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I.  LES HYDROCARBURES AROMATIQUES POLYCYCLIQUES 

I.1.  Généralités 

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont des molécules constituées 

de carbone et d’hydrogène issus de la dégradation de la matière organique. Leur structure 

comporte au moins 2 cycles aromatiques condensés. L’agencement de ces cycles aromatiques 

est linéaire, angulaire ou groupé. Certains HAP peuvent contenir des cycles saturés et d’autres 

peuvent être substitués (nitro-HAP, amino-HAP, alkyl-HAP, etc.). La grande diversité des 

arrangements chimiques possibles est à l’origine du nombre important de molécules (plus 

d’une centaine) appartenant à cette famille chimique. 

Ce sont des composés ubiquitaires de l’environnement général et domestique 

(tabagisme, alimentation grillée, chauffage, émissions moteurs) mais également de certains 

environnements de travail, notamment ceux utilisant des dérivés de houille tel que 

l’électrométallurgie dans notre région [Bostrom 2002].  

Les HAP sont des molécules lipophiles qui pénètrent facilement dans les organismes 

vivants par passage à travers les membranes cellulaires. Ainsi, l’absorption humaine de ces 

composés peut se faire par voie respiratoire, digestive mais également cutanée. Une fois 

absorbés, les HAP sont métabolisés en composés plus hydrophiles, sans quoi leur élimination 

de l’organisme ne serait pas possible. Pendant cette métabolisation, qui débute par une 

oxydation enzymatique, certains HAP vont acquérir leur pouvoir toxique.  

Sept HAP sont classés dans le groupe des substances devant être assimilées à des 

agents cancérogènes pour l’homme par l’Union Européenne (UE). Les cancers du poumon, de 



 

21 

 

la peau et de la vessie sont reconnus comme maladies professionnelles liées à l’exposition aux 

HAP, principalement lors de l’utilisation de produits dérivant de la houille et plus rarement du 

pétrole.  

L’Environmental Protection Agency (EPA) a inscrit seize HAP sur la liste des 

polluants prioritaires dès 1976 de par leur prépondérance dans l’environnement (Tableau 1). 
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Tableau 1 : Liste des seize HAP considérés comme prioritaires par l’EPA 

 N° CAS Formule brute 
Structure 

chimique 

Masse molaire 

(g/mole) 

Naphtalène (Naph) 91-20-3 C10H8 
 

128 

Acénaphtylène 208-96-8 C12H8 
 

152 

Acénaphtène 83-32-9 C12H10 
 

154 

Fluorène 86-73-7 C13H10 
 

166 

Phénanthrène (Phe) 85-01-8 C14H10 
 

178 

Anthracène 120-12-7 C14H10 
 

178 

Fluoranthène (Flua) 206-44-0 C16H10 

 

202 

Pyrène (Pyr) 129-00-0 C16H10 

 

202 

Benzo(a)anthracène (BaA) 56-55-3 C18H12 
 

228 

Chrysène (Chr) 218-01-9 C18H12 

 

228 

Benzo(b)fluoranthène (BbF) 205-99-2 C20H12 

 

252 

Benzo(k)fluoranthène (BkF) 207-08-9 C20H12 

 

252 

Benzo(a)pyrène (BaP) 50-32-8 C20H12 

 

252 

Dibenzo(ah)anthracène 

(DBahA) 
53-70-3 C22H14 

 

278 

Benzo(ghi)pérylène (BghiP) 191-24-2 C22H12 

 

276 

Indéno(1,2,3-cd)pyrène (IP) 193-39-5 C22H12 

 

276 
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I.2.  Nomenclature 

Les structures chimiques des HAP sont positionnées en orientant sur une base 

horizontale l’alignement de cycles le plus grand possible, avec le reste de la molécule disposé 

en majorité dans le quadrant supérieur droit. Les atomes de carbone extérieurs des structures 

sont numérotés dans le sens antitrigonométrique (sens des aiguilles d’une montre), avec 

l’origine sur le sommet libre le plus à gauche du cycle supérieur le plus à droite (Figure 1). 

 

 

Figure 1 : Numérotation des carbones du benzo(a)pyrène 

 

Les structures des HAP complexes sont exprimées comme des dérivés des structures 

de base, par accolement d’autres systèmes élémentaires aussi simples que possible. Certaines 

régions chimiques de ces composés sont désignées telles que : 

- La région K est une liaison formée par fusion angulaire de deux noyaux 

aromatiques sur un noyau benzénique. 

- La région L est située au milieu de l’enchainement des cycles. 

- La région M est un site moléculaire ou les réactions d’oxydation se produisent 

préférentiellement. 
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- La région de baie est une structure placée entre trois cycles aromatiques condensés 

de façon angulaire alors que la région de fjord est placée entre quatre cycles. 

 

 

Figure 2 : Illustration des régions chimiques des HAP 

 

I.3. Sources d’émission 

Les HAP peuvent avoir une origine pyrolytique, par combustion incomplète de la 

matière organique, ou pétrogénique, lors des procédés industriels de distillation de la houille 

et du pétrole. Leur production conduit toujours à l’émission de mélanges complexes dont la 

composition relative varie considérablement selon la source [Jongeneelen 1997]. 

Les sources d’émission d’HAP peuvent être naturelles : éruptions volcaniques, 

incendies. Elles sont néanmoins majoritairement anthropiques : émissions industrielles, 

échappements moteurs, chauffage au bois, secteur industriel extractif ; avec l’émission 

estimée en Europe dans les années 1990, de plus de 8600 tonnes/an de la somme des BaP, 

BbF, BghiP, BkF, Flua et IP [Bostrom 2002]. Les émissions liées au trafic routier constituent 

une source d’HAP dans l’atmosphère, en augmentation en Europe depuis les années 1975 
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[Gabrieli 2010]. En 2003, elles représentaient  environ 10 % des émissions atmosphériques 

totales d’HAP [Ravindra 2008]. 

