (+)
Aminotriazole

Halver, 1967; Hatanaka et al.,
1982; Pliss et Khudoley, 1975

Composés organiques halogénés?
Bis(2-chloroéthyl)éther (S)
Bromodichlorométhane (m)
Bromoforme (m)

Tétrachlorure de carbone (m,s) (+)
Chlorodibromométhane (m)

Chioroforme (m)
Dichloradiphényltrichloroéthane (DDT) (s) (+)
Dichlorure d’éthyléne (s)

Pentachlorophénol (s)

Trichloroéthyléne (s)

Haiver, 1967; Hawkins et al.,
1988: Walker et al., 1985

Mycotoxines
Aflatoxine B-1 (+)
Aflatoxine G.1 (+)
Aflatoxine L/L-1 (+)
Aflatoxine M-1 (+)
Aflatoxibe Q-1 (+)
Sterigmatocystine (+)
Versicolorine A (+)
Ochratoxine A & B (-}

Doster et al., 1972; Halver,
1967; Hatanaka et al., 1982;
Hendricks et al., 1978,
1980a,b,c,d,e,f; Matsushima et
Sugimura, 1976; Sato et al.,
1973; Schoenhard et al., 1981;
Sinnhuber ef al., 1974; Wales et
Sinnhuber, 1972; Wolf et
Jackson, 1967

Composés N-nitrosés
N-nitrosodiéthylamine {+)
N-nitrosododiméthylamine (+)
Nitrosomopholine {+)
N-méthyi-N-nitrosurée (+)
N-é&thyl-N-nitrosurée (-)
Dibutylnitrosamine ()
N-méthyi-N-nitro-N-nitrosoguanidine (+)

Aydrin et Bulay, 1983; Couch et
Courtney, 1887; Egami et al.,
1981; Halver, 1967; Hatanaka
et al.,, 1982; Hendricks et al.,
1980b, 1984; Ishikawa, et al.,
1975; Khudoley, 1984; Kimura
et al., 1981, 1982-83, 1984;
Klaunig et al., 1984, Koenig et
Chasar, 1984; Kyono-
Hamaguchi, 1984; Pliss et
Khudoley, 1975; Sato et al.,
1973; Schwab et al., 19783a,b;
Schuitz et Schultz, 1984; Simon
et Lapis, 1984; Stanton, 1965
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COMPOSES REFERENCES
REPRESENTATIVES

Dérivés d’origine végétale
Braken () Aoki et Matsudaira, 1977, 1984;
Acides gras cyclopropénoides (+) Fournie et al., 1987; Hawkins et
Repas de noix de cycas(+) al., 1985a,b, 1986; Hendricks et
Cysasine (- al., 1980c,d, 1981a, 1983, 1984;
Gossypol () Herman, 1970; Lee et al., 1968,
Méthylmazoxyméthano! acétate (+) 1971; Schoenhard et al., 1981;
Alcaloides de pyrrolizidine {(Senecio) (-) Sinnhuber et al., 1976; Stanton,

1965

Hydrocarbures aromatiques polynucléaires
Benzo (a)pyréne (+) Ermer, 1970; Hendricks et al.,
7,12-diméthylbenz(a)anthraceéne (+) 1982, 1985; Kimura et al., 1984;
3-méthylcholanthréne (+) Pliss et Khudoley, 1975; Schultz

et Schuliz, 1984

Composés divers

B-aminoproprincitrile (-) Couch et al., 1981; Halver,
Benzidine (?) 1967; Hendricks et al., 1980a,
Carbarzone (+) 1981b; Kimura et al., 1984;
Diéthylstiilbestroi (+) Levy, 1962; Martin, 1982; Pliss
Nifulpirinol (+) et Knudoley, 1975

Nifurpirinol (+)
Acide fannique (+)
Thiocacétamide (-)
Thic-urée (+)
Trifluraline (-)
Uréthane (+)

{+) - néoplasie induite expérimentalement chez une ou plusieurs espéces
de paisson

(-) - pas de lésions néoplasiques induites expérimentalement

(?) - néoplasie possible, mais résultats douteux

2 Agents testés isolément (2) ou en mélanges (m)

Parmi les invertébrés marins, on a signalé dans un certain nombre d’études que les
huitres, les clams et les moules étaient atteints d’affections néoplasiques épizootiques
présumées (ces études ont été notamment analysées par: Lauckner, 1983; Sparks, 1985;
Couch et Harshbarger, 1985; Mix, 1986; Bolognesi, 1989; Baumann, 1989; Couch, 1989).
Les tumeurs relevées étaient d’origine gonadique (ovariennes et testiculaires) et, avant tout,
d’origine cellulaire sanguine présumée. Ces derniéres tumeurs, qui sont comparables aux
formes ieucémiques chez les mammiféres, ont été diversement appelées sarcomes,
néoplasmes hématopoiétiques ou troubles prolifératifs cellulaires sanguins. Un cancer
branchial a également été décrit dans les clams. Les prévalences totales variaient de 1 pour
5.000 huitres examinées a 8-12% de plusieurs centaines de clams, huitres ou moules {Couch,
1989). Les causes possibles avancées comprenaient une prédisposition génétique (Couch
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et Harshbarger, 1985}, des rétrovirus de type C (Oprandy et al., 1981) et des produits
chimiques cancérigénes (Khudoley et Syrenco, 1978). Toutefois, il convient de noter que 'on
a décelé des néoplasmes dans des bivalves recueillis en eaux cotiéres aussi bien contaminées
gue propres (Lauckner, 1983; Couch et Harshbarger, 1985; Mix, 1986). A I'exception de
observation de tumeurs sanguines dans des spécimens d'huitre plate européenne prélevés
dans des eaux cotiéres yougoslaves (Alderman et al., 1977), tous les autres rapports ont trait
a des zones hors-Méditerranée comme 'Europe du Nord (Angleterre et Irlande}, le Japon,
PAustralie, ' Amérique du Sud (Chili), le Canada et plus particuiiérement les Etats-Unis (cOtes
atlantique et pacifique, golfe du Mexique) (Bolognesi, 1989; Couch, 1989).

De méme, les études sur "apparition de iésion néoplasiques parmi les populations de
poissons osseux marins ontfoutes été réalisées dans des zones extérieures ala Méditerranée.
Le tableau 12 récapitule les résultats obtenus en Amérique du Nord et au Japon (Couch,
1989). D'autres données sont disponibles, par exemple pour I'Australie (Hard et ai., 1979),
Pirlande (Mulcahy, 1976}, la Suéde (Ljunberg, 1976; Falkmer et al., 1976 et 1977), les Pays-
Bas (Eggens et Vethaak, 1989). La prévalence des tumeurs chez toutes sortes de poisson
a varié de 0 a 32% pour les tumeurs hépatiques, de 0 & 58,6% pour les papillomes
épidermiques, de 0,01 & 2,8% pour les papiliomes buccaux, de 0 & 47% pour les
chromatophoromes, de 0,1 & 16% pour les lymphosarcomes, et de 0 4 11,4% pour les
tumeurs pseudobranchiaies. Des observations plus limitées ont éié communicquées dans le
cadre d’études sur les épithéliomas malpighiens (0,03%), les fibrosarcomes (0,7%), les
lipomes et les ostéomes (0,05%). Il est manifeste que, de méme que pour les mammiféres,
tous ces chiffres sont influencés par des variations génétiquement déterminées entre espéces,
entre souches et entre individus, ainsi que par des facteurs environnementaux.

Les tumeurs observées chez le poisson ont été, selon les auteurs, attribuées a des
facteurs génétiques, a des agents infectieux (virus, parasites ou agents non précisés), a des
composés chimiques spécifiques, ou a la pollution en général. Souvent, aucune association
avec des agents étiologiques présumeés n'a pu étre signalée. L'origine incriminée variait avec
le type de tumeur. Ainsi, les virus ont été¢ incriminés dans la survenue de tous les
lymphosarcomes, ce qui concorde avec la notion selon laquelie les virus ARN occasionnent
des lymphomes et des sarcomes chez les mammiféres. On a également suspecté des agents
infectieux de jouer un rdle dans prés de la moitié des études consacrées aux papillomes
épidermiques. En revanche, dans presque toutes les études, les tumeurs hépatiques ont &té
attribuées a la poilution de Peau de mer et/ou des sédiments. L'exposition du foie aux
substances ingérées a été associée, tant dans des études expérimentales que sur le terrain,
a diverses affections hépatiques, notamment des néoplasmes hépatiques teis que le cancer
hépatocellulaire et I'épithélioma cholangio-cellulaire et d’autres iésions hépatiques comme la
cholangiofibrose (adénofibrose), 'hépatite spongieuse, la dégénérescence graisseuse avancée,
et la nécrose (Couch, 1989). Les nombreuses études menées au cours des 15 derniéres
années sur des espéces démersales ayant des habitudes territoriales restreintes, comme les
pleuronectidés (poissons plats), capturées dans fa masse d’eau du Puget Sound, sont
exempilaires a cet égard. Il est convaincant que sur les 300 spécimens ou plus préievés dans
des zones non polluées, aucune n'a présenté de tumeurs hépatiques, tandis que 1,12 32,3%
des spécimens préievés dans des zones du Puget Sound recevant des rejets urbains et
industriels ont &té atteints par la maladie. Diverses sortes d'agents chimiques organiques et
inorganiques ont été détectées dans les sédiments de zones polluées et, notamment dans le
cas des hydrocarbures aromatiques, on a pu établir une corrélation avec la prévalence des
hépatomes. En outre, on a trouvé une corrélation entre la prévalence des hépatomes et la
concentration de métabolites de PAH dans la bile de poisson (Krahn et al., 1986).
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4.1.3 Mutagénicité et autres effets connexes

Un grand nombre de tests & court terme, permettant de prédire la cancérogénicité et
les malformations congénitales dans la descendance, ont été mis au point au cours des vingt
derniéres années. Ces tests, grace auxquels on évalue divers types de dommage de 'ADN
et d'autres effets terminaux {comme une transformation cellulaire), se sont avérés utiles
comme movyens de dépistage des substances dangereuses et comme modéles
expérimentaux pour comprendre leurs mécanismes. De plus, on a exploité ces méthodes de
laboratoire ou autres pour obtenir des indices d’exposition biologiques, par exemple pour
surveiller 'exposition d'étres humains ou d'autres organismes vivants 4 des agents
génotoxiques et, dans certains cas, pour évaluer les risques mutagénes et cancérigénes. ||
est probable que ces tests ont une connotation analogue pour les organismes marins.

4.1.3.1 Détection des mutagénes dans I'eau de mer, les sédiments
et les organismes marins

Diverses méthodes de concentration, qui ont été plus souvent utilisées pour 'eau
douce, I'eau potable ou les effluents, ont servi également de temps a autre & concentrer les
génotoxines & partir de I'eau de mer, lesquelles ont fait ensuite objet de tests de mutagénicité
dans des systémes bactériens. On dispose aussi d'études restreintes pour la Méditerranée.
Par exempile, des extraiis concentrés a ’hexane d’eau de mer du nord de I'Adriatique prélevée
a4 50 m de la cGte yougoslave, ont induit une faible réponse mutagéne aprés activation
métabolique par des fractions post-mitochondriales de foie de carpe, alors qu’un échantilion
prélevé & 500 m au large donnait des résultats négatifs (Kurelec et al., 1989). Des eaux
estuariennes et des eaux de la mer Tyrrhénienne recueillies dans le port de Livourne et le
long du littoral toscan, concentrées au moyen de cartouches C18 Sep-Pak, ont présenté une
activité mutagéne directe (Migliore et al., 1989}. Inversement, la méthode au bleu coton
(Hayatsu, 1980) a permis de concentrer des amines aromatiques & partir d’eau de mer
expérimentalement contaminée, mais elle n'a pas réussi a concenirer des mutageénes
décelables a partir d’échantillons prélevés tant dans une zone non polluée de la mer Ligurienne
que dans une zone polluée du port de Génes (Bagnasco et al., 1990).

Des systémes de tests a court terme psuvent également &tre utilisés pour déceler ia
mutagénicité de sédiments poliués. Par exemple, des extraits sédimentaires provenant de
zones cotiéres au large de Barceione ont présenté une réponse positive au test microsomal
sur Salmonella (Grifoll et al., 1988). Des exiraits de sédiments fortement contaminés du port
de Black Rock {Connecticut, USA) ont été mutagénes dans des souches de S, typhimurium,
ils ont induit une réparation SOS dans £. coli aprés activation métabalique, et ils ont éliminé
la coopération métabolique dans des cellules V79 de hamster chinois, ¢e qui est un indicateur
d’activité tumoro-facilitante potentielle (Jackim et al., 1989).

L'évaluation de la mutagénicité dans les organismes marins fournit un indice fiable
d’'expaosition aux substances mutagénes et potentiellement cancérigénes. Les moliusques
bivaives semblent représenter des indicateurs idéaux d’expaosition in situ, et on les a proposés
pour la biosurveillance de ia concentration de mutagénes provenant d’eau de mer polluée,
par exemple le long des eaux cotiéres du pays de Galles (Parry et al., 1976), dans des eaux
estuariennes du littorai atlantique des Etats-Unis (Sparks et al, 1981) et dans la mer
Adriatique (Frezza et al., 1982). Des extraits &thanoliques de 3 espéces de mollusques vivant
dans le sud de I'Espagne (Andalousie) ont révélé une mutagénicité directe de type oxydatif
dans des souches E. coli et S. typhimurium his™ testées par Pessai de mutations avancées
ARA (Rodriguez-Ariza et al., 1990). La surveillance de la mutagénicité de la bile de poisson,
qui contient des métaboiites de polluants, également en rapport avec la prévalence de
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tumeurs hépatiques (voir section 4.1.2.2), a été proposée pour évaluer I'exposition a des
agents mutagénes subissant une biotransformation au niveau du foie (Van Kreijl et al., 1982).

4.1.3.2 Détection des adduits de substances cancérigénes sur I’ADN
dans les organismes marins

Comme on I'a examiné & ia section 4.1.1, la fixation covalente & 'ADN d’'un composé
chimique électrophile pour former des ajouts (adduits) représente le premier événement crucial
de Pinitiation du cancer (Miller, 1978). C’est pourquoi fa mesure des adduits de cancérigénes
sur '’ADN fournit un indicateur direct non seulement de I'exposition mais aussi du dommage
génétique produit par un agent cancérigéne donné, lequel n'a pas a étre indirectement présumé
a partir de la pollution de I'environnement local ni inféré de la survenue de tumeurs. La
détection des adduits cancérigénes sur 'ADN ou sur des protéines a ouvert de nouvelles
perspectives dans des domaines tels que P'épidémiologie moléculaire et la dosimétrie
moléculaire, en permettant d’évaluer le dommage effectif de I'ADN indépendamment des
variations entre espéces, entre souches, entre individus, ou méme au sein d'un méme
individu, des mécanismes en cause (par exemple, toxicocinétique, métabolisme, réparation
de FADN) dans Pinitiation du cancer. Dans le cadre de techniques nombreuses et trés
diverses d'évaluation d’indices d’exposition biologiques (De Flora, 1990), plusieurs méthodes
ont été mises au point en vue de détecter les adduits de cancérigénes sur 'ADN et 'on
dispose déja de quelques appilications a I'étude des organismes marins.

La plus simple des méthodes consiste a traiter les animaux avec des cancérigénes
radioactifs dont la capacité a fixer TADN est alors déterminée. Cette technique a été utilisée
pour détecter la fixation du principal métabolite du benzo{a)pyréne, a savoir le 7,8-dihydroxy-
7,8-dihydrobenzo(a)pyréne, sur I'ADN hépatique des espéces de poisson benthique
Parophrys vetulus (cariottin) et Platichtys stelfatus {plie du Pacifique) (Varanasi et al., 1986)
ainsi que la fixation de I'aflatoxine B1 sur PADN hépatique de Sa/mo gairdneri (truite arc-en-
ciel} et Oncorhyncus kisutch (saumon coho), aboutissant a la formation de 8,9-dihydro-8-(N7-
guanyl)-9-hydroxyaflatoxine B1 et d’autres adduits mineurs. La plus forte capacité de former
des adduits spécifiques refiétait le métabolisme plus efficace par le cytochrome P-450 et était
en rapport avec une sensibilité accrue a la cancérogénicité de I'aflatoxine B1 (Bailey et al.,
1988). De méme, l'inhibition par I'aroclor 1254 de la formation des mémes adduits de
I'aflatoxine B1 chez la truite arc-en-ciel était en rapport avec 'anticancérogénicité de I'aroclor
(Sheiton et al., 1986) (vair section 2). Du benzo(a)pyréne radiomarqué a été également utilisé
pour étudier la fixation sur 'ADN de ses photodérivés chez les éponges {(Zahn et al., 1981)
(voir section 3.2.4).