La tension de vapeur des HAP définit leur distribution entre la phase gazeuse et 

particulaire. Elle diminue fortement avec l’augmentation de leur masse moléculaire [Lohmann 

and Lammel 2004]. Les HAP possédant un poids moléculaire de 128 à 178 g/mole, 

comprenant jusqu’à quatre cycles aromatiques, sont sous forme gazeuse. Le Pyr et le Flua, 

composés de quatre cycles, avec un poids moléculaire de 202 g/mole, sont retrouvés à la fois 

sous forme gazeuse et sous forme particulaire. Enfin, les HAP possédant un poids moléculaire 

de 228 g/mole minimum, à partir de quatre cycles aromatiques, sont émis sous forme 

particulaire, adsorbés pour plus de la moitié d’entre eux sur des particules fines de diamètre 

inférieur à 0,5 µm [Rehwagen 2005].  

Dans le milieu aquatique, on les retrouve liés à de la matière organique sédimentaire, 

ou à des particules en suspension, puisque ce sont des composés hydrophobes. Les HAP 

peuvent être dispersés à très longue distance de leur point d’émission. Ils finissent par 

retomber au sol ou dans l’eau avec les précipitations. Ils sont capables de s’accumuler dans 

les organismes possédant peu de moyens de biotransformation, comme les invertébrés. 
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II.  TOXICITE DES HAP 

II.1.  Toxicité aiguë 

Les HAP ne possèdent pas une toxicité aiguë ou subaiguë très importante. Aucun effet 

toxique n’a ainsi été observé après administration par voie nasale d’un aérosol contenant 7,7 

mg/m
3
 de BaP, 2 heures par jour, 5 jours par semaine,  pendant 4 semaines, à des rats [Wolff 

1989]. Un potentiel neurotoxique, une toxicité hématologique, rénale et hépatique et une 

immunotoxicité ont toutefois étaient observés dans différentes études animales utilisant de 

très fortes doses [Ramesh 2001a, Ramesh 2004]. 

Chez l’homme, l’ingestion de Naph peut provoquer des troubles digestifs, l’inhalation 

peut engendrer des céphalées, une agitation et une confusion et l’intoxication aiguë se 

caractérise par une anémie hémolytique. La dose létale est estimée entre 5 et 15 g pour un 

adulte. 

Au niveau local, les HAP sont phototoxiques, à l’origine d’une dermite en association 

avec les rayonnements UV et ils peuvent provoquer un eczéma et des irritations pulmonaires. 

 

II.2.  Toxicité chronique 

L’exposition chronique aux HAP peut provoquer une diminution des 

immunoglobulines sériques G et A [Szczeklik 1994]. Récemment, ils ont été associés à une 

diminution de l’autonomie de la fréquence cardiaque qui est un des facteurs de maladies 
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cardiovasculaires [Li 2012a]. La reprotoxicité de ces composés est également suspectée 

[IARC 2010]. 

Cependant, la toxicité chronique principale des HAP est leur cancérogénicité. Le 

premier constat de cancer humain associé à une exposition aux HAP a été décrit par Pott en 

1775 à travers l’identification d’un risque supplémentaire de cancers du scrotum dans une 

population de ramoneurs. Aujourd’hui, les cancers du poumon sont les plus fréquents. Les cas 

de cancers de la peau sont restreints aux expositions professionnelles impliquant un important 

contact cutané avec les HAP, tandis que l’apparition de cancers de la vessie, moins fréquente, 

semble liée à des expositions particulièrement élevées [Boffetta 1997].  

L’UE a été amenée à classer les différents HAP en fonction de leur cancérogénicité. 

La directive 67/548/CEE, concernant la classification et l'étiquetage des substances 

dangereuses, fixe les critères de classification des substances cancérogènes sur la base des 

éléments scientifiques disponibles. Cette directive est reprise dans la réglementation française 

dans le décret n°2004-725 du 22 juillet 2004. Trois classes de cancérogénicité sont définies : 

- Catégorie 1A : substances que l’on sait être cancérogènes pour l’homme. On dispose 

de suffisamment d’éléments pour établir l’existence d’une relation de cause à effet 

entre l’exposition de l’homme à de telles substances et l’apparition d’un cancer. 

- Catégorie 1B : substances devant être assimilées à des substances cancérogènes pour 

l’homme. On dispose de suffisamment d’éléments pour justifier une forte présomption 

de causalité entre l’exposition de l’homme à de telles substances et la survenue d’un 

cancer. Cette présomption est généralement fondée sur des études appropriées à long 

terme sur l’animal et/ou d’autres informations. 
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- Catégorie 2 : substances préoccupantes pour l’homme en raison d’effets cancérogènes 

possibles. 

Alors que certains HAP particulaires sont dans le groupe des agents devant être 

assimilés à des substances cancérogènes pour l’homme, aucun HAP gazeux ne fait partie de 

ce groupe. 

Le Centre International de Recherche sur le Cancer (CIRC) évalue également les 

agents susceptibles d’accroitre le risque de cancer chez l’homme. Il peut s’agir de produits 

chimiques, de mélanges complexes ou de circonstances d’exposition professionnelle. Sa 

classification, composée de quatre catégories, n’a toutefois aucune valeur réglementaire : 

- Groupe 1 : agent cancérogène pour l’homme (cancérogène avéré ou certain). 

- Groupe 2A : agent probablement cancérogène pour l’homme (cancérogène probable). 

- Groupe 2B : agent peut être cancérogène pour l’homme (cancérogène possible). 

- Groupe 3 : agent inclassable quant à sa cancérogénicité pour l’homme. 

- Groupe 4 : agent probablement non cancérogène pour l’homme. 

Au sein des HAP, seul le BaP est classé cancérogène certain pour l’homme (groupe 1) 

par le CIRC, tandis que les autres composés sont classés cancérogènes probables (groupe 2A), 

possibles (groupe 2B), ou non classables (groupe 3) [IARC 2010]. Le Tableau 2 résume les 

classifications de l’UE et du CIRC des seize HAP prioritaires.  
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Tableau 2 : Classification des HAP quant à leur cancérogénicité 

Etat dans 

l’atmosphère 
HAP 

Nombre de cycles 

aromatiques 

Classification 

UE 

Classification 

CIRC 

Gazeux 

Naphtalène (Naph) 2 2  

Acénaphtylène 3  3 

Acénaphtène 3  3 

Fluorène 3  3 

Phénanthrène (Phe) 3  3 

Anthracène 3  3 

Gazeux et 

particulaires 

Fluoranthène (Flua) 4  3 

Pyrène (Pyr) 4  3 

Particulaires 

Benzo(a)anthracène (BaA) 4 1B 2B 

Chrysène (Chr) 4 1B 2B 

Benzo(b)fluoranthène (BbF) 5 1B 2B 

Benzo(k)fluoranthène (BkF) 5 1B 2B 

Benzo(a)pyrène (BaP) 5 1B 1 

Dibenzo(ah)anthracène 

(DBahA) 
5 1B 2A 

Benzo(ghi)pérylène (BghiP) 6  3 

Indéno(1,2,3-cd)pyrène (IP) 6  2B 

 

 

Le CIRC a également classé cancérogènes certains pour l’homme, les expositions 

professionnelles aux HAP dans les secteurs de la gazéification du charbon, de la production 

de coke, de la distillation du goudron de houille, du ramonage et de la production 

d’aluminium. Les expositions lors de la fabrication d’électrodes de carbone et l’utilisation de 

créosote ont été classées cancérogènes probables [IARC 2010]. 
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Les tableaux de maladies professionnelles 16 bis et 36 bis du régime général français 

reconnaissent les carcinomes de la peau, le cancer broncho-pulmonaire, et les tumeurs des 

voies urinaires comme possiblement en lien avec des expositions aux goudrons, huiles et brais 

de houille, aux suies de combustion du charbon et aux huiles minérales dérivant du pétrole. 

 

III.  EXPOSITION DES POPULATIONS 

III.1.  Exposition de la population générale 

L’exposition des populations peut se faire via l’air, l’eau, le sol, la nourriture et même 

les produits pharmaceutiques (via le traitement local du psoriasis qui se faisait ces dernières 

décennies avec des produits à base de goudron de houille). 

Les concentrations atmosphériques en HAP varient en fonction de la saison, avec des 

niveaux plus élevés en hiver qu’en été [Mastral 2003, Rossi 1995]. Ainsi en milieu urbain, les 

concentrations de BaP peuvent être 5 fois plus élevées en hiver [Prevedouros 2004]. Ceci 

s’explique principalement par : 

- un nombre de sources d’émission plus important à cette période, avec notamment la 

présence d’émissions dues au chauffage domestique [Papageorgopoulou 1999], 

- une modification de la répartition entre la phase gazeuse et la phase particulaire due à des 

différences de température ambiante, de pression de vapeur, et de concentration en 

particules [Baek 1991], 
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- des phénomènes de dégradation des HAP moins importants en hiver, particulièrement la 

photodégradation et l’oxydation par l’ozone, 

- des phénomènes de dispersion atmosphérique plus limités, avec de possibles inversions 

thermiques à cette période [Marchand 2005]. Ce phénomène est caractéristique de notre 

région car Grenoble est situé en fond de vallée, ce qui ne permet pas la dispersion des 

polluants et favorise les phénomènes d’inversion thermique. 

La consommation de tabac est également une source majeure d’exposition non-

professionnelle de la population. Les quantités d’HAP totaux dans la fumée d’une cigarette 

varient de 1 à 1,6 µg [Ding 2005]. La fumée secondaire est une source intérieure importante 

d’HAP avec des quantités de BaP jusqu’à trois fois supérieures à celles de la fumée primaire 

[IARC 2010]. 

L’alimentation est également une source importante d’exposition qui est majoritaire 

chez les sujets non-fumeurs [Ramesh 2004]. La préparation des aliments, par le fumage, le 

séchage, la torréfaction, la cuisson au four, les grillades ou les fritures, est connue pour être à 

l’origine de la contamination alimentaire. La contamination des végétaux comestibles par une 

atmosphère ou un sol pollué est également à considérer. La Figure 3 3 représente la part de 

différents aliments dans l’absorption humaine du BaP via l’alimentation. 
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Figure 3 : Apport relatif de différents types d’aliments dans l’absorption humaine des 

HAP [IARC 2010] 

 

Les principaux contributeurs à l’ingestion des HAP sont les céréales et les produits à 

base de céréales, en raison de leur forte consommation dans les régimes alimentaires. 

Les concentrations d’HAP dans l’eau de surface sont faibles de par leur 

hydrophobicité et sont généralement comprises entre 1 et 50 ng/l. Dans l’eau de 

consommation, les niveaux sont encore plus faibles [WHO 1998]. 

Au total, pour un homme non-fumeur âgé de 19 à 50 ans, l’apport total d’HAP a été 

estimé à 3,12 µg/jour dont 96,2 % provenaient de l’alimentation, 1,6 % de l’air ambiant, 1,9 

% du sol et 0,2 % de l’eau [Menzie 1992]. 
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III.2.  Exposition professionnelle 

Des expositions nettement plus élevées qu’en environnement général sont retrouvées 

dans le milieu professionnel. L’étude SUMER, réalisée par le ministère français du travail, 

estime à plus de 1 400 000 le nombre de salariés professionnellement exposés aux HAP en 

France en 2010 [Cavet and Léonard 2013]. 