D autres méthodes plus récentes comportent des dosages immunologiques au moyen
d’anticorps spécifiques des adduits sur FADN, ou la mesure de spectres de fluorescence
spécifique, par exemple dans le cas de I'adduit benzo(a)pyréne sur I ADN La technique la
p!us avancée disponibie jusqu’a ce jour est celle du post-marquage a%p (Gupta et al., 198 );
qui offre les avantages d’étre extrémement sensible en décelant 1 adduit par 10%-10°
nuciéotides ainsi que de déceler des adduits sur I'ADN formés par des cancérigénes inconnus,
lesquels, dans certains cas, peuvent étre identifiés ultérieurement au moyen de protocoles
d’'analyse. Cette technique a servi a détecter des adduits nucléotidiques formés par toutes
sortes de volumineux composés aromatiques hydrophobes de I'environnement avec I'ADN
hépatique d'/ctalurus nebulosus {silure nain) prélevé dans des affluents des Grands Lacs.
Ce poisson est exposé a des niveaux élevés d’hydrocarbures aromatiques polycycliques fixés
sur des sédiments, et il est atteint d’'une haute fréquence de cancer du foie (Dunn et al.,
1987). Des zones radicactives diagonales et plusieurs points distincts indiquant une
expasition & des compaosés génatoxiques ont &té également décelés a l'autoradiographie dans
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PADN hépatique de carlottins prélevés dans des sites contaminés du Puget Sound, Etat de
Washington, Etats-Unis, et de limandes-plies rouges prélevées dans le port de Boston,
Maryland. Ces adduits étaient absents sur 'ADN de carlottin prélevé dans un site aux
sédiments faiblement pollués (Varanasi et a/., 1989). Des adduits PAH-ADN ont également
été décelés chez des mammiféres marins tels que les belugas (Defphinapterus leucas) pour
certains desquels on a diagnostiqué un cancer de la vessie ou d'autres tumeurs, dans le
fleuve Saint-Laurent et I'Arctique canadien (Ray et al., 1991).

L’exposition expérimentale de la moule Mytilus galloprovincialis au 2-aminofluoréne
s’'est accompagnée de la formation de deux addwts sur 'ADN des glandes digestives, avec
une fréquence de 1 adduit par 1-4 x 10% nucléotides. En revanche, I'exposition au
benzo(a}pyréne n'a produit aucun adduit ou qu’un adduit ponctuel tres faible, ce qui traduit,
comme on 'a déja vu (section 4.1.1), la capacité différentielle des tissus de moule a
métaboliser ces deux agenis cancérigénes (Kurelec et al., 1988). Dans la méme é&tude, on a
noté que, contrairement a 'absence d’adduit ponctuel dans les silures nains élevés en
aquarium propre (Dunn et al., 1987), des échantillons d’ADN de moule, de carpe et de bréme
recueillis dans des eaux apparemment propres de la mer Adriatique ont présenté un a
plusieurs faibles adduits (Kurelec et al., 1988). Cet aspect a été approfondi par Kurelec et
coll. (1989) qui ont trouvé 4 a 9 adduits sur 'ADN hépatique de plusieurs espéces de poisson
d’eau douce et de Mugil auratus capturé dans deux zones de la mer Adriatique nord. Un
trait dominant des adduits sur PADN des poissons était la spécificité liée a I'espéce. On a
relevé avec surprise gue, au sein de chaque espéces, les spécimens capturés dans la zone non
polluée donnait pratiquement des profils d'adduits identiques a ceux observés dans les
spécimens capturés dans la zone polluée (voir section 3.1.1). |l convient de remarquer a cet
égard que les poissons analysés avaient des coutumes territariales resireintes (Kurelec et af.,
1989). Une autre étude effectuée sur Mytilus galloprovincialis a mis en évidence la présence
de 6 a 10 adduits sur 'ADN de la glande digestive de moule, quel que fit le degré de
pollution. Cependant, des adduits sur ADN liés a la pollution ont été décelés dans des moules
juvéniles prélevées au voisinage d'une raffinerie de pétrole (Kurelec et al., 1990).

Comme il 4 été proposé, en plus de Fanalyse de 'ADN hépatique, les techniques de
post-marquage a 32p gevraient permettre la détection d’adduits sur ADN dans des tissus
extra-hépatiques comme le sang et les gonades, ce qui pourrait &tre utile dans les études des
processus de reproduction défectueux chez le poisson (Varanasi ef al., 1989).

4.1.3.3 Dommage et réparation de 'ADN dans les organismes marins

Il est possible de recourir & diverses techniques pour évaluer les altérations des
molécules d’ADN entrainées par I'exposition in vivo d’organismes a des génotoxines, et pour
évaluer la réparation ultérieure de I'ADN. Un exemple de ce type d'évaluation est fourni par
des études sur I'éponge Tethya lyncurium prélevée dans la mer Adriatiqgue Nord, exposée
expérimentalement & du benzo(a)pyréne en présence de lumiére (se reporter & la section 3.2.4
pour un examen détaillé du probléme de la photoactivation). Ces études ont montré que le
dommage et la réparation de I'’ADN dans ces organismes semblent différer de ceux de la
plupart des eucaryotes (Zahn et al., 1983). Plus concrétement, 'ADN bicaténaire (bc) isolé
etpurifié del'éponge aprés traitement par le benzo(a)pyréne étaitintercalé entre des fragments
monocaténaires (mc). Le traitement par la nucléase S1, qui attaque FADN mc, rompt le brin
intact en face des positions ou P'autre brin a été coupé, et les fragments d’ADN bc sont
caractérisés au moyen du microscope électronique. Sous des conditions de réparation
possible, les ruptures monocaténaires ont complétement disparu de 'ADN des éponges dans
un délai de 3 semaines au cours duquel on a observé une synthése importante d’ADN {Zahn
et al., 1983).
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Dans une étude récente, on a constaté que le benzo(a) pyréne occasionnait des types
analogues de dommage de ’ADN que I’on évaluait en mesurant les ruptures monocaténaires
par la technique d’élution alcaline dans I'lhémolymphe du crabe Maja crispata et dans le foie
du poisson Gambusia affinis. Cette constatation se prétait a diverses interprétations, en
fonction des effets réciproques au sein du métabolisme du benzo(a)pyréne
(activation/détoxication), de Pinteraction des métabolites actifs avec ’ADN et de I'efficacité de
la réparation du dommage de "ADN (Bihari et al., 1989).

4134 Aliérations cytogéneétiques dans les organismes marins

Les analyses cytogénétiques peuvent détecter des altérations génomiques grossieres,
concernant le nombre et/ou la structure des chromosomes, qui peuvent étre visualisées au
microscope optique. Depuis de nombreuses années, ces techniques ont servi a évaluer
Pexposition & des agents clastogéniques in vitro et in vivo, en laboratoire ou sur le terrain.
En dépit de quelques difficultés techniques, Pévaluation des aberrations chromosomiques
(CA), des échanges entre chromatiques soeurs (SCE) et des micronuclei (MN) a également
été appliquée aux vertébrés et invertébrés marins (voir Panalyse récapitulative de De Flora et
al., 1991b). Les SCE résultent d’'un échange réciproque de fragments d’ADN entre des
chromatides soeurs, ce que I'on peut détecter dans des cellules subissant deux cycles de
réplication en présence de bromodésoxyuridine. Les MN peuvent étre issus de fragments
d’ADN résultant de dommage chromosomique et/ou de la ségrégation de matériel génétique
au cours de la mitose.

Un certain nombre d'études de laboratoire ont visé & mettre au point et a valider des
techniques cytogénétiques dans des organismes aquatiques expérimentalement exposés & des
clastogénes connus. Les modifications cytogénétiques chez des polychétes (Neanthes
arenaceodentata) ont &té proposées comme modéle de toxicologie génétique marine (Pesch
et Pesch, 1980). Plusieurs études ont été menées sur des moules bivalves qui, comme on I'a
déja vu pour d’autres effets terminaux, semblent étre des biocindicateurs idéaux d’exposition
en raison de leur capacité de congentration des polluants locaux. Lafréquence des MN dans
le tissu branchial de Myftilus galloprovincialis a été systématiquement accrue aprés exposition
a des clastogénes connus (Gola et al., 1986; Majone et al., 1987, 1990; Migliore et al., 1989;
Scarpato et al., 1890). Des aspects méthodologiques, comme les techniques de coloration,
ont &té aussi explorés (Majone et al., 1988). La fréquence des SCE a été étudiée dans des
larves de Neanthes arenaceodentata (Pesch et Pesch, 1980), dans des larves (Harrison et
Jones, 1982; Jones et Harrison, 1987} et du tissu branchial (Dixon et Clarke, 1982) de Mytilus
edulis, et dans des oeufs en croissance (Brunetti ef al., 1986) et du tissu branchial {Brunetti
et al., 1989) de Mwtilus galloprovincialis. Des résultats négatifs ont &té également
communiqués. Par exemple, le composé organostannique “antisalissures”
bis(tributylétain)oxyde n’a pas permis d'induire des aberrations chromosomiques et des SCE
dans des larves de Mytilus edulis (Dixon et Prosser, 1986). D’autres études expérimentales
ont recherché ies aitérations cytogénétiques dans divers tissus de poisson. Ainsi, on a évalué
induction des SCE dans Umbra limi (Kligerman, 1979) et dans Notobranchius rachowi (Van
der Gaag et Van de Kerkhoif, 1985); l'induction de MN dans les érythrocytes de
Heteropneustes fossilis {Das et Nanda, 1986); Vinduction de CA dans divers tissus de
Boleophtalmus dussumieri (Krisnaja et Rege, 1982); I'induction de CA et de SCE dans des
lymphocytes cultivés in vitro de Anguilla rostrata et de Opsanus tau {Ellingham et al., 1986}
et dans le tissu hématopoiétique de cette derniére espéce exposée in vivo (Maddock et al.,
1984) ainsi que des lymphocytes de culture de Leptococcus armatus (Zahour et al., 1984).
Dans 'ensemble, les MN semblent avoir été plus appropriés que les SCE comme effet final
étudié dans le tissu branchial car ils peuvent étre observés au cours de l'interphase, tandis que
les SCE ne peuvent &tre décelées que lors des métaphases, lesquelles sont peu fréquentes
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dans le tissu branchial. De fai, seule une fraction réduite de la population celiulaire
branchiale subit la mitose, comme on a pu le vérifier dans des moules (Dixon et Clarke, 1982;
Brunetti et al., 1989) et dans des espéces de poisson {Kligerman 1979; Alink et al., 1980; Van
der Gaag et Van der Kerkhoff, 1985). Inversement, les oeufs de moule en croissance sont
une cible tout a fait adéquate pour Yinduction des SCE car ils contiennent une population de
cellules activement proliférantes avec des mitoses fréquentes (Brunetti et al., 1986 et 1989).
Le recours a I'anticorps antikinétochore a permis d’opérer la distinction entre les micronuclei
résuitant de fragments acentriques ou de chromosomes déphasés dans les cellules de Mytius
galloprovincialis (De Flora et al., 1991D).

On a déja utilisé fes techniques cytogénétiques pour surveiller I'exposition de poisson
ou de moules a des polluants dans les conditions in situ, ou pour évaluer les altérations
chromosomiques aprés exposition en laboratoire a de I'eau polluée. Linduction de CA a été
observée dans des oeufs et larves de poisson recueillis dans des zones polluées de la cote
atlantique des Etats-Unis (Longwell et Hugues, 1980). On a relevé des fréquences accrues
de SCE dans le vers N. incisa prélevé dans des populations vivant & I'état sauvage sur des
sédiments pollués (Jackim et al., 1989). Les fréquences de MN et de SCE ont été surveillées
dans le tissu branchial de Mytilus galloprovincialis prélevé dans des eaux cétiéres de I'ltalie
du Nord, & savoir ia lagune de Venise {(Adriatique Nord) et le golfe de La Spezia (mer
Ligurienne) (Brunetti et a/., 1988). La fréquence des MN et des ruptures monocaténaires
d’ADN était significativement accrue dans les branchies de Mytilus galloprovincialis prélevé
dans le port de Génes (mer Ligurienne), par comparaison avec une zone de référence, et cette
fréquence était en rapport avec une concentration plus élevée de PAH dans le méme tissu
(Bolognesi et al., 1990). Scarpato et coll. (1990) ont prélevé des moules adultes & une station
du golfe de La Spezia et ont transféré une partie d’entre elles dans le port de Livourne et dans
'estuaire du Fiume Morto (Fleuve Mort) en mer Tyrrhénienne. Dans fes cellules branchiales
des moules exposées a ces eaux poliuées, les MN ont été notablement accrus, par
comparaison avec les moules restées a leur station d’origine, & partir de la deuxiéme semaine
d’exposition, et cet accroissement s’est poursuivi pendant au moins 16 autres semaines.

Dans I'ensemble, les analyses cytogénétiques de populations natureiles de moules ou
de poissons fournissent un effet terminal précieux de biosurveillance. Toutefois, plusieurs
facteurs interviennent dans cette évaluation, comme I'age, qui ne peut souvent pas étre infére,
la taille des animaux qui est également influencée par les éléments nutritifs, et la sélection due
aux polluants toxiques qui conduit a une diminution manifeste du dommage chromosomique
dans la population survivanie (Brunetti et al., 1989). La surveillance in situ peut aussi étre
affectée par une variabilité considérable entre les individus, ce qui a été souligné, par exemple,
pour les fréquences de SCE dans des larves non exposées de M. Edulis surveillées sur une
période de 2 ans (Jones et Harrison, 1987).

L’oursin constitue un organisme-cible particulierement intéressant. Les aitérations
cylogénétiques qui peuvent étre produites par des agents génotoxiques dans des embiyons
traités ou des embryons aprés exposition des adultes ou des gamétes, constituent 'un des
divers effets sublétaux qui peuvent &tre étudiés dans ces systémes de métazoaires ubiquistes.
Les aberrations mitotiques étudiées chez I'oursin comprennent les chromosomes erratiques,
les fragments attachés, les ponts, les fuseaux multipolaires et les fragments acentriques
(Pagano et al., 1982a, 1982b, 1986; Hose et Puffer, 1983; Hose et al., 1983; Hose, 1985;
Dinnel et al., 1988). L'induction de MN a également été signaiée aprés une exposition de
l'oursin violet & des niveaux environnementaux de benzo(a)pyréne (Hose et al., 1985).
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4.1.4 Effets tératogénes

Stricto sensu, |a tératogénicité a trait aux effets de tout agent chimique xénobiotique
ou condition environnementale sur le développement structurel ou fonctionnel de 'embryon
ou foetus {Lansdown, 1980). Certains des tesis & court terme pour les agents tératogénes
ont été établis dans des organismes aquatiques. En particulier, les embryons de diverses
espéces de poisson tels que le medaka du Japon, le poisson-zébre, la truite arc-en-ciel et le
vairon, ont servi & évaluer les effets de produits chimiques sur la croissance des oeufs et des
embryons (Faustman, 1988; Anderson, 1990). Les effets terminaux surveillés comprenaient
la létalité, des malformations spécifiques (surtout de 'appareil squelettique), le retard de
croissance, le retard d’éclosion et des aitérations fonctionnelles comme la nage déficiente.
Toute une série de composés, notamment des métaux, des pesticides et des mélanges
complexes, ont été testés quant a leur toxicité pour le développement (revus par Faustman,
1988).