La majorité des travailleurs, environ 800 000, sont exposés aux HAP via les gaz 

d’échappement diesel, comme les mécaniciens, pour lesquels les concentrations 

atmosphériques en HAP totaux varient de 0,05 µg/m
3
 dans le cas de véhicule légers à 0,5 

µg/m
3
 pour les garages de bus et de poids lourds [Hemon-Delsaux 2004]. 

Plus de 500 000 salariés sont exposés lors de l’emploi des huiles minérales, issus de la 

distillation et du raffinage du pétrole. Ces huiles sont utilisées comme agent de lubrification 

ou de refroidissement, notamment dans les secteurs de l’usinage des métaux ou de l’industrie 

automobile. Les niveaux d’exposition sont proches des précédents, mais peuvent augmenter 

avec l’enrichissement en HAP de ces huiles au cours de leur utilisation. 

Les industries utilisant des goudrons de houille ou produisant des fumées de 

métallurgie représentent un effectif de sujets moins important, près de 200 000, mais sont 

beaucoup plus préoccupantes en termes de niveaux d’exposition. La production de coke est un 

secteur où les niveaux d’HAP totaux pouvaient dépasser 50 µg/m
3
 au sommet des fours mais 

le nombre de salariés de ce secteur est en déclin et la rénovation des installations a permis la 

diminution des concentrations [Levin 1995]. Le secteur industriel de l’électrométallurgie est 

également particulièrement concerné par l’exposition aux HAP. Cette dernière est liée à la 

consommation des électrodes de carbone, produites à partir de brai de houille, lors des 
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procédés d’électrolyse de l’aluminium. Au sein de cette industrie, les niveaux d’HAP totaux 

les plus élevés atteignaient 100 µg/m
3
 dans les usines utilisant le procédé Söderberg. Cette 

technologie consistait à réaliser la cuisson de l’anode de carbone directement dans la cuve 

d’électrolyse. De nos jours, ce procédé n’est plus utilisé en France où il a été remplacé par 

l’utilisation d’anodes précuites, avec des niveaux d’HAP totaux atmosphériques généralement 

inférieurs à 10 µg/m
3
. Les concentrations retrouvées dans les usines de fabrication de ces 

électrodes précuites sont du même ordre de grandeur. 

L’application de revêtements routiers était responsable d’une exposition importante 

aux HAP, supérieure à 1 µg/m
3
, lorsque le goudron issu de la distillation de la houille était 

utilisé. Depuis les années cinquante, ce produit a été remplacé par le bitume, issu de la 

distillation du pétrole, contenant jusqu’à mille fois moins d’HAP et responsable d’émissions 

d’HAP totaux bien inférieures à 1µg/m
3
. En revanche, l’enlèvement et le recyclage d’anciens 

revêtements contenant du goudron reste une situation potentiellement dangereuse. 

L’absorption cutanée est une voie majeure de pénétration des HAP dans l’organisme 

en milieu industriel. Le contact direct avec les produits, ou indirect avec les vêtements, les 

équipements de protection individuelle et le matériel de travail souillés, peut être très 

important. Ainsi dans l’industrie de l’aluminium ou des fours à coke, l’absorption cutanée 

peut constituer la voie principale de pénétration [Van Rooij 1992, Van Rooij 1993b]. 
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IV.  SURVEILLANCE DE L’EXPOSITION DES POPULATIONS AUX HAP 

En raison de leur cancérogénicité, il apparait indispensable de suivre l’exposition des 

populations aux HAP. Deux approches complémentaires coexistent qui se distinguent par les 

modalités de mise en œuvre et les informations qu’elles apportent. 

La première s’attache à évaluer la dose externe d’HAP à laquelle un individu est 

exposé. Cela peut passer par le prélèvement et le dosage des HAP présents dans l’atmosphère. 

Cette méthodologie est nommée surveillance atmosphérique. Afin d’évaluer l’exposition 

cutanée, l’apposition de compresses ou de patchs sur la peau des individus a également été 

utilisée en milieu professionnel [Dor 2000, Vaananen 2005]. Mais cette méthode ne semble 

pas adaptée à une évaluation quantitative de l’exposition, car la quantité d’HAP au contact de 

la peau est sous-estimée et car la variabilité intra- et interindividuelle est trop importante [Van 

Rooij 1994]. Enfin, l’évaluation de l’exposition environnementale aux HAP peut également 

passer par leur dosage dans l’eau de boisson et les aliments. 

La deuxième approche, nommée surveillance biologique humaine, évalue la dose 

interne ayant réellement pénétrée à l’intérieur de l’organisme. Cette méthode prend en compte 

toutes les sources et voies d’exposition et est plus proche du risque sanitaire, car elle 

renseigne sur la quantité de toxique au contact des tissus biologiques. 

 

IV.1.  Monitorage atmosphérique des HAP 

Le dosage des HAP atmosphériques nécessite de réaliser des prélèvements d’air dans 

des conditions standardisées selon la norme NF X 43-294. Un filtre en fibres de quartz 
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piégeant les HAP particulaires est monté en série avec un support type XAD2 piégeant les 

HAP gazeux. Ces supports sont reliés à une pompe dont le débit d’aspiration d’air est réglé à 

1 l/min. Pendant l’activité de travail, ce matériel est placé soit directement sur le salarié : 

prélèvement individuel ; soit proche d’une source d’émission : prélèvement d’ambiance. 

Après prélèvement, les HAP seront extraits des supports par du dichlorométhane. Leur dosage 

est réalisé par chromatographie liquide haute performance (HPLC) couplée à la détection par 

fluorescence (HPLC-FLD) ou la chromatographie gazeuse couplée à la spectrométrie de 

masse (GC-MS). 

La métrologie atmosphérique quantifie les niveaux d’HAP particulaires et gazeux 

présents dans l’atmosphère en milieu environnemental ou industriel. Elle détermine également 

la proportion relative de chacun d’entre eux. A partir des concentrations obtenues, le calcul 

des ratios des concentrations HAP gazeux/HAP particulaires, BaP/Pyr, mais également du 

pourcentage que représente chaque HAP au sein du mélange, permet de caractériser les 

sources d’émissions. Si la composition chimique du mélange est relativement constante pour 

une même source, elle peut varier considérablement pour des sources différentes. De manière 

générale, la phase gazeuse est émise en plus grande quantité, de l’ordre du µg/m
3
, que la 

phase particulaire, de l’ordre du ng/m
3
. Au sein de cette phase gazeuse, le Naph est 

généralement l’HAP majoritaire. Le Pyr se distribue entre les deux phases en fonction des 

conditions environnementales, et de par sa stabilité thermodynamique élevée, est également 

un composé très présent dans les mélanges [Boogaard 2008]. Au sein de la phase particulaire, 

la proportion d’HAP cancérogènes peut varier de 10 % dans un mélange issu d’une 

combustion de la matière organique, à 80 % dans le cas d’émissions liées au chauffage de 

goudron de houille. Le calcul du ratio des concentrations BaP/Pyr, permet de comparer le 

potentiel cancérogène des différents mélanges. La recherche de ratios de concentrations 



 

37 

 

d’autres HAP qui seraient spécifiques d’un type de source d’émission ne semble pas adéquate, 

notamment car les différents HAP ne possèdent pas la même stabilité chimique, ce qui induit 

une variation de la valeur de ces ratios indépendante de la source [Katsoyiannis 2011]. 

En milieu industriel, les concentrations atmosphériques en HAP vont dépendre du 

nombre de sources d’émission, du type d’activité professionnelle (produit, procédé), de 

l’éloignement par rapport à la source et de l’existence d’un système d’aspiration ou de 

filtration des émissions. Les émissions de HAP seront également plus importantes lorsque les 

procédés industriels seront réalisés à température élevée. La surveillance atmosphérique est 

donc essentielle en hygiène industrielle pour identifier les activités devant faire l’objet 

d’améliorations techniques. En France, la caisse nationale d’assurance maladie recommande 

comme objectif provisoire de valeur moyenne d’exposition (VME) le maintien de la 

concentration atmosphérique de BaP à un niveau inférieur à 150 ng/m
3
. Pour le Naph, la VME 

indicative est fixée à 50 mg/m
3
. 

La métrologie atmosphérique permet donc d’évaluer l’exposition atmosphérique des 

populations et le potentiel cancérogène des mélanges. Elle peut également être utilisée afin 

d’identifier la source de contamination de l’environnement et permet de suivre les pics 

d’exposition. Cependant, elle n’évalue pas la dose réellement absorbée par l’organisme 

puisqu’elle ne quantifie que la quantité d’HAP potentiellement absorbée par voie respiratoire, 

sans intégrer l’efficacité des équipements de protection individuelle, ni l’absorption des HAP 

par voie cutanée.  

En revanche, la surveillance biologique de l’exposition présente l’avantage de prendre 

en compte la dose interne d’HAP ce qui la rend plus proche du risque sanitaire. 
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IV.2.  Surveillance biologique 

IV.2.1.  Généralités 

La surveillance biologique humaine est une méthodologie visant à évaluer l’exposition 

humaine à des agents de l’environnement capables d’induire des effets délétères sur la santé 

des sujets exposés. Elle passe par le dosage dans l’organisme des agents toxiques, de leurs 

métabolites ou des produits de réaction. La surveillance biologique humaine ne doit pas être 

confondue avec la biosurveillance environnementale (ou écosurveillance) qui désigne 

l’observation des organismes vivants, effectuée dans le but de surveiller la qualité écologique 

des milieux naturels [Salines 2012].  

Les indicateurs utilisés pour la  surveillance biologique sont appelés biomarqueurs. Ils 

peuvent être classés en trois catégories et apportent des informations différentes [Angerer 

2007]. 

- Les biomarqueurs d'exposition : ils sont spécifiques de la substance dont on souhaite 

connaitre l’exposition. On distingue les biomarqueurs de dose interne, qui sont les substances 

elles-mêmes, ou leurs métabolites, retrouvés dans l’organisme et les biomarqueurs de dose 

efficace, qui correspondent à la dose de toxique présente au niveau du site d’action (adduits à 

l’ADN ou aux protéines). Ce sont les biomarqueurs utilisés pour la surveillance biologique de 

l’exposition (SBE) en milieu professionnel. 

- Les biomarqueurs d’effets : ce sont des altérations biochimiques ou physiologiques, 

mesurables au sein d’un organisme, qui en fonction de leur intensité peuvent être associées à 

une détérioration établie ou possible de la santé. Contrairement aux précédents, ces 

biomarqueurs ne sont pas spécifiques d’une substance. Certains sont dits précoces car ils 
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traduisent un effet cellulaire en amont de la pathologie. Ils correspondent aux lésions 

génotoxiques (cassures de l’ADN), oxydatives (bases oxydées), ou aux effets cytogénétiques 

(échanges de chromatides sœurs, aberrations chromosomiques et micronoyaux). D’autres sont 

qualifiés de tardifs car plus proches de l’effet physiologique : l’augmentation des 

transaminases plasmatiques dans le cas d’une hépatotoxicité ou l’apparition d’une β2-

microglobulinurie dans le cas d’une néphrotoxicité. Ces indicateurs sont utilisés dans la 

compréhension des mécanismes toxiques, le diagnostic clinique et la surveillance 

thérapeutique. 

- Les biomarqueurs de susceptibilité individuelle : ce sont des indicateurs de la 

capacité inhérente, ou acquise, d’un organisme, à répondre à l’agression induite par une 

exposition à un xénobiotique (génotype, genre, âge, …). 