Parmi les invertébrés, les effets terminaux concernant la tératogenése ont &té étudiés
dans les artémies, en particulier dans les nauplius d’Artemia salina (Kerster et Schaffer, 19883;
Sleet et Brendel, 1985), des étoiles de mer (Asteria rubens) (den Besten et al., 1989), et plus
spécifiquement dans I'oursin. Plusieurs espéces d’cursin, y compris celles qui vivent en
Méditerranée (comme Paracentrotus lividus, Sphaerechinus granularis, Psammechinus
microtuberculatus) peuvent étre utilisées pour I'évaluation des effets tératogenes, dans le
cadre de la surveillance de toute une série de parametres qui peut étre effectuée au long des
multiples stades de la vie de ces organismes. Plus concrétement, comme I'ont exposé en
détail Dinnel et coll. (1988), les expositions sublétales 4 des agents toxiques peuvent
provoquer des modifications du comportement chez des oursins adultes (chimiotactisme
alimentaire, réaction corrective, évitement des prédateurs), des troubles de la croissance
(respiration, maturation des gonades, régénération des piquants, morphologie anormale), une
bioaccumulation (concentrations dans les gonades, concenirations cytosoliques,
incorporation de protéines marquées dans les ovocytes) et des effets sur les gamétes
(expositions in vivo au cours de la gamétogénése). Diverses altérations du développement
peuvent se produire chez les embryons apres une exposition des adultes, des gamétes ou
des embryons eux-mémes; on peut notamment observer un retard de croissance, une
morphologie anormale, une synthése réduite d’ADN et, comme on en a déja fait état a la
section 4.1.3.4, des aberrations mitotiques et ta formation de micronuciei. L’exposition in
vivo d'adultes ou I'expaosition in vitro de gamétes peut aboutir & des effets nocifs sur les
gameétes, tels que des effets sur le développement (exposition des spermatozoides et/ou des
oeufs) et sur la fécondation (motilité des spermatozoides, morphologie des spermaiozoides,
consommatiocn d’oxygéne, chimiotactisme, taux de fécondité, soulévement membranaire)
(Dinnel et al., 1988).

L’essai biologique sur I'oursin de mer a été proposé pour les études de toxicité liée a
la pollution marine par Kobayashi (1971), Hangstrom et Lonning (1973) et i a servi par la suite
a tester un certain nombre d’agents physiques et chimiques (voir I'analyse de Pagano et al.,,
1986). L'une des techniques proposées pour 'évaluation de la toxicité des effluents déversés
dans les eaux marines et/ou estuariennes est le test de {a fécondation des spermatozoides
d’oursin (Dinnel et al., 1987) qui a également été recommandé par {’ Environmental Protection
Agency des Etats-Unis sous forme d’un protocole normalisé (Nacci et al., 1987). Le test
biologique sur les spermatozoides et I'embryon d’oursin (Sphaerechinus granularis) a été
appliqué, dans une approche toxicologique pluridisciplinaire, pour évaluer les effets de la
pollution par les eaux usées des eaux cétiéres de lafagade méditerranéenne de la France (baie
de Toulon). Les résultats obtenus ont montré que la fréquence des malformations larvaires
était fonction du niveau d'exposition aux eaux usées municipales (Pagano et al., 1989).
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4.2 Estimation des risques pour les organismes marins

Les pas importants accomplis ces dernieres années dans les domaines de la
cancérogéneése, de la mutagéneése et de la tératogenése ont permis une meilleure
compréhension des mécanismes en jeu et un affinement des méthodes disponibles
d’évaluation des risques. Néanmoins, plusieurs aspects d'ordre conceptuel et pratique restent
a approfondir et a mieux élucider.

D’aprés les données dont on dispose, il est manifeste que les biotes marins vivant
dans des zones contaminées par des polluants nocifs, ceux du moins qui se sont avérés éire
cancérigénes, mutagénes et/ou tératogénes dans les mémes organismes, sont plus
susceptibles de présenter des effets pervers. Comme chez ’lhomme et chez d’autres espéces
terrestres, une exposition de cette nature dans les organismes marins ne signifie pas
automatiquement la survenue d'effets pathologiques. En raison des interactions des
polluants avec les mécanismes de défense de I'héte et d'éventuelles expositions
concomitantes a des agents protecteurs (voir section 2), les conséguences qui en résultent
pour la santé des organismes marins doivent éire considérés en termes de risque accru chez
les individus exposés par rapport aux individus non exposés.

Cependant, a la lumiére de nos connaissances actuelles, toute tentative d’estimation
et de prédiction des risques spécifiques pour les organismes marins vivant en Méditerranée
serait scientifiquement contestable pour toute une série de raisons qui ont été examinées & des
sections précédentes. Ces raisons peuvent se récapituler comme suit:

a) le caractére incertain et incomplet qui gréve encore lidentification et la
classification provisoire des cancérigénes, mutagénes et tératogénes dans
ensemble du milieu marin (3.4);

b) le manque d’un réseau de surveillance systématique des polluants nocifs dans
les eaux, sédiments et biotes de la Méditerranée (4.1);

¢) les modifications des propriétés biclogiques des polluants résultant de facteurs
physiques (3.2.1), de transformations microbiologiques {3.2.2), d'interactions
chimiques (3.2.3) et de transformations photomédiées (3.2.4);

d) les incidences possibles de la poliution a distance des sources apparentes, par
suite des échanges air/mer (3.3), et notamment des phénomeénes de
bioaccumulation et des processus de bicamplification & travers la chalne
alimentaire chez les espéces migratrices (3.2.5);

e} le nombre extrémement limité d'études locales et la rareté des données
scientifiques disponibies sur les effets sanitaires néfastes parmi les biotes
méditerranéens (4.1);

f) la difficulté a évaluer les relations dose-effet et a extrapoler les faibies doses
normalement rencontrées dans l'environnement des fortes doses délivrées
expérimentalement. [l s’agitla d’un obstacle général auquel se heurtentles études
toxicologiques, notamment pour la prédiction des effets a long terme;
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g) les variations prononcées de sensibilité aux agents chimiques nocifs, non
seulement entre divers embranchements, espéces, souches et individus, mais
encore au sein d'un méme individu, en fonction du stade du cycle vital, des
rythmes circadiens et saisonniers, des réactions d’adaptation aux poliuants ou
de facteurs alimentaires ou environnementaux autres que les polluants (4.1);

hy le réle encore non identifié des constituants naturels de 'eau de mer comme
facteur déroutant dans la détermination de certains effets nocifs (3.1.1). Par
exemple, dans certaines études comme celles ayant trait aux adduits de
cancérigénes sur ADN chez les vertébrés et les invertébrés (4.1.3.2) ou aux
néoplasmes chez les moliusques (4.1.2.2), on n’a relevé aucune différence entre
les organismes prélevés dans des zones apparemment propres et ceux prélevés
dans des zones polluées.

5. EVALUATION DU RISQUE POUR ’THOMME

5.1 Considération d’ordre général

La toxi¢ologie s'occupe de la reconnaissance du type de dommage qu’un produit
chimique déterminé peut occasionner (identification du risque) et de la probabilité qu’a ce
dommage de résulter d'un type particulier d’exposition au produit chimique (évaluation du
risque).

Chez I'homme et d’autres espéces mammiféres, les agents chimiques présents dans
'environnement peuvent pénétrer dans I'organisme par trois voies principales: I'ingestion
(dans 'eau et les aliments), 'inhalation et I'absorption percutanée. Dés qu'il a pénétré, le
produit chimique est rapidement réparti dans 'ensembie de Porganisme, il y est métabolisé,
puis excrété. La plupart des agents chimiques sont rapidement excréiés, mais certains sont
éliminés avec difficulté et sont stockés dans I"organisme, notamment dans les os et les
graisses. Le stockage peut intervenir au niveau d'organes internes (comme le foie et le rein).

Le métabolisme est une étape impartante pour rendre les agents chimiques inoffensifs
mais, dans ceriains cas, un métabolite intermédiaire toxique peut étre produit. Certains
produits chimiques n'ont pas besoin d'étre métabolisés pour exercer un effet toxique.

Le risque est classé en quaire grandes catégories: la toxicité systémique, ia
mutagénicité, la cancérogénicité et la toxicité liée a la reproduction.

La toxicité systémique résuite habituellement de Pingestion accidentelle ou
intentionnelle d'une dose élevée d'un produit chimique particulier. Chez 'homme, de pareils
accidents sont dus a I'exposition industrielle ou a Ja contamination accidentelle des aliments
par d’importantes quantités d’une substance toxique. Parfois, des doses élevées de produits
chimiques peuvent &ire ingérés délibérément lors d’une tentative de suicide. Des épisodes de
la sorte donnent une idée du niveau de tolérance chez 'homme de telle ou telle substance.

Les études de toxicité chez I'animal sont réalisées lorsque les données sur la toxicité
systémique d’une substance chez 'homme sont insuffisantes ou non disponibles. Il existe
toute une gamme d’études de ce type, depuis les études aigués a dose unique, comme la
DLgy, jusqu'aux études & court terme (14-28 jours) ou & plus long terme durant 90 jours ou
pouvant atteindre une année. Ces études sont habituellement menées chez des rongeurs,
mais on a également recours a d'autres espéces, comme les chiens.
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Les données de toxicité systémique fournissent des renseignements sur le ou les
organes aliérés par 'agent chimique (organe-cible) et sur la dose la plus faible pour laquelle
des effets nocifs sont observés. A partir des données de cetfte nature, on peut firer certaines
indications quant aux niveaux d'inocuité, comme I'apport quotidien admissible et 'apport
hebdomadaire tolérable provisoire.

La mutagénicité est le pouvoir que posséde un produit chimique d’induire dans le
génome (ADN) des modifications qui sont transmissibles a la progéniture. Cetite propriété est
évaluée a partir de tests in vitro sur les bactéries, les champignons, les levures, etc., et & partir
de tests in vivo chez 1a souris ou le rat. Des systémes de tests permettant la détection de
la mutagénicité chez ’lhomme sont en cours de mise au point. L’expérience a moniré que la
plupart des produits chimiques cancérigenes chez 'homme et chez I'animal sont mutagénes
dans un ou plusieurs des tests mentionnés. Ces tests de mutagénicité et autres tests
connexes sont employés comme tests "a court terme" en vue de prédire I'activité cancérigéne
et d’autres effets pathologiques en fonction des modifications génomiques se produisant
dans les cellules somatiques ou germinaies,

Onemploie habituellement le terme de cancérogénicité pour désigner la propriété qu’a
un corps chimique de provoquer le cancer chez 'homme ou chez Panimal. Comme le
développement d'un cancer chez 'homme nécessite un long délai, il peut ne pas étre possible
d'établir une relation de cause & effet entre I'apparition d'un cancer et I'exposition a un agent
chimique spécifique chez un seul et méme individu. Pour surmonter cette difficulté, on méne
des études épidémiologiques sur des groupes de population. Ces études évoquent
fréquemment un certain degré d'association entre une incidence accrue d’un type particulier
de cancer et 'expaosition & un produit chimique ou & un mélange de produits chimiques.

Il esttrés rare de pouvoir tirer d’études épidémiologiques une preuve concluante d'une
relation de cause a effet entre un produit chimique suspecté et un cancer, si bien que 'on
recherche des indices supplémentaires dans les résultats des études de cancérogénicité
menées en expérimentation animale, principalement chez le rat et la souris. Tout comme
Fhomme, les animaux sont sensibles a la formation de cancer, notamment lorsqu’ils
approchent de la vieillesse. lls se sont également avérés étre sensibles & la formation de
cancer par les produits chimiques qui sont réputés pour étre cancérigénes chez 'homme.
Bien que l'interprétation des éfudes de cancérogénicité expérimentales soit souvent malaisée,
il est incontestable que des investigations de cette nature fournissent des renseignements
précieux sur les risques de cancérogénicité. D’une maniére générale, les études de
cancérogénicité s’attachent aux aspects suivants:

1. relation dose-réponse;

2. réduction de la tatence;

3. nature biologique de la tumeur, caractére malin ou bénin; et

4. pouvoir génotoxique ou non de I'agent cancérigéne lors des tests a court terme.

Dans les études de cancérogénicité, il est habitue! d’administrer a ’animai le produit
testé a des doses trés fortes afin d’assurer une exposition suffisante. Par contre, les
concentrations des produits chimiques décelés dans I'environnement et auxquels '’homme
est exposé sont tres faibles. La question de savoir si, méme a des niveaux faibles, les

cancérigénes peuvent présenter un risque, bien que généralement tenu pour minime, est
quelgue peu controversée. Elle concerne notamment les substances dites "cancérigénes
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génotoxiques’, mais dans une moindre mesure les cancérigénes non génotoxiques pour
lesquels le calcul d’'une dose inoffensive a partir du niveau a eifet nul est jugé approprié
(Grasso et al., 1991).

Une estimation du risque présenté par de faibles doses de cancérigenes est
habituellement effectuée par des comités nationaux et internationaux d’experts sur la base
d'un risque admissible que I'on cite couramment comme équivalent a 1 cas de cancer sur 108
habitants. Telle est 'approche soutenue par 'OMS {1989). Une autre approche, défendue
par certaines organisations environnementales, consiste a employer des formules
mathématiques pour estimer I'incidence des tumeurs a faibles doses échappant & la portée
de I'observation expérimentale d’aprés 'incidence des tumeurs obtenue avec les fortes doses
utilisées en expérimentation animale. Ces estimations mathématiques, dites "extrapolation des
faibles doses & partir des fortes doses", ont été vivement critiquées car elles reposent sur des
hypothéses invérifiables (comme celles de I'oncogénése "mono-coup” et "mulii-coups”, d'une
sensibilité équivalente de 'homme et du rat aux cancérigénes chimiques, de la forme de la
courbe dose-réponse au-dessous des niveaux de dose expérimentalement vérifiables). Du
fait de ces incertitudes, un trés grand nombre de formules mathématiques ont &té proposées.
Quand plusieurs d’entre elles ont &té appliquées a un ensemble particulier de données afin
d’estimer une dose admissible, les chiffres obtenus variaient de plusieurs ordres de grandeur
(Butterworth, 1989). Les enseignements de cette nature ont généralement dissuadé de
recourir & ces formuies.

Dans le présent document, aucune extrapolation mathématique n'a été tentée, et le
niveau d’une dose admissible repose sur les estimations établies par divers comités nationaux
et internationaux.

La toxicologie concernant la reproduction comporte les effets sur la fécondité, la
foetotoxicité et la tératologie (malformations foetales). Ces tests sont d'ordinaire pratiqués a
des doses élevées afin de maximaliser I'exposition, et I'on estime habituellement le niveau
d'exposition inoffensif & partir du “niveau exempt de tout effet observable" obtenu dans le
modéle expérimental.

En raison du mangue de données sur les effets mutagénes et tératogénes attribuables
chez 'homme a des sources marines, on s'attachera avant tout dans la présente section aux
effets cancérigénes. Méme dans ce domaine, les renseignements sur le risque encouru par
’'homme sont pratiquement absents et 'on a dli recourir & des données d’autres sources pour
une évaluation provisoire du risque.

5.2 Evaluation des poliuants prioritaires

Lors de la Consultation sur les polluants marins cancérigénes et mutagénss en
Méditerranée qui s'est tenue a Athénes en juin 1989 afin de mettre une derniére main aux
dispositions du projet pilote de surveillance évoqué a des sections précédentes et de convenir
a grands traits de la portée et de la teneur du présent document, la priorité a été accordée aux
poliuants ci-aprés:

- arsenic

- hydrocarbures aromatiques polycycliques (PAH)
- polychlorobiphényles (PCB)

- polybromobiphényles (PBB)

- toxaphéne
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- mirex

- dichlorodiphényttrichloroéthane (DDT)

- hexachlorobenzéne (HCB)

- hexachlorocyclohexane (HCH)

- acide nitrilotriacétique (NTA) et ses sels

- hydrocarbures halogénés a faible poids moléculaire

- polychlorodibenzodioxine {PCDD) et polychiorofuranes.

Dans chaque cas, 'évaluation de la cancérogeénicité pour ’homme repose sur les
résultats de tests a court terme, d’essais de cancérogénicité chez 'animal et d'études
épidémiologiques. Les voies d’exposition ainsi que les niveaux d’exposition autres que ceux
directement liés au milieu marin sont également pris en considération en vue de fournir une
indication: a) de la charge totale d’exposition, et b) de la coniribution possible des sources
marines a cette derniére. Les limites, sous forme d'apports quotidiens admissibles
recommandées par divers organismes, sont données sur le tableau 13. Il convient de noter
que ces apports prennent en compte la somme totale des effets sur la santé et pas les seuls
risques de cancérogeénicité.