 

 

Figure 4 : Représentation schématique du continuum des biomarqueurs des HAP jusqu’au 

diagnostic clinique du cancer [Godschalk 2003] 
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IV.2.2.  Surveillance biologique des expositions professionnelles 

La surveillance biologique des expositions professionnelles consiste à mesurer, dans 

les matrices biologiques (tissus, excrétions, sécrétions ou air expiré) de travailleurs exposés à 

des substances chimiques, des indicateurs biologiques d'exposition (IBE) qui sont les 

substances elles-mêmes ou leurs métabolites [ANSES 2013]. 

La SBE permet de situer le degré d’imprégnation toxique d’individus par rapport à un 

niveau à partir duquel il existe un risque de survenue d’effets sanitaires. Ainsi, il est possible 

d’identifier les groupes d’exposition homogène (GEH) pour lesquels le risque est 

anormalement élevé. Mais la présence d’une substance chimique dans l’organisme, même à 

un niveau plus élevé que celui de 90 % des individus qui composent la population de 

référence, ne signifie pas nécessairement qu’il y ait un risque pour la santé. Inversement, dans 

le cas de substances cancérogènes, il n’existe pas de seuil de protection des populations. Afin 

de préciser l’impact sanitaire d’une imprégnation toxique, il est donc nécessaire d’étudier les 

liens entre les biomarqueurs de dose interne, les biomarqueurs de dose efficace et les 

biomarqueurs d’effet, ce qui est du ressort de l’épidémiologie moléculaire [Perera and 

Weinstein 2000]. Le développement de modèles toxicocinétiques concernant le devenir des 

composés d’intérêts et de leurs métabolites dans l’organisme, est également un axe de 

recherche fondamental pour la compréhension des liens entre exposition externe et exposition 

interne, mais également entre exposition et effet des xénobiotiques [Bouchard 2010]. 

La SBE est particulièrement intéressante en Toxicologie Professionnelle car c’est un 

élément important de prévention primaire totalement intégré dans la démarche d’évaluation 
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des risques sanitaires. Elle présente l’avantage de prendre en compte toutes les voies d’entrée 

des substances dans l’organisme (respiratoire, cutanée, orale) mais aussi l’efficacité des 

équipements de protection individuelle (masques, gants), toutes les sources d’exposition 

(activités professionnelle, tabac, alimentation, pollution) et les facteurs de susceptibilité 

individuelle, physiologiques ou pathologiques (capacité respiratoire, métabolisme). En 

revanche, elle reste moins utilisée que la métrologie atmosphérique par les hygiénistes 

industriels, car elle ne permet pas d’identifier les sources d’émission et les pics d’exposition. 

Plusieurs conditions sont nécessaires à la mise en place d’une stratégie de SBE en 

milieu professionnel : 

- Le respect du secret individuel. La prescription et le rendu individuel des résultats 

relève exclusivement du médecin du travail, qui discute avec l’opérateur des propositions 

d’amélioration des conditions de travail et des moyens de protection individuelle. 

- L’accord et l’information des salariés. Ceci permet à l’opérateur de comprendre 

l’importance du moment du prélèvement et de la collecte des informations techniques pendant 

l’activité de travail. 

- L’existence d’IBE validés. Le choix d’un biomarqueur spécifique et de l’horaire de 

prélèvement, dépend des connaissances de toxicocinétique et de toxicodynamie de la 

substance chimique suivie. Les prélèvements biologiques non invasifs sont privilégiés et 

l’urine est le milieu biologique le plus utilisé. Les prélèvements sanguins sont plus rares car 

plus difficiles à réaliser en milieu industriel. 

- La fiabilité de la méthode analytique. Les paramètres de validation analytique 

(sensibilité, linéarité, fidélité,…) doivent être connus et correspondre aux exigences de 

qualité. 
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- La maitrise du coût analytique. Le coût du développement analytique et de 

l’utilisation du dosage devra correspondre autant que possible à une utilisation en routine, tout 

en répondant aux besoins de la SBE. 

- La possibilité de l’interprétation des résultats. L’interprétation collective anonyme 

permet d’identifier les GEH à risques et de discuter avec l’ensemble des acteurs de 

prévention. Les niveaux sont comparés aux valeurs limites biologiques (VLB) à ne pas 

dépasser, ou aux valeurs biologiques de référence (VBR), issues de la population générale non 

exposée professionnellement. En France, seul le dosage de la plombémie possède une VLB 

contraignante, fixée à 400 µg/l chez l’homme et 300 µg/l chez la femme, les autres VLB ne 

sont qu’indicatives. Mais de nombreuses VLB sont en cours d’élaboration au sein du comité 

d’experts spécialisés de l’Agence Nationale de Sécurité Sanitaire de l’Alimentation, de 

l’Environnement et du Travail (ANSES) et répondent à une méthodologie très précise 

[ANSES 2013]. Si le corpus de données scientifiques est suffisant pour quantifier avec 

certitude une relation dose-réponse, les VLB seront construites sur la base des données 

sanitaires (absence d’effet pour les substances à seuil ou niveaux de risque pour les substances 

cancérogènes sans seuil). En l’absence de telles données, pour les substances à seuil d’effet, la 

VLB sera calculée sur la base de la concentration attendue de l’IBE lorsque le travailleur est 

exposé à la valeur limite d’exposition professionnelle atmosphérique. Pour les substances 

cancérogènes sans seuil, en l’absence de données quantitatives suffisantes, c’est sur la base 

d’un autre effet qu’une VLB sera construite (VLB pragmatique). Cette valeur pragmatique n’a 

pas pour objectif de recommander une valeur de l’IBE en dessous de laquelle il n’y a pas de 

risque sanitaire, mais vise à limiter les expositions à ces substances sur les lieux de travail. 
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IV.2.3.  Surveillance biologique de l’exposition aux HAP 

La SBE est indispensable dans le cas des expositions aux HAP car ce sont des 

composés cancérogènes ubiquitaires qui pénètrent dans l’organisme par voie respiratoire, 

cutanée et orale [Rossbach 2007]. Il est important de préciser que la consommation tabagique 

est le facteur confondant le plus important dans l’interprétation des résultats de la SBE aux 

HAP et qu’il est nécessaire d’en tenir compte en milieu professionnel. 