52.1 Arsenic

L'arsenic est trés répandu dans I'écorce terrestre, principalement sous forme
d'arséniures de cuivre, de nickel et de fer. La concentration d'arsenic est particuliérement
faible dans ’eau de mer cu I'arséniate 'emporte sur I'arséniure et a tendance a étre métabolisé
par des bactéries et des champignons pour former des dérivés méthylés (De Renzi et al.,
1988). En dépit des faibles niveaux de composés arsenicaux décelés dans 'eau de mer
(0,001-0,008 mg/1) (Penrose et al., 1977), le poisson et les crustacés notamment contiennent
des quantités appréciables de cet élément dans leurs tissus (0,2-200 mg/kg). Dans les
organismes marins I'arsenic est converti en formes organiques de sorte que Parsenic
inorganique dépasse rarement 1 mg/kg et ne constitue que 2 a 10% de la teneur en arsenic
total des produits comestibles de la mer (De Renzi et al., 1989).

Malgré I'importance toxicologique de cet élément, un Groupe de travaii du CIRC (IARC,
1980) n’a pu disposer d'aucun résultat de mutagénicité in vitro. Un test létal dominant
soigneusement effectué chez la souris s’est avéré négatif (IARC, 1980). Cependant, on a
constaté que des composés arsenicaux induisaient une 1étalité accrue chez des bactéries
déficientes en réparation ainsi que des anomalies chromosomiques chez ia drosophile et
dans des cellules de mammiféres (De Renzi ef al., 1989).

Selon le CIRC (IARC, 1980), les tests de cancérogénicité effectués chez des animaux
auxquels on avait administré de l'arsenic par diverses voies n'ont pas mis en évidence une
incidence accrue de tumeurs dans un organe quelconque, mais des études ultérieures ont
permis de soutenir que le cancer du poumon chez la souris et une faible incidence de
cancers de Vappareil respiratoire chez le hamster avaient été induits par Pinstillation
intratrachéale d’anhydride arsénieux (IARC, 1987).

Ondispose d'indices tant circonstanciels gu’épidémiclogiques selonlesquels I'arsenic
est cancérigéne pour 'homme et produit des tumeurs du poumon, de la peau et du foie
(IARC, 1980). Les tumeurs du poumon résultent d’'une exposition professionnelle a I'arsenic.,
Selon Blejer et Wagner (1978}, le "niveau a effet nui pour les tumeurs du poumon pourrait se
situer dans l'intervaile trés faible des microgrammes (1 a 40 pg/m d’arsenic respirable)”.
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Tableau 13
Apports quotidiens admissibles pour certains produits chimiques
PRODUIT CHIMIQUE LIMITES D’APPORT ORAL TOLERABLE AUTORITE
OU ADMISSIBLE
Arsenic 0,015 mg/kg pc/semaine JECFA 1989
ou 0,105 mg/personne/semaine
PAH 10-30 ug/personne/'jour* OMS 1989
PCB 0,1-40 pg/personne/jour Divers pays in OMS 1985
PBB 20 ug/personne/jour NTP 1982
Toxaphéne Estimé a environ 100 pg/personne/jour* D'aprés I' EPA 1978, 1987
Mirex Estimé a environ 7 pg/ pers-:)nne/jour"r D’apres PEPA 1976
pDT 0,02 mg/kg pc/jour ou FAQ/OMS 1985
1,4 mg/personnse/jour
HCB 0,6 pHg/kg pe/jour ou OMS 1975
42 ug/personne/jour
HCH 1,8 mg/personne/fiour EPA 1988
PCDD Pas d'apport oral quotidien admissible mais | HMSO 1888
un chiffrs de 60 pg d'apport quetidien
considéré comme tolérable par le
gouvernement britannique

* Apport estimé - pas nécessairement considéré comme tolérable (se reporter au texte)

Des données épidémiologiques recueillies & Talwan fournissent une ligne directrice
pour évaluer le risque de formation de cancer par la voir orale. Le niveau d’arsenic relevé
dans I'eau de boisson de la population présentant un taux élevé de cancer de la peau était
de 0,01 2 1,8 mg/litre (Tseng et al., 1968). Le niveau d'arsenic dans les populations témoins
présentant les niveaux attendus ("de fond") de cancer de la peau était approximativement égal
au dixieme de la plus faible dose occasionnant un cancer de la peau chez 'homme (0,001
a 0,002 mg/litre) (Tseng, 1977).

Des tumeurs du foie sont survenues chez quelques travailleurs vinicoles exposés a des
doses élevées de pesticides renfermant de 'arsenic (IPCS, 1981), et chez quelques patients
traités par des préparations médicinales contenant de I'arsenic ({ARC, 1987).

Tant Parsenic {lll) que I'arsenic (V) sont toxiques pour 'hnomme. Les effets aigus
comportent des Iésions gastro-intestinales profondes entrainant des vomissements et une
diarrhée graves, des crampes musculaires et un retentissement cardiaque {IPCS, 1981). Cn
a signalé que [a dose mortelle d’oxyde d’arsenic (lll) se situait entre 70 et 180 mg (Vallee et
al., 1960). '

L’arsenic est tératogéne chez la souris, le rat et le hamster quand il est administré a
fortes doses par voie parentérale {IARC, 1980). Il s’est avéré embryotoxique mais non
tératogene quand if était administré par voie orale (IARC, 1980).
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Selon deux études réalisées par Nordstorm et coll. (1978, 1979), on a observé une
incidence accrue d’avortements et de malformations dans la progéniture de femmes qui
avaient travaillé dans des fonderies ou vécu a proximité. Les émission de ces fonderies
contenaient d'autres éléments métalliques si bien qu’il est impossible de dire si 'arsenic était
en cause.

Dans les zones non polluéss, I'apport par lnhalatlon est de 0,05 ug/ m?3 ou moins; prés
des centrales et des fonderies, il est d’environ 1 ug/m (IPCS, 1981). Les aérosols provenant
des embruns contribuent a P'apport d'arsenic dans les zones voisines du rivage, mais la
quantité absorbée a partir de ces sources est trés réduite (De Renzi et al., 1989).

Aux Etats-Unis, une exposition professionneile a une limite supérieure de 10 ug/m
{moyenne ponderee sur le temps - perlode de 8 heures) esttolérée pour I'arsenic inorganique,
et a une limite supérieure de 0,5 mg/m pour I'arsenic organique {(US, CSHA, 1979).

Les niveaux dans 'eau de boisson sont variabies; des concentrations atteignant 1,8
mg/litre ont été enregistrées. Les niveaux moyens sont considérablement inférieurs a cette
valeur.

La norme internationale de 'OMS pour I'arsenic inorganique dans I'eau de boisson
est de 0,05 mg/litre (WHO, 1971). Dans la Communauté européenne, une limite de 0,1
mg/litre (maximale) est tolérée dans Feau de boisson.

En 1988, fe JEFCA a fixé un apport quotidien tolérable proviscire de 0,015 mg/kg pc
pour l'arsenic inorganique, tout en attirant 'attention sur le fait que la marge de sécurité est
étroite car cet apport est proche des niveaux qui sont connus pour provoquer des troubles
cutanés et le cancer chez 'homme. Le JEFCA a également noté que I'exposition & des
niveaux d'arsenic inorganique n’occasionnant pas d'arsenicisme ne parait pas faire courir
un risque cancérigéne (WHO, 1989). Les arsenicaux organiques ne semblent pas constituer
un motif de préoccupation (WHO, 1989).

Selon le GESAMP (1991), Papport quotidien tolérable provisoire n’est pas dépassé par
la consommation de 150 g/produits de la mer/7 jours/semaine, méme si la teneur en arsenic
des produits de la mer s'éldve jusqu’a 10 g d'arsenic total/g. Un certain nombre
d'échantilions de poisson analysés en Méditerranée excédent ce niveau, sur la base du poids
humide. Par contre, comme la majeure partie de I'arsenic contenu dans les produits de la
mer s’y trouve sous la forme organique, fe risque pour {a santé n’est pas aussi important qu'il
Faurait été si arsenic ne s’y était trouvé que sous la forme inorganique.

5.2.2 Hydrocarbures aromatiques polycycliques (PAH)

Les PAH sont principalement formés par la combustion incompléte de matieres
organiques, notamment de combustibles fossiles. Une proportion réduite semble étre formée
par la décomposition naturelle de la végétation (Grasso, 1984).

Le pouvoir cancérigéne relatif de quelques PAH et produits renfermant des PAH est
indiqué sur le tableau 14. Tous les PAH cancérigénes sont également mutagénes avec divers
tests de mutagénicité (JARC, 1983).

Les PAH possédant quatre a sept cycles fusionnés se sont avérés étre cancérigénes en
expérimentation animale, notamment par badigeonnage de Ja peau. Quelques PAH (3-
méthylcholanthréne, diméthylbenzo(a)anthracéne, benz(a)pyréne et dibenz{ah)anthracéne) ont
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donné naissance a des tumeurs quand is étaient donnés dans I'alimentation. Ces tumeurs
comprenaient des adénocarcinomes mammaires, des épithéliomas malpighiens del'estomac,
des fibrosarcomes et des leucémies {Lo ef al., 1978).

Tableau 14

Cancérogénicité de quelques PAH et produits renfermant des PAH

1 2A 2B 3
Goudron de houille | Benzo(a)pyréne Benzofluoranthénes | Anthracéne
Huile minérales Dibenz(ah)anthracéne | Dibenzaieridines Anthanthréne
(non raffinées) Dibenzopyrenes Benzofluorénes

Benzo(e)pyréne
Pyréne
Groupe 1 = cancérigéne chez 'homme
! 2A = probablement cancérigéne chez 'homme
" 2B = éventuellement cancérigéne chez 'homme
" 3 = inclassable

D’aprés le CIRC (IARC, 1987)

Bien que des produits contenant des PAH aient entrainé des tumeurs de la peau chez
'homme par contact direct ainsi que des cancers du poumon par inhalation d'émanations
riches en PAH, il ne semble pas qu’on dispose d’'éléments épidémiologiques indiguant que
les PAH alimentaires contribueraient dans une mesure appréciable au risque de cancer chez
’homme (IARC, 1983). Les tentatives faites pour établir une relation entre I'incidence élevée
de cancer de 'estomac au Japon et les PAH cancérigénes de 'alimentation ne sont pas
convaincantes puisque d'autres facteurs comme la fougere, qui est un mets apprécié au
Japon, peuvent tout autant étre incriminés (Grasso, 1984). Et 'hypothése avancée selon
laquelle lincidence élevée du cancer de I'estomac en Islande pourrait étre imputable &
Pimportant apport de poisson et de viande fumés (Lo et al., 1978) est tout aussi peu
convaincante puisque d’'autres régions du monde o0 il existe un apport comparabie de PAH
ne présentent pas cette incidence élevée du cancer en question. En outre, en dépit du fait
que les PAM sont, semble-t-il, abondamment répandus dans les végétaux comestibles, rien
n’indique que les végétariens aient une plus forte incidence de cancer de 'estomac que le
reste de la population.

La principale voie d'exposition aux PAH consiste en V'inhalation d’air contaminé soit
par la pollution urbaine soit par le tabagisme. Les quantités inhalées varient
considérablement. Les niveaux courants d’exposition de BaP {communément conSIdere
comme un marqueur du PAH total) par I'atmosphére urbaine peuvent varier de 0,05 ug/m
a 74 pg/m?3 (Hoffman et Wynder, 1976). Par la fumée de olgarette ils peuvent varier de 25
a 252 pg/100 cigarettes chez les fumeurs et de 10 3 1010 ng/m dans les environnements
pollués par la fumée de cigarette (IARC, 1983).
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L'alimentation et I'eau de boisson ont une part voisine dans la contribution a
Pexposition de I'homme aux PAH. L'apport oral total de PAH & partir de ces sources (d'aprés
la concentration de BaF) est estimé a 1,6-16 pg/jour/personne aux Etats-Unis (IARC, 1983).
La contribution des produits comestibles de la mer a ce chiffre varie fortement en fonction de
la quantité de poisson et d’autres organismes matrins dans le régime alimentaire et de la
teneur en PAH de leurs tissus.

Dans I'ensemble, le poisson provenant d’eaux non polluées ne contient pas de
quantités détectables de PAH (lo, 1978) mais, dans les zones polluées par les PAH, on fait
part qu'il peut en contenir 1.000 a4 100.000 fois plus que le poisson des eaux propres (Weldre
etal., 1977; 1ARC, 1983). La situation prévalant dans les zones de ta Méditerranée englobées
dans le récent projet pilote de surveillance continue est indiquée sur les tableaux 4 et 7.

Il n'a pas été fixé d’apport quotidien admissible pour les PAH totaux, mais on dispose
de quelques niveaux admissibles pour les PAH de I'eau de boisson. L'Environmental
Protection Agency des Etats-Unis a publié une concentration admissible pour le BaP de 'eau
de boisson, soit 0,028 pg/litre (GESAMP, 1991), tandis que {a directive OMS (WHO, 1984)
pour ie BaP de I'eau de boisson est de 0,01 pg/litre représentant 0,1-0,3% des PAH totaux
ingérés que 'on a estimés a 10-30 pg/personne/jour. Pour ces estimations, on admet que
le BaP est un marqueur des PAH totaux. Rugen (1989) a proposé que les concentrations
admissibles d'autres PAH soient basées sur la concentration en BaP avec un facteur
déterminé & partir du pouvoir cancérigéne relatif du BaP.

Selon le GESAMP (1991), la consommation de 150 g/jour de poisson ou de
mollusques/crustacés provenant d’eaux non polluées et contenant environ 1ug/kg de PAH
ne devrait pas augmenter de maniére appréciable 'apport alimentaire de PAH. La
consommation de poisson (hotamment de mollusques/crustacés) provenant d’eaux polluées
devrait accroitre notablement 'apport de PAH et pourrait comporter un risque inacceptable.
A cet égard, le montant total des divers PAH enregistrés simultanément dans les mémes
spécimens de moules dépasse largement le niveau précité dans certaines zones de la
Méditerranée (voir tableaux 4 et 7).

5.2.3 Polychilorobiphényles (PCB})

Les poiychlorobiphényles (PCB) ont &té largement utilisés dans les appareils électriques
tels que condensateurs et transformateurs et, dans une moindre mesure, dans les appareils
hydrauliques et caloriféres. Ces derniers sonthabitusilement considérés comme des systémes
clos et qui, lorsqu’ils sont en service, he sont guére susceptibles de contaminer notablement
environnement. La collecte, e stockage et I'élimination impropres des déchets contenant
des PCB peuvent toutefois s’accompagner d’une contamination accrue de 'environnement
(WHO, 1988).

Les PCB ont donné des résultats négatifs dans plusieurs tests de mutagénicité in vitro,
mais on a signalé que le 4-chlorobiphényle avait induit une réparation de ’ADN dans des
cellules CHO (IARC, 1987). Chez un groupe de 15 travailleurs soumnis & une expaosition aigué
aux PCB, on n'a pas relevé dans les lymphocytes d'incidence accrue des aberrations
chromosomiques ou des échanges entre chromatides soeurs (SCE) (Elo et al., 1985).

Les etudes de cancérogénicité chez I'animal ont révélé que les mélanges de PCB
contenant une quantité importante d’homologues plus fortement chlorés engendraient une
incidence élevée de cancers hépatocellulaires chez le rat quand ils étaient administrés & des
niveaux alimentaires compris entre 100 et 1000 myg/kg. Chez des rats et des souris, des
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nodules hyperplasiques sont apparus au niveau du foie a une dose de 25 mg/kg (NCL, 1978;
Norback et al., 1985). Lors d’'une expérimentation, de 'Aroclor 1254 a entrainé de rares
tumeurs hépatiques chez le rat, mais il a accru I'incidence de I'adénocarcinome de I'estomac
et de la métaplasie intestinale (Ward, 1985).