Généralement, les individus sont exposés à de grandes quantités d’HAP non 

cancérogènes : Naph, Phe, Pyr,… ; et à de faibles quantités d’HAP considérés comme 

cancérogènes : BaP, Chr, BaA, … La difficulté réside donc dans le choix d’un IBE unique, 

représentatif de l’exposition cancérogène et le plus proche possible du risque sanitaire. 

Pour réaliser cette SBE, le dosage des HAP eux-mêmes peut être effectué dans les 

fluides de l’organisme. Récemment, une méthode d’analyse associant la microextraction en 

phase solide à la GC-MS a été développée pour analyser dix HAP dans les urines [Campo 

2011]. Mais cette approche souffre d’un risque important de contamination directe des 

échantillons biologiques par la pollution présente sur le site de prélèvement, d’une sous-

estimation des HAP gazeux et surtout d’un manque de sensibilité pour les HAP particulaires. 

Pour éviter toute contamination, le dosage des métabolites des HAP a largement été 

privilégié, d’autant qu’ils sont considérés comme de bons biomarqueurs de l’exposition 

humaine [Viau 1995a]. Pour des raisons de faisabilité, ils sont dosés dans les urines et non pas 

dans les fèces, même si les HAP sont majoritairement éliminés par voie biliaire. 

Leurs niveaux urinaires peuvent cependant être influencés par des effets de dilution ou 

de concentration des urines. L’approche la plus commune pour corriger cet effet est la mesure 
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conjointe de la concentration urinaire en créatinine et l’expression des niveaux de métabolites 

sous forme de ratio, en mole/mole de créatinine (mol/mol). Il est souvent recommandé 

d’exclure les échantillons urinaires dont la concentration en créatinine est inférieure à 0,3 g/l 

ou supérieure à 3 g/l [Cocker 2011]. En effet, les prélèvements avec de trop faibles valeurs 

sont très dilués, ce qui pourrait empêcher la détection de faibles niveaux de métabolites. Les 

échantillons présentant des valeurs trop hautes indiquent, quant à eux, une déshydratation qui 

peut jouer sur la sécrétion, l’excrétion ou la réabsorption rénale du métabolite [Barr 2005]. Il 

est important de noter que la concentration urinaire de créatinine est liée à la masse 

musculaire, à l’âge, à l’indice de masse corporelle et à l’origine ethnique des sujets, ce qui 

peut perturber l’interprétation des résultats [Bader 2013]. 

Différents critères entrent en considération dans le choix d’un métabolite en tant que 

biomarqueur de dose interne : la cancérogénicité de l’HAP dont il est issu, son abondance 

dans les urines, la facilité de son analyse et le caractère discriminatif exposé/non exposé. 

Les métabolites les plus couramment utilisés comme biomarqueurs de doses internes 

dans la SBE aux HAP sont présentés dans les paragraphes suivants. 

 

IV.2.3.1. Suivi de l’exposition au pyrène 

Le Pyr, composé de 4 cycles aromatiques, est émis sous forme gazeuse et particulaire 

et est prépondérant dans les mélanges d’HAP. C’est un HAP symétrique ne possédant pas de 

région de baie qui est classé non cancérogène par l’UE et appartient au groupe 3 du CIRC 

[IARC 2010]. 
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Le Pyr a un métabolisme simple, conduisant à la formation majoritaire de 1-

hydroxypyrène (1-OHP). L’élimination essentiellement urinaire de ce métabolite facilite sa 

détection [Jongeneelen 1997]. Chez l’humain, sa demi-vie d’élimination urinaire varie entre 4 

et 48 h en fonction des études. Ce large intervalle s’explique par la variabilité des conditions 

d’exposition influençant la voie de pénétration du Pyr, ce qui a pour conséquence une 

modification de sa cinétique d’élimination. En effet, la pénétration cutanée ralentit 

l’élimination du 1-OHP de l’organisme par rapport à l’absorption respiratoire. Certains 

auteurs proposent de collecter les urines de 24 heures pour avoir une évaluation la plus juste 

possible de la dose de Pyr ayant pénétré l’organisme [Brandt and Watson 2003]. Néanmoins, 

lors des campagnes de SBE, la stratégie la plus adaptée au milieu industriel, consiste à 

prélever les mictions de début de semaine début de poste (DSDP) pour évaluer l’imprégnation 

environnementale du salarié, et de fin de semaine fin de poste (FSFP) en cas d’exposition 

essentiellement respiratoire, ou de fin de semaine début de poste, soit 16 heures après la fin de 

poste de la veille (FSFP16), en cas d’exposition majoritairement cutanée [Bouchard and Viau 

1999]. Ce schéma de prélèvements présente l’intérêt de prendre en compte les expositions 

répétées tout au long de la semaine de travail. 

Le dosage du 1-OHP urinaire se réalise par HPLC-FLD. La méthode d’analyse est 

considérée comme très robuste ce qui est essentiel pour son utilisation comme IBE [Levin 

1995]. Il existe des circuits de contrôle de qualité externe tant pour les niveaux professionnels 

qu’environnementaux [Angerer 2007]. 

Les travaux de Jongeneelen et al. ont proposé dès les années 1980 l’utilisation de ce 

métabolite en tant qu’IBE aux HAP [Jongeneelen 1985]. Depuis ces trente dernières années, 

la dose interne de l’organisme en HAP, lors de diverses conditions d’exposition 
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professionnelle et environnementale, a ainsi été principalement évaluée par son dosage 

urinaire. Aujourd’hui, il est donc le biomarqueur d’exposition aux HAP le mieux validé et 

considéré comme le « gold standard » [Ciarrocca 2013]. L’utilisation de cet IBE a permis de 

hiérarchiser les risques en fonction des postes de travail au sein des secteurs industriels, mais 

aussi d’évaluer l’efficacité du port de protections respiratoires [Bentsen 1998]. 