Chez 'nomme, les principaux effets d'une exposition prolongée aux PCB consistent
en acné chlorique (une affection cutanée défigurante), en neuropathie et en toxicité hepathue
Ces effets ont été observés sous des conditions d’exposition professionnelle 4 0,1 mg/m -
1,44 mg/m pendant 5 a 14 mois (Meigs et al., 1954) et aprés 'ingestion d’huile de riz
accidentellement contaminée par des PCB (dose totale de 633 mg sur une période de
quelgues semaines) et par des PCDF (3,4 mg) et du PCQ (596 mg) (Habayuchi et al., 1979).

Les PCB, comme les autres hydrocarbures chlorés, sont aisément stockés dans les
graisses et s’éliminent trés lentement (WHO, 188).

Plusieurs études épidémiologiques ont été menées sur des groupes de travailleurs
exposés aux PCB en raison de leur profession. Bien que, dans certaines de ces études, on
ait relevé une incidence plus forte que prévue de divers types de cancer, on n’a pu en tirer
de conclusions solides car on ne pouvait écarter d'importants facteurs déroutants, tels qu’une
exposition a d’autres produits chimiques. Dans une étude ot I'exposition en cause concernait
principalement ou exclusivement les PCB, le résultat a été négatif (Brown, 1987; Shalat et al.,
1989; WHO, 1988). Des assertions selon lesquelles des nouveau-nés de méres exposées
professionnellement aux PCB présentaient un faible poids a la naissance ou des altérations
du comportement n'ont pas été étayées (Fein et al., 1984).

Il semblerait que les produits comestibles de la mer soit ia principale source de PCB
pour des populations entiéres. L'apport peut étre trés variable, notammeant en fonction des
quantités et de Porigine du poisson d’eau douce ou de mer consommé (WHO, 1988;
GESAMP, 1991). Une analyse des noitifications de PCB dans les produits de la mer
(GESAMP, 1991) indique que les parties comestibles des poissons vertébrés peuvent contenir
plusieurs centaines de ug de PCB par kg. Des données concernant la Méditerannée figurent
sur les tableaux 3 et 5. Aux Etats-Unis, un niveau de tolérance de 5.000 pg/kg de PCB a été
fixé, puis ultérieurement réduit a 2.000 ug/kg (Mearns, 1988). Selon Bennett (1983), il a été
estimé que P'apport alimentaire de PCB variait de 5 4 100 pug/jour, soit un apport moyen de
24 ug/jour. Les apports moyens quotidiens acceptables d'origine alimentaire pour les PCB
sont donnés ci-dessous (OMS, 1985):

PAYS pg/iour/Personne
Pays-Bas <11,8
Allemagne < 6,4
Royaume Uni <40,0
Canada , < 0,1
Japon <15,0
Etats-Unis <{1-19
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L'apport de PCB a partir de I'air et de "'eau est comparativement plus réduit que celui
provenant de I ahmentatlon Par exempile, la teneur de I'air en PCB a varié de <36 ng/m3
(Hollande) a 1 ng/m (Norvege). Les concentrations dans I'eau de boisson se situent entre
0,1 et 0,5 ng par litre.

Un individu consommant 150 g de poisson par jour contenant 1 pg/g de PCB (soit
une concentration supérieure a celles trouvées en Méditerranée) devraitingérer 150 g de PCB
(ou 2ug/kg pe approximativerent). Ce niveau est inférieur de plusieurs ordres de grandeur
aux niveaux occasionnant des symptdémes chez 'homme ou des effets nocifs en
expérimentation animale. On peut ajouter a cela qu'il y a pas de données épidémiologiques
gtablissant I'existence chez 'homme d'un cancer induit par I'exposition aux PCB, et que chez
I'animal Je cancer du foie a été provoqué par un mécanisme non génotoxique, ce qui permet
de confirmer en partie qu’a ce niveau d’apport des effets nocifs n’ont guére de chances de
se produire chez 'homme.

Néanmoins, des niveaux d’environ 2 Lg/kg pc/jour sont bien supérieurs aux niveaux
moyens acceptables d’apport quotidien recommandés par plusieurs pays (voir ci-dessus), si
bien qu’on doit témoigner d'une certaine prudence avant d’accepter des niveaux d’apport de
cet ordre.

5.2.4 Polybromaobiphényles (PBB)

Les PBB sont, comme les PCB, des composés extrémement stables qui persistent trés
longtemps dans 'environnement {dans le sol et 'eau, par ex.) (Jacobs st al., 1976) et dans
les graisses de 'organisme (Stross et al., 1979); on les rencontre principalement dans I'eau
et les sédiments au voisinage des sites otl ils sont fabriqués. lls ne sont pas mutageénes lors
des tests in vitro et in vivo (JARC, 1986) mais on a signaié des cancers hépatoceliulaires chez
des souris et des rats ayant regu de 0,1 3 10 mg/kg p¢ d’hexabromaobiphényle (Fire Master
FF1). Uincidence accrue de tumeurs s'est manifestée aux niveaux de 3,0 et 10 mg/kg pc
chez les rats et au niveau de 10 mg/kg pc chez les souris (Gupta et al., 1983; NTP, 1983;
Kimbrough et al, 1981). On a relevé une faible augmentation, non statistiguement
significative, de cancers hépatoecellulaires dans le progéniture de rates Sherman traitées par
le Fire Master FF1 & raison de 200 mg/kg pc au cours de la gestation (Groce et Kimbrough,
19084).

En expérimentation animale, les PBB provoquent de I'hépatomégalie et sont de
puissants inducteurs de "activité des oxydases a fonctions mixtes. s présentent une toxicité
aigué d'ordre faible (DLg, > 17 g/kg pc/rat) (IARC, 1986).

Les doses de PBB élevées, proches de celles occasionnant une toxicité maternelle,
sont toxiques pour les foetus de rat et induisent des malformations foetales. Les faibles
doses n'entrainent pas d'effets de cette nature {IARC, 1986).

Chez des exploitants agricoles du Michigan accidentellement exposés a des niveaux
élevés de PBB, on a enregistré une forte prévalence d'épreuves fonctionnelles hépatiques
pathologiques. En outre, les numérations de lymphocytes T et de lymphocytes B étaient plus
faibles que prévu et on a fait état de taux plus élevés de troubles dermatologiques,
neurclogiques et musculo-squelettiques (Anderson et al., 1978a, 1978b). Cependant, onn'a
signalé aucune incidence accrue de tumeurs dans ce groupe d'exploitants agricoles du
Michigan ou dans une cohorte réduite de travailleurs soumis pendant plusieurs années a une
exposition professionnelle (IARC, 1986).
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En novembre 1974, la Food and Drug Administration (FDA) des Etats-Unis a adopté
des limites supérieures admissibles de 0,3 mg/kg dans les matiéres grasses du lait, de la
viande et de la volaille et de 0,05 mg/kg dans les oeufs entiers (environ 20 {g/jour/personne
en postulant un apport de 60 g de protéines) (Di Caric et al., 1978; NTP, 1982).

Il semblerait que les PBB constituent avant tout un risque a proximité des zones o ils
sont fabriqués, utilisés ou stockés. Comme les PCB, ils ne sont pas mutagénes et ils sont
cancérigénes & fortes doses en expérimentation animale, si bien qu’il est peu probable que
des apports de Pordre de 20ig par jour occasionnent des effets nocifs.

On dispose d'assez peu de données sur les teneurs en PBB des produits comestibles
de la mer. En raison de la similitude des effets foxiques des PBB et de deux des PCB, il est
souhaitable de retenir des niveaux d’apport quotidien proche du chiffre considéré comme
admissible par la FDA pour les aliments d’origine terrestre. Dans ces conditions, les niveaux
enregistrés dans les moules en certaines zones de la Méditerranée étaient irés faibles
(Albaiges and Bayona, 1991).

5.2.5 Toxaphene

Le toxaphéne est un insecticide principalement utilisé en Amérique du Nord contre les
ravageurs du coton, mais également employé dans d'autres zones. |l est présent avant tout
dans les eaux fluviales recevant des effluents des usines ot il est fabriqué ou recevant les
eaux de ruissellement des cuitures ou il est répandu (IARC, 1979b). I n’est que lentement
biodégradable (Nash et al., 1973) et s’accumule dans les graisses de I'organisme. Cn a
constaté qu’il est mutagéne pour S. typhymurium sans activation métabolique. Le test létal
dominant, mené par voie orale et intra-péritonéale, s’est avéré négatif.

Le toxaphene est modérément toxique. La DLy, est de 90 mg/kg pc chez le rat
(Gaines, 1960). 1l induit diverses enzymes microsomales hépatiques (Kinoshita et al, 1966)
et une hypertrophie centro-lobulaire du foie (Ortega et al., 1957). Le toxaphéne n’est pas
embryotoxique et il est tératogéne aux niveaux de dose induisant une toxicité maternelle
(IARC, 1975b).

La cancérogénicité du toxaphéne a été étudiée chez lerat etla souris. Chez des souris,
des doses moyennes pondérées pour tenir compte du temps, administrées par voie orale a
raison de 99 mg/kg (faible dose) et de 198 mg/kg (forte dose) pendant environ S0-91
semaines, ont entrainé une incidence élevée de cancers hépatocellulaires aussi bien dans les
groupes "forte dose" que dans les groupes "faible dose". Chez des rats, des doses
moyennes pondérées pour tenir compte du temps, administrées par voie orale a raison de
1080 ou 1112 mg/kg (femelles et méales respectivement) et 540 ou 556 mg/kg (femelles et
males respectivement), ont entrainé une incidence élevée de tumeurs de la thyroide dans les
groupes “fortes doses” de I'un et 'autre sexes. Aucune tumeur hépatique n'a été induite
(NCL, 1979).

Chez I'homme, la dose létale aigué a été estimée entre 2 et 7 g par personne. On n'a
relevé aucune incidence de tumeurs chez 199 personnes qui étaient ou avaient été employées
a la fabrication du toxaphéne entre 1949 et. 1977 pour des périodes variables de 6 a 26 ans
(Ottobani, 1977).
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Des niveaux de tolérance du toxaphéne de 0,1 & 7 mg/kg ont été fixés pour les fruits
et légumes, et de 5 mg/litre pour les eaux navigables. Dans le poisson-chat provenant
d’étangs commerciaux, on a relevé des teneurs moyennes de 1,98 mg/kg (Hawthorne et al.,
1974).

Selon les lignes directrices de I'EPA, des limites maximales de 0,005 ppm, 6 ppm et
0,0007 ppm sont tolérées dans 'eau, 'huile de graines de soja non raffinée, les produits
agricoles, viande, poisson et volaille crus (EPA, 1976, 1987). Si l'on admet une
consommation de 500 g d'aliments divers, 'apporttoléré de toxaphéne est alors d’environ 100

pg par jour.

Les tumeurs du foie induites par le toxaphene chez la souris sont probablement une
conséquence déclenchée par l'activité des oxydases a fonctions mixtes (Grasso et Hinton,
1981). Les tumeurs de la thyroide chez le rat sont probablement dues a un trouble de
I'équilibre hormonal thyroidien du type déclenché par les inducteurs de 'activité MFO (Grasso
et Hinton, 1991). De fait, le toxaphéne a été classé par le CIRC dans la catégorie 2b
("probablement cancérigéne chez 'homme") (IARC, 1987). Néanmoins, en raison du test de
mutagénicité positif pour S. typhimurium, on ne peut exclure entiérement quelque effet direct
sur le génome.

Sil'on tient compte des superficies géographicues restreintes ot on ['utilise et de ses
applications agricoles limitées, il est peu probable qu'il présente un risque pour I'ensemble
de la population, mais il pourrait présenter ce tisque pour les communautés de pécheurs
vivant a proximité des zones de son emploi commercial.

5.2.6 Mirex

Le mirex a été utilisé comme pesticide et ralentisseur de feu, principalement aux Etats-
Unis (IARC, 1979b), mais aussi dans d’autres régions, y compris la Méditerranée. Dans les
zones proches des surfaces ou il a été épandu, il pénétre dans la plupart des produits
alimentaires et sa rémanence est de plusieurs mois.

Les tolérances admises aux Etats-Unis pour les résidus de Mirex dans les produits
alimentaires sont les suivantes: 0,1 mg/kg dans (e gras de viande et 0,01 mg/kg dans ou
sur tout produit agricole cru (U.S. EPA, 1976). Dans un régime alimentaire varié, cela donne
une valeur d'environ 7 ug/personne/jour.

Les tests de mutagénicité pour Salmonella ont été négatifs. Un test létal dominant a
également été négatif.

Le mirex a été testé pour sa cancérogénicité dans deux souches de souris & un niveau
de dose unique (10 mg augmentié a 26 mg/kg pc). On a relevé une incidence bien plus
élevée de cancers hépatocellulaires dans les souris traitées par comparaison avec les souris
témoins {Innes et al., 1969). Le mirex a également &té administré & des rats pendant 18 mois
a raison de 50 ou 100 ppm dans le régime alimentaire. On a enregistré dans les groupes
traités une incidence de tumeurs hépatocellulaires qui était en rapport avec la dose. Aucune
de ces tumeurs n'est apparue chez les témoins (Utland et af., 1977). Dans une étude plus
récente, le mirex a induit une augmentation statistiquement significative de tumeurs du foie,
de la médullo-surrénale et de I'épithélium a cellules transitionnelles du rein (NTP, 1987).
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Comme le mirex est un puissant inducteur de 'activité MFO, il est probable que les
tumeurs du foie chez les rats et les souris ont été provoquées par un mécanisme non
génotoxique. De fait, le CIRC (IARC, 1987) 'a classé dans une catégorie inférieure de risque
cancérigéne (2B) pour 'homme.

Le mirex est relativement peu toxique. La DLg, chez le rat commence a 600-700
mg/kg pc. Il occasionne une hépatomégalie & des niveaux de 1 & 10 mg/kg, une activité
MFO accrue et des altérations graisseuses. A doses élevées, il a induit une nécrose
hépatocellulaire (Kendall, 1974; Villeneuve et al., 1977). A des doses entrainant une toxicité
maternelle, on a relevé une réduction des foetus et quelques anomalies foetales. Des doses
plus faibles n'ont pas eu d’effets (IARC, 1979d).

Les niveaux les plus élevés de résidus enregistrés en Méditerranée au cours de la
récente étude pilote de surveillance (voir tableau 3) s’établissaient & 26,49 ug/kg chez le
poisson et & 12,04 pg/kg chez les moules (sur la base du poids frais dans 'un et 'autre cas),
soit des niveaux inférieurs & ceux qui sont autorisés dans le gras de la viande animale aux
Etats-Unis. Si I'on retient un apport quotidien de 150 g de produits de la mer contenant 30
Hg/kg de mirex, il $’ensuit que I'apport quotidien de mirex devrait étre approximativement de
4,5 pug/personne, soit un apport inférieur & celui toléré pour I'alimentation mais qui ne prend
pas en compte les autres sources.

5.2.7 Dichlorodiphényltrichloroéthane {DDT)

Le DDT est un insecticide a large spectre, efficace contre toutes sortes d'insectes
nuisibles. Il est stable dans la plupart des conditions environnementales et résiste a une
dégradation compléte par les enzymes présentes dans les micro-organismes du sol et les
organismes supérieurs. Sa rémanence dans I'environnement est principalement due au fait
qu’il est liposoluble et pratiquement insoluble dans I'eau (WHO, 1979).

Le DDT n'a pas été mutagéne lors du test sur S. typhimurium ou pour les
champignons. |l a induit des aberrations chromosomiques mais non des micronuclei dans
les cellules médullaires et les spermatocytes de souris. Ces effets n’ont pas été observés
dans les cellules médullaires de rat. Il a occasionné des mutations létales dominantes chez
la drosophile mais il a été négatif dans les test d’anomalies chromosomiques, de mutations
ou de synthése non programmée d’ADN dans des cellules humaines in vitro.

Les études épidémiologiques de Laws (1973) et de 'OMS (WHO, 1979) portant sur des
travailleurs fortement exposés n'ont pas permis de metire en évidence des indices de
cancérogénicité du DDT chez 'hamme. En dépit du nombre restreint des cas de ces études,
la période d’observation a duré plusieurs années, ce qui confére une certaine crédibilité aux
résultats négatifs. Dix-neuf études épidémiologiques sur divers groupes de population exposés
au DDT ont fait I'objet d'une revue analytique par le CIRC (IARC, 1987). Le CIRC est parvenu
a la conclusion que les preuves d'une cancérogénicité du DDT chez 'homme étaient
insuffisantes (IARC, 1987).

Le DDT est un composé de toxicité modérément aigué. La DL, orale chez le rat est
de 500 & 2.500 mg/kg pe, et chez la souris de 300 & 1.600 mg/kg pc en suspension
aqueuse. Quand il est dissous dans I'huile, sa DLy, est environ du tiers a la moitié de sa
DL, en suspension aqueuse (WHO, 1979).
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A des niveaux posalogiques proches de la dose Iétale, des effets nocifs se manifestent
au niveau du SNC et du foie. Les effets sur le SNC comprennent de I'hyperirritabilité, des
tremblements et des convulsions. Les effets hépatiques consistent en nécrose
hépatocellulaire enfoyer (WHO, 1879). A des niveaux posologiquesinférieurs, F’hépatomégalie
et la stimulation de I'activité MFO ont été fonction de la dose (Conney, 1967).

On n’a pas signalé chez 'homme d’effets pathologiques de I'exposition au DDT par
I'inhalation et la voie cutanée, méme dans des conditions de niveaux d'exposition élevés tels
que les pulvérisations de I'intérieur des habitations lors de campagnes anti-paludéennes ou
que son application abondante lors d’épouillages massifs de troupes et de civils au cours de
la Seconde Guerre mondiale (WHO, 1979).

Les seuls effets du DDT pouvant étre mis en évidence dans la population générale sont
le stockage du composé et de quelques-uns de ses dérivés dans les tissus ainsi que leur
excrétion dans P'urine et le lait {Laug et al., 1951; Denes, 1962). Dans les cas d’exposition
plus forte, on a également mis en évidence une capacité accrue de métabolisation, plus rapide
gue la moyenne, du DDT [ui-méme ou d'un médicament test (comme la
phénylbutazone) (Kolmodin et al., 1969; Poland et al., 1970).

Des doses trés fortes de DDT comme celles qui peuvent étre ingérées accidentellement
ou lors d’une tentative de suicide induisent des troubles du SNC qui se caractérisent par une
incoordination, des tremblements, une anesthésie et des convuisions. On ne connait pas
la dose iétale chez 'homme, mais il semblerait que des doses dépassant 300 mg puissent
entrainer des symptomes toxiques et le décés (WHQO, 1979).

L’alimentation représente la principale source d'apport de DDT dans la population
générale. Au point culminant de [lutllisation du DDT, cet apport était de 0,04
mg/personne/jour, 'eau contribuant pour 1/1000e & cette quantité.

L’exposition au DDT par I'alimentation varie d'un pays a l'autre. Cette variation peut
aller du triple au décuple. La concentration du DDT non métabolisé dans le tissu musculaire
(viande) se situe, en maintes régions du monde, au dessous du seuil de détection (Villeneuve,
1987), mais dans les zones trés polluées, elle peut &tre en moyenne de 50 Ug/kg. Les
concentrations dans le foie de poisson et Phuile de foie sont généralement dix fois plus
élevées que celles du muscle - [a plus haute valeur relevée étant de 7000 ug/kg (Magos,
1989). La plupart des concentrations de produits DDT dans fes mollusques/coquillages
paraissent étre inférieures & 100 ug/kg {(Magos, 1989). Des données récentes concernant la
Méditerranée figurent sur les tableaux 3 et 6.

L'apport quotidien admissible a été fixé a 0,02 mg/kg pc (FAO/WHO, 1984),

Le DDT a induit des tumeurs hépatiques chez le rat et la souris & des niveaux trés
élevés d’administration. Les études de mutagénicité n’étaient pas concordantes, ce qui
autorise & penser que la mutagénicité du DDT est faible ou douteuse. Ces résultats,
conjointemental'absence detoute preuve épidémiologigue de cancérogénicité chez’lhomme,
laissent supposer que le risque cancérigéne pour 'homme est effectivement trés faible. Les
caiculs de I'apport quotidien en apportent une certaine confirmation. Ainsi, si'on retient une
consommation de 150 g/jour de poisson dans une communauté de pécheurs et une
moyenne de 50 ug/kg de DDT dans le poisson (ce qui correspond approximativement aux
congcentrations en Méditerranée), I'apport quotidien serait de 0,125 ug/kg pc. Cette valeur
représente le 1/160e de 'apport quotidien admissible.
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5.2.8 Hexachlorobenzéne (HCB)

Le HCH est principalement utilisé pour lutter contre les champignons qui attaquent les
graines d'oignon, de sorgho et de blé; on I'emploie aussi comme agent de protection du
bois. La teneur en HCB du produit des diverses qualités commerciales varie de 12 & 80%,
le reste se composant d'impuretés (IARC, 1979d).

Lors des études de mutagénicité, le HCB a été négatif pour le test Iétal dominant chez
la souris ainsi que pour les tests in vitro sur Saccharomyes cerevisiaie et d'autres
organismes (Gorski et al., 1985; Guerzoni et al., 1976). Le HCB ne s’est pas avéré mutagéne
lors d’'une étude menée récemment dans plusieurs systémes (Siekel et af., 1991). Dans les
études de cancérogénicité, on a enregistré un accroissement statistiquement significatif de
tumeurs hépatiques chez des rats nourris avec 100 ou 200 mg/kg pc de HCB. On n’a pas
cbservé de tumeurs chez des rats nourris & raison de 50 mg/kg pc ou chez les témoins
(Cabral et al., 1979). On a enregistré, chez des hamsters traités a raison de 50, 100, ou 200
ma/kg pc de HCB, un accroissement statistiquement significatif de tumeurs hépatiques
(hépatomes et hémangiosarcomes) qui était fonction de la dose (Cabral et al., 1979).

Le HCB a entrainé une tératogenése minime quand il était administré a fortes doses
(Khers, 1974; |IARC, 1979).

Bien qu’il semble exister une association entre la porphyrie d'origine congénitale et
le cancer hépatocellulaire chez 'homme (Kordac, 1872; Axelson, 1986), on n’a observé aucun
excédent de cancer du foie 25 ans aprés une épidémie de porphyrie due a la consommation
accidentelle de céréales fortement contaminées par le HCB (Peters, 1982). Pour cette
épidémie, on a estimé que I'apport quotidien avait été de 50 & 200 mg/kg de HCB sur une
péricde relativement longue (se comptant en mois) avant que les sympidmes ne se
manifestent. Les études de suivi de 32 de ces patients ont montré qu’un métabolisme
anormal des porphyrines et une symptomatologie évolutive avaient persisté sur un délai de
20 ans apres I'épidémie (Peters et al., 1978; Peters, 1976), ce qui autorise a penser que le
cours de la porphyrie induite par le HCB pourrait étre différent de celui de la maladie d'origine
congénitale pour autant qu'il s’agisse de I'association au cancer du foie.

Selon le CIRC (IARC, 1987), on ne dispose pas de communications signalant une
association directe entre le HCB et le cancer chez 'homme.

La DLg, chez le rat se situe entre 3.500 et 10.000 mg/kg pc. La mort survient par
suite des effets neurotoxiques (Booth et McDowell, 1975).

L’administration répétée a des rats de HCB a des niveaux de dose assez élevés (environ
500 mg/kg poids corporel} a entrainé une porphyrie, une immunosupression, une
hépatomégalie et I'induction de 'activité MFO (den Tonkelaar et al., 1978; L.oose et al., 1977;
Kimbrough et Linder, 1974; Grant et al., 1974; Stonard, 1975).

Diverses estimations de I'apport de HCB par 'alimentation, dans laguelle les quantités
sont généralement faibles, ont été établies. Aux Etats-Unis, cette estimation variait de 0,4 &
0,08 pg/jour/personne (U.S. F.D.A). En ltalie, elle était de 4,11 pg/personne/jour. Au
Japon, elle peut &tre de 18 pg/kg (Leoni et D’Arca, 1976, d’aprés des chiffres communiqués
par Morita et al., 1975).
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Une dose de 0,6 Ug a été établie pour I'apport quotidien admissible conditionnel chez
Yhomme (36 Jg pour un individu de 60 kg) (WHO, 1975). Selon les lignes direcirices de
PEPA, 'apport par Peau sur une longue période (plusieurs mois) ne devrait pas dépasser 50-
175 pg/litre (U.S. P.H.S. 1990).

La consommation de 150 g de poisson contenant 3,26 lig/kg (poids frais) de HCB
(la quantité la plus élevée enregistrée au cours du projet pilote de surveillance continue 1989-
80) devrait entrainer un apport juste inférieur & 0,5 g, soit une fraction de I'apport guotidien
admissible conditionnel. A ces faibles niveaux, il est peu probable que le HCB présente un
risque cancérigéne pour 'homme. Les données épidémiologiques négatives ne font que
conforter cette opinion.

5.2.9 Hexachlorocyclohexane (HCH)

Huit isomeéres du HCH ont été identifiés. Les plus couramment trouvés dans les
préparations commerciales sont les isomeres a, g et d. L'isomére g (lindane) est le plus actif
comme insecticide et la plupart des préparations techniques de HCH en contiennent une
proportion importante (jusqu'a99,9%). On réserve la désignation de lindane aux préparations
fonciérement pures de Pisomére g. Le HCH n’est que lentement bicdégradable dans le sol
(IARC, 1979¢).

i.e lindane, comme d'autres hydrocarbures chlorés servant d'insecticides, est stocké
dans la graisse de I'organisme humain (Solly et Shanks, 1974).

Le a-HCH, le b-HCH et le lindane n'ont pas été mutagénes dans les bactéries, les
levures ou la drosophile. Le lindane a induit des aberrations chromosomiques dans des
cellules végétales et des ruptures chromatidiennes dans des lymphocytes humains in vitro
(IARC, 1979¢).

Les quatre isoméres communs, ainsi que la qualité technique de HCH, ont été testés
pour leur cancérogénicité chez le rat et la souris. L’isomére a a induit des tumeurs hépatiques
chez la souris et le rat, I'isomére b, le lindane et le HCH (technigue) chez la souris seulement.
Les tumeurs induites chez la souris par ces isomeéres sont apparues 3 des doses supérieures
a 100 mg/kg poids corporel dans des études sur la durée de vie. Chez le rat, les doses de
a-HCH efficaces pour ['obtention de tumeurs hépatocellulaires étaient de I'ordre de 300
mg/kg/régime alimentaire ou supérieures (IARC, 1979¢). Des néoplasmes lymphoréticulaires
étaient également induits chez des souris de lignée pure par le HCH de qualité technique
(Kayhyap et al., 1979).

On a décelé un accroissement discutable de tumeurs thyroidiennes chez des rats
traités avec du tindane & des doses de 236 et 472, et chez des rates & des doses de 135 et
270 mg/kg poids corporel (IARC, 1979c).

Des études de cancérogénicité ont également été menées chez le chien et le hamster,
mais on a estimé qu'elles ne convenaient pas & 'évaluation du risque pour 'homme (IARC,
1987).

On a signaié une incidence accrue de cancers du poumon chez 285 travailleurs qui
avaient procédé a des applications de divers pesticides, dont ie HCH, dans un ¢adre agricole.
Bien que l'incidence de tumeurs ait été supérieure a celle prévue en raison du tabagisme, la
présence d'autres produits chimiques (comme des solvants) ne permet pas d'attribuer au
lindane cette hausse de lincidence (Barthel, 1981). Dans des études épidémiologiques
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postérieures, des auteurs ont fait valoir 'existence d’'une association entre I'exposition au
HCH et I'apparition de leucémies, sarcomes des parties molles et lymphomes. Ces études
ont été jugées insuffisantes pour I'évaluation du risque cancérigéne pour Thomme résultant
d’une exposition au HCH (IARC, 1987).

l.a Clgg des isomeéres a, b, d, et du HCH technique dépasse 500 mg/kg chez le rat
et la souris. Celle de P'isomére g est d'environ 86 mg/kg chez la souris et d’environ 100
mg/kg chez le rat (OMS, 1969).

Les doses de lindane comportant une toxicité aigué chez le rat provoquent de la
diarrhée, des convulsions et une insuffisance respiratoire (Chen et Boyd, 1968). Des doses
plus faibles entrainent une hépatomégalie, une induction de 'activité MFO et des altérations
graisseuses ou une nécrose en foyer du foie (Schulte-Hermann, 1974; Fitzhugh et al., 1950).

Le lindane est embryoctoxique mais non tératogéne (IARC, 1979).

La concentration de lindane ou HCH dans les denrées alimentaires a
considérablement varié d’un pays a 'autre dans les années 60 et 70 quand ce produit a fait
objet d’une utilisation étendue comme pesticide (par exemple: apport quotidien moyen:
Etats-Unis, 3 pug/jour; Espagne: 11,52 ug/jour; Japen, 3,5 pyg/jour). Les restrictions imposées
a son emploi ont été suivies d’une diminution considérable des résidus dans l'alimentation et,
partant, de son apport quotidien (JARC, 1978¢).

Un apport quetidien admissible maximal de lindane pour 'homme a été établi 4 0-0,01
mg/kg pc/jour (WHO, 1976). La directive actuelle de 'EPA pour I'apport oral s’établit a 1,8
mg/jour (EPA, 1988).

Si I'on retient un apport quotidien de 150 g de poisson contenant 1,20 mg/kg de
lindane (soit approximativement la moyenne des niveaux relevés en Méditerranée), la quantité
ingérée devrait &tre de 180 g ou d’environ 3 pg/kg pc chez un homme pesant 60 kg, ce qui
représente le tiers de Papport admissible maximum fixé en 1976. A ce niveau de dose, il y
a peu de chances que Je HCH présente un risque cancérigéne pour 'homme. On peut en
trouver une nouvelle confirmation dans le fait que, en dépit d'une exposition professionnelle
prolongée, on nait aucun élément évoquant une incidence accrue de tumeurs parmi les
travailleurs concernés. En outre, rares sont les tumeurs induites en expérimentation animale,
malgré les fortes doses administrées.

5.2.10 Acide nitrilotriacétique (NTA) et ses sels

Le NTA est un acide aminocarboxylique qui peut séquestrer des ions métalliques sous
forme de complexes hydrosolubles (Anderson et al., 1985). Un grand nombre de tests de
mutagénicité et de clastogénicité ont été réalisés sur le NTA et ses sels. Certains résultats in
vitro, essentiellement dans les tests d'anomalies chromosomiques, étaient positifs. Un test
portant sur ta drosophile a été positif, mais un second s'est avéré négatif. Deux tests in vitro
chez la souris ont été négatifs. Tous les résultats positifs ont été obtenus a des concentrations
trés élevées, proches des valeurs 1étales (IARC, 1930).

Chez ta souris, Fadministration de NTA & raison de 7.500 ou 15.000 ppm dans le
régime alimentaire pendant 18 mois a entrainé chez les males un accroissement
statistiquement significatif des adénocarcinomes rénaux qui était fonction de la dose. Chez
les femelles, on n’a observé que pour la plus forte dose une tres faible incidence du méme
type de tumeur. L’expérimentation a pris fin au bout de 21 mois {NCI, 1977). Chez des rats
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nourris avec les mémes concentrations de NTA pendant 18 mois et sacrifiés au bhout de 24
mois, on a relevé un accroissement, qui était fonction de la dose, des adénomes
tubuloceliulaires et des adénocarcinomes chez les males, et des épithéliomas malpighiens et
a cellules transitionnelles de la vessie urinaire chez les femelles. Dans les deux sexes,
l'incidence des tumeurs pour [a plus forte dose était statistiquement significative (NCI, 1977),

Le sel trisodique de NTA {monohydrate) a également été testéd pour la cancérogénicité
chez la souris & raison de 2.500 et 5.000 ppm dans le régime alimentaire pendant 18 mois.
Les souris étaient sacrifiees au bout de 21 mois. On n’a relevé aucune tumeur de Papparsil
urinaire, mais quelques animaux du groupe traité ont contracté des tumeurs
hématopoiétiques. Le méme sel a été testé chez le rat & raison de 200, 2.000 ou 20.000 ppm
dans l'eau de boisson pendant 104 semaines. On a chservé des adénomes tubulocellulaires
et des adénocarcinomes ainsi que des épithéliomas a cellules transitionnelles chez les males
et les femelles des groupes traités. L'incidence des épithéliomas a cellules transitionnelles et
des adénomes tubulocellulaires était en rapport avec la dose et statistiquement significative.

On a observé une augmentation statistiquement significative de l'incidence des
tumeurs tubuiaires chez e rat quand le NTA a été administré dans 'eau de boisson a raison
1.000 ppm (Goyer et al., 1981), mais le se! disodique administré & raison de 5.000 ppm & des
rats ou des sautis dans le cadre d’'études classiques sur la durée de vie n'a pas permis
d’obtenir des tumeurs (Greenblatt et Lijinski, 1974; Lijinski et al., 1973). Il n‘existe pas de
données épidémiologiques concernant la cancérogénicité du NTA chez 'homme.

Le NTA et se sels ne sont pas métabolisés dans Vorganisme des mammiféres et ils
sont excrétés intacts dans l'urine. La teneur des reins en NTA est plus élevée que celle de
fout autre tissu. Des études & court terme menées chez des rats et des souris traités & des
niveaux élevés (comparables a ceux qui ont produit des tumeurs lors des études de
cancérogénicité chez les rongeurs) de NTA ou de ses sels sodiques ont permis d’observer
des dommages tubulocellulaires rénaux, des ulcérations et une hyperpiasie de I'épithélium de
I'appareil urinaire {Anderson et al., 1985).

La principale voie d’exposition chez I'homme est 'eau de boisson. La Food and Drug
Administration des Etats-Unis a approuvé 'emploi du NTA (set trisodique) comme additif dans
Peau des chaudiéres servant a préparer la vapeur qui viendra en contact avec les aliments,
I} ne doit pas dépasser 5 mg/litre {ppm) dans 'eau d'alimentation des chaudiéres et ne doit
pas étre utillisé quand la vapeur entre en contact avec le lait et les produits laitiers (IARC,
1990).

L’exposition professionnelle estlimitée & 1 mg/ m3/8 heures en moyenne pondérée sur
le temps ou & 2 mg/m3 STEL (Monsanto Co. 1985).

Des études concernant les effets du NTA sur la reproduction et fa toxicité prénatale ont
été réalisées chez la souris, le rat et le lapin. On n’a pas observé d’effets tératogénes mais,
dans une seule étude, on a décelé des maiformations de la vessie chez des foetus de rat
(IARC, 1990). De plus, on ne dispose pas d’éléments selon lesquels le NTA ou ses sels
accroitraient la toxicité des métaux lourds sur la reproduction en expérimentation animale
(MacClain et Siekeirka, 1975).

Les données indiquent que, chez la souris et le rat, le cancer rénal a été induit par des
niveaux de dose qui étaient manifestement néphrotoxiques dans les tests & court terme, ce
qui donne a penser que Papparition des tumeurs a résulté du dommage cellulaire et de la
réparation subséquente. Des études sur la mutagénicité aux résultats douteux étayent 'opinion
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selon laquelle les tumeurs rénales ont été induites par un mécanisme non génotoxique. Au
faible niveau présent dans I'eau, il est peu probable que le NTA et ses sels fassent courir un
risque cancérigéne a 'homme.

5.2.11 Hydrocarbures halogénés a faible poids moléculaire {solvanis)

Ces composés sont utilisés en trés grand nombre dans l'industrie et ils finissent
souvent par se retrouver dans I'eau de boisson et la mer.

Etant donné la multipicité des composés en jeu, il est difficile de faire un choix ne vue
d’un examen et d'une évaluation plus spécifiques. Le CIRC s’est attaché & recenser ceux qui
semblent avoir suscité les plus grandes préoccupations (tableau 15). La bréve évaluation qui
suite repose sur des données tirées du CIRC ({ARC, 1979a).

Le seul solvant de ce groupe qui ait donné des résuitats incontestablement positifs au
test de mutagénicité est le 1,2-dichloroéthane. |l a été positif dans plus d'un systéme test et
les résultats ont été nettement lindaires sur une large gamme de concentrations dans un
systéme test au moins (drosophile). Les autres solvants recensés comme positifs sur le
tableau n'ont été testés que chez les procaryotes (|ARC, 1979a).

Les valeurs de la DLy, indiquent que les composés énumérés possédent une vaste
gamme de potentiel toxique. Le tétrachlorure de carbone parait étre le plus toxique et ie
tétrachloroéthyléne le moins toxique. Les concentrations dans l'eau de boisson sont
généralement de plusieurs ordres de grandeur inférieures ala DLy, et ['on peut par conséquent
admettre qu'ils ne présentent guére, voire aucun risque toxique pour 'homme. sil’on posiule
que la concentration dans 'eau de mer n’excede pas notablement celle de 'eau de boisson,
le risque toxique imputable & ces composés devrait étre minime, sinon totailement absent.

Tous les solvants recensés sur le tableau sont cancérigénes. La plupart d’entre eux
induisent des cancers du foie chez le rat ou la souris, ou dans les deux espéces. Comme
bon nombre de ces solvants sont non mutagénes ou d’'une mutagénicité douteuse, les
cancers ont di apparaitre par suite de quelgue mécanisme non génotoxique. C'est 1a le
mécanisme le plus probable dans le cas du tétrachlorure de carbone, du chlorcforme, du
tétrachloroéthylene et du 1,1,2-trichloroéthane, puisque ces composés sont indubitablement
non mutagénes.Cette hypothése est confortée par le fait que la nécrose du foie a été observée
dans les tests a court terme pour des niveaux proches de ceux utilisés dans les études de
cancérogénicité, etil est désormais généralement admis que des épisodes répétés de nécrose
et de régénération sont susceptibles d’aboutir & la formation de tumeurs (Grasso et al., 1981).

Les mémes remarques sont valables pour le dichloroéthane, le 1,1,1,1-
tétrachioroéthane, le 1,1,1-trichloroéthane et ie trichloroéthyiéne, bien qu’on ne puisse
entierement écarter la possibilité gu’un mécanisme génotoxique soit en partie responsable du
développement de ces turmeurs.

Le 1,2-dichioroéthane parait relever d'une catégorie différente de celles des autres
solvants. 1l a donné naissance a des tumeurs dans plusieurs organes et est
incontestablement mutagéne. |l est vraisembiable qu’au maoins certaines de ces tumeurs
(comme les hémangiosarcomes) aient été provoquées par un mécanisme génotoxique. On
ne peut affirmer avec certitude dans quelle mesure ces résultats cancérigénes et mutagenes
peuvent étre attribués au composé parent ou aux impuretés qui peuvent étre présentes.
Néanmoins, la préparation commerciale de ce solvant paraiirait présenter un plus grand
risque cancérigéne pour Flhomme que n'importe fequel des autres solvants,
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5.2.12 Polychlorodibenzodioxines (PGDD)_et polychiorodibenzofuranes {PCDF)

Environ 75 PCDD et 135 PCDF ont été identifiés dans 'environnement, mais des
données d’une qualité suffisante pour évaluer le risque pour ’homme n’existent que pour le
2,3,7,8-téra-CDD (TCDD). Pour les auires congénéres et isomeéres, les données
toxicologiques sont limitées a 'exposition aigué ou a court terme ou aux études /n vitro. La
plupart de ces isoméres et congénéres ont &té détectés par des analyses spécifiques
d’'isomeres de divers échantilions environnementaux tels que les déchets industriels, le sal,
les déchets municipaux et le tissu adipeux humain {IPCS, 1889; WHO, 1988a).

En I'absence de données suffisantes pour évaluer le risque imputable & ces composés
chimiques, plusieurs modgéles ont été proposés afin de rapporter la toxicité des PCDF et des
PCDD dans 'environnement & celle du TCDD. Les résuitats de ces modeles sont appelés
"Equivalent toxique TCCDD"(TTE).

Les valeurs du TTE pour les divers composés varient d’'un modéle a 'autre, mais elles
représentent toujours une fraction seuiement des valeurs pour le TCDD, ce qui indique que
les divers congénéres et isoméres étudiés sont moins toxiques que le TCDD.

Si chaque composé devait &tre considéré aussi toxique que le TCDD, on surestimerait
le risque toxique imputable & ce groupe de composés. Une surestimation de cet ordre
signifierait que tout calcul d’une dose tolérée pour ce groupe de composés aurait un "facteur
de sécurité" intégré.

Dans la présente section, on s’attachera essentiellement & la mutagénicité et a la
cancérogénicité du TCDD, mais des données relatives a d’autres isomeéres et congénéres seront
incluses, s’il y a lieu, pour contribuer & I'évaiuation du risque cancérigéne et toxique imputable
a ce groupe de composés.

Un chercheur a constaté que le TCDD était mutagéne dans les souches de S.
typhimurium TA 1532 et de E. coli Sol 4. D'autres chercheurs ont obtenu des résultats
négatifs sur 4 souches de S. typhimurium (TA 1832, 1535, 1537 et 1538). Un test de
transformation celiulaire utilisant des cellules rénales de hamster a été positif, mais un test |étal
dominant chez la souris et une étude cytogénétique de fa moelle osseuse de rat ont donné
des résultats négatifs (Giri, 1986; WHO, 1988a).

les études réalisées chez le rai ont montré gue la liaison covalente a I'’ADN est de 4
a 6 ordres de grandeur plus faible que celle de la plupart des agents chimiques cancérigénes
et que la liaison a 'ADN est équivalente a une motécule de TCDD par ADN de 35 celiules
(Poland et Glover, 1975).

Les tumeurs du foie, des cornets nasaux et de la volte palatine ont accusé un
accroissement statistiquement significatif chez des rats Sprague-Dawley des deux sexes
ayant regu 0,1 pg/kg pc (dose maximaie). En outre, on a relevé un accroissement
statistiquement significatif des tumeurs du foie chez des femelles ayant re¢u 0,01 et 0,1 pug/kg
pc. Chez les femelles, les tumeurs du poumon ont été significativement accrues a la plus
forte dose. A la plus faible dose {0,001), on n’a enregistré aucun accroissement de tumeurs
dans I'un et l'autre sexes (Kociba et af., 1978). Dans des études ultérieures, on n’a relevé
aucun accroissement des tumeurs du foie et de la thyroide au plus fort niveau de dose chez
des rats auxquels on a administré du TCDD en quantités comparables & celles de
I'expérimentation de Kociba (NIH, 1982a). On n’a pas décelé de tumeurs du poumon et de
la volte palatine dans I'expérimentation du NiH. Chez la souris, des tumeurs du foie et de
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la thyroide ont été observées a des doses de 2 Lig/kg/semaine (dose maximale). Des doses
plus faibles n'ont pas augmenté 'incidence de tumeurs dans quelque crgane que ce fat (NiH,
1982b; WHO, 1989a).

Il n’existe aucun indice fiable d'une cancérogénicité ou tératogénicité du TCDD pour
'homme (Fara et del Corno, 1985; WHO, 1989a; IARC, 1987).

Le TCDD est foetotoxique et tératogéne chez la souris et le rat & des doses variant de
0,5 Mg/kg a 3 ug/kg. Des effets nocifs sur la reproduction (réduction de la fécondité) ont été
observés avec des régimes alimentaires contenant 18 mg/kg pc/jour. Chez le singe, le
niveau de dose & effet nul est d’environ 200 mg/kg p¢ (WHO, 1989a).

Le TCDD est extrémement toxique pour toutes les espéces mammiféres testées. La
DLz, orale se situe dans une fourchette comprise entre le pg et quelques mg/kg. Elle est
de 2 ug/kg pc chez le cobaye, 'une des espéces les plus sensibles a la toxicité du TCDD.
Le TCDD est un puissant inducteur de I'activité MFO et provoque une hépatomégalie marquée
(WHO, 1989a).

Le principal type d’exposition au TCDD se produit lors de la fabrication des 2,4,5-
trichlorophénols ot il se rencontre sous forme d'impuretés. Moins couramment, I'exposition
peut également avoir lieu & la suite de la fuite ou de 'explosion de cuves aréaction. Sous ¢es
conditions de forte exposition, les effets nocifs se sont produits au niveau de la peau (acné
chlorique, hyperkératose ou hyperpigmentation) et du foie (fibrose modérée, hausse des
transaminases sériques) et d'autres organes comme le SNC (Crow, 1970; Kimbrough, 1974;
WHO, 1989a).

L’alimentation est la principale source d’apport de TCDD chez 'homme. On a décelé
ce produit dans toutes sortes d'aliments d’origine animale ou végétale. Les données sont
fragmentaires (WHO, 1988a), mais on estime qu’un homme de 70 kg a un apport quotidien
moyen de 0,8 pg/kg pc/jour de TCDD d'origine animale et de 0,4 pg/kg pc/jour de TCDD
provenant du poisson consommé {en postulant un apport de 70 g de graisses animales et
de 10 g de poisson), soit au total 1,2 pg/kg pc/jour.

L’exposition par inhalation est censée étre responsabie d'un apport de 0,1 pg/kg
pc/jour. Quant a 'exposition par ’eau de boisson ou d’autres sources non professionnelles,
elle est tenue pour négligeable (WHO, 1888a).

Les PCDF étaient présents dans des mélanges de PCDD testés pour la cancérogénicité
chez I'animal. Les moadifications biochimigues provoquées par les PCDF dans les tests a
court terme sont trés similaires a celles provoquées par les PCDD et consistent en
hépatomégalie et en accroissement de I'activité MFO.

Les PCDF se rencontrent comme contaminants lors de la fabrication de composés
aromatiques chlorés et ils peuvent aussi se former a la suite de combustion (IPCS, 1989).
Leur rythme de dégradation est trés lent si bien que leur déilai de rémanence dans
'environnement est considérable. |l sont trés médiocrement solubles dans I'eau mais
aisément solubles dans les lipides. lls ont tendance a se concentrer dans les aliments et
dans les graisses de 'organisme de 'lhomme et des animaux (IPCS, 1989). On n'a décelé
aucune activité mutagéne lorsqu’on a testé les TCDF sur des souches TA98 et TA 100 de S.
typhimurium et sur S. cerevisiaie (IPCS, 1989). On ne dispose pas de données concernant
la cancérogénicité des PCDF chez 'animal ou chez 'homme.
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La DLg, orale du TCDF est d'environ 1 mg/kg chez le rat et supérieure a 8 mg/kg la
soutis. Chez le cobaye, la DLy sur 80 jours a été de 1-2 jig. Chez le singe, la DL, se situe
entre 1000 et 1500 ug/kg (IPCS, 1989; WHO, 1988).

Des études & court terme chez le rat, & des niveaux de 1 4 10 yg de PCDF et & la
méme concentration que celle relevée dans I'huile de riz contaminée occasionnant le "Yusho',
ont entrainé une élévation des enzymes sériques hépatiques, de 'hépatomégalie et l'induction
de l'activité MFO (Oishi, 1977; Hori et al., 1986). L'atrophie du thymus a également été
observée chez ces animaux tout comme chez des souris alimentées a raison de 100
pg/TCDF /kg régime alimentaire ou de doses supérieures. Chez des cobayes, des morts sont
survenues au cours d’une période de 88 jours d'administration de TCDF dans I'alimentation
a raison de 1-2 yg/kg de poids corporel (loannou et al., 1883).

On a signalé que les PCDF occasionnaient de 'acné chez I'’homme (Braun, 1955); Vos
et Kolman (1970) ont estimé que les PCDF expliquent les propriétés acnéigénes de certains
mélanges commerciaux de PCB.

En 'absence de toute étude épidémiologique ou concernant la cancérogenicité des
PCDF, an ne peut procéder & aucune évaiuation directe du risque de cancérogénicité qu'ils
représentent pour 'homme. Toutefois, sur fa base des observations formulées plus haut dans
la présente section, on peut se forger une certaine idée du risque présenié par les PCDF et
les PCDD en tenant compte du risque présenté par le TCDD.

L’OMS n’a pas établi un niveau admissible ou toiéré pour le TCDD. Cependant, le
Comité gouvernemental sur la toxicité, Royaume-Uni, a recommandé une directive de 60 pg
par adulte (MMSQO, 1989). il souligne que [a directive intégre d’importants facteurs de sécurité
et note que I'apport alimentaire moyen a avoisiné ou dépassé fa norme de la directive pendant
de nombreuses années sans nocivité apparente. Des directives analogues ont été établies
pour d'autres produits chimiques.

5.3 Conclusions

Les composés examinés dans la section 5 sont notoirement trés répandus dans
'environnement et ont suscité de vives préoccupation quant aux risques sanitaires qu'ils
pourraient faire courir.

L’arsenic, notamment sous sa forme inorganique, est reconnu pour étre cancérigéne
chez 'homme et a occasionné des cancers de la peau dans certaines communautés dont
'eau de boisson est tirée de formations géologiques riches en arsenic. Les produits
comestibles de la mer sembileraient contribuer dans une mesure importante a la quantité
d’arsenic dans le régime alimentaire §’ils constituent une source principale de protéines.
Heureusement, la majeure partie de I'arsenic présent dans les produits de la mer s’y trouve
sous sa forme organique qui est moins toxique et cancérigéne que sa forme organique, ce
qui conforte dans I'idée de son innocuité. Néanmoins, il convient de s’employer au mieux 2
limiter 'apport aux niveaux recommandés par diverses autorités.

Les PAH comprennent un certain .nombre de composés a 4-6 noyaux qui sont
fortement cancérigénes pour I'animal quand ils sont administrés par voie percutanée et ls sont
présents dans des produits qui sont étroitement associés chez I'homme au cancer de la peau
(comme la suie, 'huile minérale brute) et au cancer du poumon (émanations des fours &
coke). Chez I'animal, les PAH administrés par voie orale sont cancérigénes pour I'estomac
antérieur, une région anatomique absente chez 'homme (Nagayo, 1973}, mais on ne dispose
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pas de données établissant que des PAH ont occasionné un cancer de I'estomac ou autre
chez 'homme. Néanmoins, it serait prudent de maintenir le niveau de contamination aussi
bas que possible dans l'environnement en vue de réduire son apport dans la chaine
alimentaire humaine.

Les autres compaosés examinés dans la présente section relévent de la vaste catégorie
des hydrocarbures chiorés. lis sont tous hépatocancérigénes pour le rat et la souris, mais des
études épidémiologiques menées sur ceux qui sont les plus répandus dans I'environnement
(DDT, HCB, TCDD, etc.) n'ont pas permis d'évoquer une association au cancer chez
'homme, méme quand 'exposition a été forte et prolongée.

Seion des données scientifiques solides, le cancer du foie chez les rongeurs résuite
souvent d'un dommage hépatocellulaire prolongé (Grasso et Hinton 1991). A des niveaux
voising des doses utilisées dans les études de cancérogénicité, certains effets nocifs allant de
Fhépatomégalie a la nécrose hépatoceliulaire ont été observés, ce qui autorise a penser que tes
tumeurs du foie pourraient avair résulté de ces faits pathologiques. Ce point de vue est étayé
par la constatation que les tests de mutagénicité pratiqués pour ces composés dans plusieurs
systémes in vitro et in vivo se sont avérés négatifs ou douteux. Dans ces conditions, il n'est
guére probable que la trés petite quantité de composés chimiques aboutissant dans les
produits comestibles de la mer présente un risque de cancer.

Il y a quelques exceptions a cette vue d'ordre général. La dioxine est extrémement
toxique en expérimentation animale et bien qu’'on ait observé peu d’effets nocifs chez les
personnes exposées a des doses assez importantes lors d’accidents industriels, il convient
d'étre prudent quand on envisage Pexposition prolongée chez 'homme car sous ces
conditions la réaction peut étre différente de ce qu'elle est aprés une exposition importante
unigue.

Le dichiorométhane est une autre exception a cette régle. !l est génotoxique dans un
certain nombre de systémes et a occasionné des tumeurs dans plus d’un organe, ce qui
donne a penser que la cancérogénicité du composé pourrait, dans une certaine mesure, étre
due a sa génotoxicité.

Nonocbstant ces réserves, on peut conclure que, a condition que I'apport par les
produits comestibles de ia mer reste dans les limites fixées par les instances compétentes et
que cet apport n'ajoute pas significativement a la charge imputable aux aliments d’origine
terrestre, il n'est guére probable qu'on ait affaire a des effets nocifs tels que le cancer
apparaissant dans des communautés qui dépendent des produits de la mer pour leurs
moyens d’existence.

6. MESURES ANTIPOLLUTION

6.1 Mesures antipollution existani aux niveaux national et international

La justification scientifique des mesures Iégisiatives contre la pollution chimique de
Penvironnement, milieu marin y compris, .se fonde sur la toxicité globale de la ou des
substances chimigues concernées pour 'homme ou pour d’autres organismes vivants, et
dans ce cadre toxicologique global sont pris en compite les risques cancérigénes, tératogénes
et/ou mutagénes.
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Dans le cas des composés organohatogénés, dont un certain nombre ont été examinés
dans le présent document, les dispositions [égales actuelles les régissant sont récapitulées,
d'aprés les informations disponibles, sur le fableau 16. La situation concernant d’autres
produits chimiques est moins claire, bien que, dans de nombreux pays, ils soient visés
complétement ou partiellement par lg législation de portée générale et/ou les dispositions
administratives portant sur la pollution de I'eau et/ou les produits chimiques dangereux dans
leur ensemble. En Espagne, la loi de 1985 sur les eaux ne comporte pas de disposition
explicite pour les eaux cotiéres, mais elle réglemente les rejets dans les cours d'eau qui
pourraient polluer la mer. Les réglements mis en vigueur en 1986 en application de cette loi
prescrivent les valeurs limites pour un grand nombre de substances (arsenic et pesticides
notamment) dans les effluents. En ltalie, [a loi de 1976 sur la protection des eaux contre (a
pollution (qui comprennent expressément les eaux marines) fixe des valeurs limites pour
plusieurs substances dans les effluents, y compris I'arsenic. La législation frangaise fixe aussi
des valeurs limites pour les concentrations de polluants dans les effluents, mais elle ne
mentionne pas expressément les substances passées en revue dans le présent document.
Toutes les |égisiations précitées sont complétées dans chaque pays par d’autres dispositions
en application des Directives de ia CEE sur les composés organohalogénés.

Un certain nombre de pays méditerranées ont récemment promulgué une législation
sur la prévention et la lutte contre la pollution marine d’origine tellurique. Cette iégislation est
principalement destinée a appliquer les dispositions du Protocole d’Athénes de 1980. Dans
la majorité des cas, s'agissant des valeurs limites de concentration dans les effluents, 'eau
et les produits comestibles de la mer, il ne semble pas que des réglements spécifiques autres
que ceux énumérés sur le tableau 16 aient été émis. Dans Je cas des Etats méditerranéens
membres de la CEE, la légistation nationale est basée sur les Directives pertinentes de la
CEE.

Au niveau international, en ce qui concerne les composés organohalogénés, la
Directive du Conseil de la CEE 76/769/CEE du 27 juillet 1976 (CEE, 19764} limite 'utilisation
des PCB et des PCT aux appareils électriques a circuits fermés, fluides hydrauliques,
condensateurs, etc. La Directive du Conseil 76/403/CEE du 6 avril 1976 (CEE, 1976b)
réglemente I'élimination de ces substances. La Communauté européenne a fixé des limites
de rejet pour certains composés organohalogénés (tableau 17) et des objectifs de qualité a
Pintention des pays désireux d’appliquer cette option.

Sur un plan plus général, la Directive du Conseil de la CEE 76/464/CEE du 4 mai
1976 (CEE, 1978¢) sur la pollution occasionnée par certaines substances dangereuses dans
les milisux aquatiques de la Communauté comprend “les substances a I'égard desquelles |l
a été prouve qu’elles possédent des propriétés cancérigénes dans le milieu aquatique ou par
l'intermédiaire de celui-ci". Comme dans le cas du Protocole pour la protection de la mer
Méditerranée contre la pollution d'crigine tellurique, cette disposition permet de viser
doublement des substances cancérigénes relevant de groupes chimiques classés en
rubriques distinctes dans la méme annexe et dans le méme temps elle s'applique & d’autres
substances ayant les mémes propriétés et qui ne sont pas déja visées. Une communication
en date du 22 juin 1982 adressée par la Commission au Conseil (CEE, 1982) contient une
liste de 129 substances chimiques, tirées de divers groupes, qui sont considérées comme des
candidates potentielles a I'inclusion finale dans la liste 1 de la Directive de 1976. Sur les 21
substances retenues comme prioritaires au sein de cette liste, I'arsenic et ses composés
minéraux, la benzidine et les PAH (en particulier le 3,4-benzopyréne et le 3,4-
benzofluoranthéne) sont placés sous la rubrique spécifique des cancérigénes.
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6.2 Mesures proposées pour ia Méditerranée

Le présent document ne s’occupe uniquement gue des risques cancérigénes,
tératogénes et mutagénes associés aux substances ¢himiques qui y sont examinées. Les
mesures proposées se limitent & ces aspects et n’excluent en aucune maniére toute mesure
corrective ou régulatrice qui pourrait étre nécessaire soit pour des motifs de toxicité et/ou de
risque globaux soit en raison de tout risque autre que cancérigéne, tératogéne ou mutagéne
présenté par les substances en question.

S’agissant des risques pour les organismes marins, on a expliqué en détail & [a section
4.4 pourquoi il est impossible de parvenir a toute estimation fiable de ces risques. Pour cetle
raison, la principale action a long terme qui est nettement indiquée pour la Méditerranée
consiste & acquérir davantage de données ainsi qu'il est spécifié aux paragraphes a) a h) de
la section précitée. En dehors de données d’intérét mondial et non purement méditerranéen
dont la contribution devrait étre recherchée sans la considérer comme un objectif primordial,
les besoins propres a la région comprennent des études sur le terrain en vue de déterminer
les niveaux et (autant que possible) les effets, appuyées par des projets de recherche
pertinents axés sur les conditions écologiques spécifiques a la Méditerranée.

Eu égard & la sophistication relative des travaux concernés, des arrangements
pourraient &tre conclus pour que certains aspects soient traités dans le cadre de projets inter-
laboratoires sur une base bilatérale ou multilatérale.

S’agissant des risques pour [a santé humaine, if ressort dans 'ensemble que le risque
cancérigéne proprement dit parait étre faible par rapport aux risques globaux résultant des
propriétés générales des substances en question. Un autre facteur important dont il convient
de tenir compte dans pratiquement chaque cas est que la consommation de produits
comestibles de la mer ne constitue pas la seule source d’apport humain et, le plus souvent,
ne représente pas une fraction importante de l'apport total. Toute mesure Iégale ou
réglementaire envisagée pour les produits comestibles de la mer devrait d’abord prendre en
compte les dimensions mondiales du probléme, ¢'il y a lieu I'importance de la contribution
des effets de la pollution marine par I'intermédiaire de ia consommation de produits de la mer
a Pexposition totale, sur la base des niveaux enregistrés dans les diverses matrices
environnementales servani de sources d'exposition et des modes de consommation
alimentaire de groupes de population.

Sur cette base et compte tenu des données pertinentes présentées aux diverses
sections du présent document, it n'apparait pas que, pour la plupart des substances
chimiques passées en revue, limposition de mesures légales ou d'autres mesures
réglementaires sous forme de normes d’émission pour les rejets d’effluents dans le milieu
marin ou de limites supérieures de concentration dans les produits de la mer sur une base
régionale commune puisse se justifier uniquement en se fondant sur ies risques cancérigenes.
Il convient de souligner que cela n’exclut en aucune maniére que de telles mesures puissent
finalement s’avérer nécessaires soit en raison d'effets non cancérigénes ou de combinaison
d'effets, soit en raison de circonstances (permanentes ou sporadigues) prévalant en des sites
déterminés.
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Tableau 16
Dispositions 1égales relatives aux composés organohalogénés dans
les pays méditerranéens
PAYS DISPOSITIONS

Algérie Interdictions totale des PCB, DDT et lindane

Chypre Emploi réglementé des pesticides, interdiction de [l'utilisation de
Paldrine/dieldrine, des agents de conservation Le DDT dans le poisson
ne devrait pas dépasser 5 mg kg

Egypte *

Espagne Directives CEE en vigueur

France Directives CEE en vigueur. Contrble de la production. Interdiction de
Futilisation des drines, DDT, HCH, HCB, toxaphéne et DBCP dans
Pagriculture

Grece Directives CEE en vigueur

Israél Norme d’effluent industriel de 0,02 mg ¢ d'eaux usées

ltalie Directives CEE en vigueur. Valeur indicative de 5 mg kg pour les PCB
dans le poisson. Norme d'effiuent de 0,05 mg pour les pesticides
organchalogénés

Liban *

Libye Contréle de limportation et de la fabrication de tous les composés
organochalogénés

Malte Les PCB, les PCT et les pesticides chlorés ne sont pas fabriqués et leur
importation et utilisation est interdite

Maroc *

Monaco Directives CEE en vigueur

Syrie *

Tunisie *

Turquie *

Yougoslavie | Critéres de quahte du mitieu pour tous les composés crganohalogénés

variant de 0,001 a 0,1 mg ! selon la categorle de l'eau. Pour les
produits comestibles de la mer: PCB 3 mg kg DDT 1,0 m,cr:; kg HCH
(alpha, béta, gamma) 0,1 mg kg HCH (gamma) 0,5 mg kg~ pestlmdes
sur la base d'un poids humide de matiéres grasses)

*  Pas de renseignements communiqués
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Tableau 17

Limite CEE fixées pour les rejets industriels (mg 0‘1, moyennes mensuelles)

SECTEUR INDUSTRIEL LIMITE DATE DIRECTIVE
D’APPLICATION
1. Production de HCH 2 01.10.1988 84/491/EEC
2. Extraction de lindane 2 ! !
3. Production de HCH et 2 " "
extraction de lindane
4. Production de CCI, 1,5 01.01.1988 86/280/EEC
5. Production de chlorométhanes 1,5 01.01.1988 "
8. Production de CFC Pas de "
limite fixée
7. Production de DDT 0,7 01.01.1988 "
0,2 01.01.1891 .
8. Production de PCP 1 01.01.1988 "
9. Production de drines 2 01.01.1988 88/347/EEC
10. Production et traitement de 1 01.01.1990 !
HCB

Le seul grand motif de préoccupation est celui des niveaux de PAH relevés dans les
mollusques/crustacés de certaines zones de la Méditerranée, qui pourraient présenter un
risque de cancer non acceptable, du moins pour les gros consommateurs de produits de la
mer, en tenant uniquement compte de ces derniers et sans parler de leur combinaison avec
d’autres sources non marines d'apport. |l pourrait s’agir |a d’'un probléme localisé plutdt que
général. Toutefois, il convient que les autorités nationales et locales prennent des initiatives
immédiates en vue de déterminer les niveaux de PAH dans les produits comestibles de la
mer, les moules notamment, dans les zones ou I'on a des raisons de suspecter la présence
de niveaux élevés. A cet égard, compte tenu des sources et des voies de cheminement de
ces substances jusqu’au milieu marin, un exercice de ce genre pourrait &tre assez complexe.

Cutre qu'ils fourniraient un tableau plus précis de la situation aux autorités nationales et
quils leur permettraient de prendre toute mesure particuliére dictée par leurs propres
circonstances, des renseignements complets sur les niveaux de PAH dans les produits de
la mer de 'ensemble de la région conduiraient & déterminer §’il convient ou non de metire au
point des mesures antipollution communes a un stade ultérieur et & déterminer aussi la forme
exacte que devraient revétir ces mesures.
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Tableau 18
Objectifs de qualité CEE pour certains composés organohalogénés
COMPOSE OBJECTIFS DE QUALITE

HCH (total) 20 ng ¢! dans les eaux territoriales & proximité des points de rejet.
100 ng ¢! dans les milieux aguatiques superficiels intérieurs
affectés par des rejets

CcCl, 12 ug ¢! dans tous les types d’eaux

DOT 10 g ¢! pour le p'p-DDT et 25 pg ¢ pour le DDT total en vigueur
a compter du 1.1.1988 pour tous les types d’eaux

PCP 2 Hg i pour tous les types d'eaux a compter du 1.1.1988

Drines 30 ng ¢’ pour toutes avec un maximum de 5 ng pour I'endrine

HCB 0,03 ug o pour toutes les eaux a compter du 1.1.1990

Remarque: Les objectifs sont assortis de la phrase: "La concentration du {composé
organchalogéné) dans les sédiments et/ou les mollusques et/ou les crustacés
et/ou le poisson ne doit pas augmenter significativement avec le temps".
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