Les niveaux de 1-OHP urinaire retrouvés chez les salariés du secteur de 

l’électrométallurgie, rassemblant les usines de production d’aluminium et d’électrodes 

carbone et graphite, sont de 10 µmol/mol en moyenne [Hansen 2008]. Les études retrouvent 

régulièrement des niveaux supérieurs à 20 µmol/mol et le maximum a été obtenu dans un site 

de production d’électrodes avec une concentration urinaire de 125 µmol/mol. Au sein des 

cokeries, les niveaux sont de l’ordre de 5 µmol/mol. Les travaux rapportent néanmoins de 

nombreuses concentrations supérieures à 10 µmol/mol et une concentration maximum de près 

de 1700 µmol/mol [Hansen 2008]. Des valeurs de 1-OHP urinaire plus faibles, d’environ 1 

µmol/mol, ont été retrouvées dans les secteurs de la dépollution des sols et lors du travail au 

contact de l’asphalte. Enfin, bien que systématiquement inférieurs à 1 µmol/mol, les niveaux 

de ce métabolite issus de l’exposition à des gaz d’échappement sont également quantifiables 

[Hansen 2008]. Les conducteurs d’engins [Chuang and Chang 2007], les  travailleurs urbains 

[Burgaz 2002, Ruchirawat 2002] ou les mécaniciens [Karahalil 1998, Kuusimäki 2004, 

Nielsen 1996] ont ainsi des concentrations urinaires supérieures à celles de témoins non-

professionnellement exposés, lorsque la consommation tabagique est prise en compte. 

A côté des expositions professionnelles, les expositions environnementales peuvent 

également être évaluées par le dosage du 1-OHP urinaire. Les sujets fumeurs, consommant en 

moyenne 20 cigarettes par jour, présentent ainsi une concentration urinaire de 1-OHP de 
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l’ordre de 0,1 µmol/mol, soit le double de celle des sujets non-fumeurs, inférieure à 0,05 

µmol/mol [Barbeau 2011]. La consommation d’aliments contaminés par les HAP peut 

également induire une augmentation de ce métabolite urinaire [Hansen 2008]. 

L’influence du polymorphisme génétique des enzymes de la métabolisation sur les 

niveaux urinaires de 1-OHP semble faible [Hopf 2009]. Le faible nombre d’enzymes 

engagées dans le métabolisme simple du Pyr, limite en effet les conséquences de la diversité 

des patrimoines génétiques. 

Différentes valeurs guides pour les concentrations urinaires de 1-OHP ont été 

proposées. La première, égale à 0,24 µmol/mol, est fondée sur le principe que les HAP sont 

cancérogènes et que l’exposition des populations à ces toxiques doit être la plus faible 

possible. Elle correspond ainsi à la valeur du plus faible 95
ème

 percentile publié dans la 

littérature pour une population de sujets non-fumeurs non-exposés professionnellement 

[Jongeneelen 2001]. La deuxième valeur vise à prévenir la génotoxicité induite par une 

exposition aux HAP, bien que les liens entre ces effets précoces et le cancer ne soient pas 

encore bien établis. Les valeurs de 1,4 µmol/mol [Buchet 1995], puis plus récemment de 1 

µmol/mol [Siwińska 2004], ont été proposées. Ces dernières correspondent à la concentration 

en dessous de laquelle il n’existe pas d’augmentation de la probabilité d’apparition d’un effet 

génotoxique chez les salariés exposés. En France, aucune valeur guide réglementaire n’existe 

encore pour cet IBE, mais la protection de la santé des travailleurs inciterait le choix de la 

plus petite valeur sans effet observé, soit 1 µmol/mol. 

Toutefois, il est important de noter que les corrélations entre les niveaux urinaires de 

1-OHP chez les personnes exposées et le BaP atmosphérique, ou les HAP cancérogènes, sont 

faibles [Campo 2012, Unwin 2006] ou non significatives [Aquilina 2010]. Les ratios BaP/Pyr 
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varient considérablement selon les sources d’émission et la concentration urinaire de 1-OHP 

ne reflète donc pas l’exposition interne aux HAP cancérogènes, ni au BaP seul, lorsque la 

composition des mélanges varie [Gendre 2004, Lafontaine 2004]. Certains auteurs proposent 

de pondérer la concentration de 1-OHP par le ratio des concentrations atmosphériques 

BaP/Pyr afin de mieux apprécier le risque sanitaire [Bouchard and Viau 1999]. Mais cette 

approche nécessite le dosage des HAP atmosphériques en plus de celui du 1-OHP et admet 

que les facteurs individuels influencent de la même façon le métabolisme de ces deux HAP. 

A coté du 1-OHP, le dosage urinaire des 1,6- et 1,8-diones du Pyr par 

chromatographie ultra performante couplée à la spectrométrie de masse en temps de vol a été 

utilisé pour évaluer l’exposition d’une population vivant à proximité d’industries de 

l’aluminium [Bouchard 2009]. Des études complémentaires sont néanmoins nécessaires pour 

évaluer la pertinence de ces nouveaux métabolites. 

En conclusion, la détection du 1-OHP dans les urines est aisée car ses niveaux sont 

relativement élevés et qu’il existe des méthodes analytiques robustes. Son dosage dans les 

urines de FSFP a permis de différencier les fortes expositions issues des différents secteurs 

industriels, mais également les plus faibles provenant de l’exposition environnementale. Ce 

biomarqueur, considéré comme le « gold standard » dans la SBE aux HAP, est pourtant 

éloigné du risque sanitaire puisqu’il est issu du métabolisme d’un HAP non cancérogène. Afin 

de disposer d’un biomarqueur plus adapté, l’utilisation de différents métabolites issus d’HAP 

gazeux, très présents dans les mélanges, ou d’HAP particulaires considérés comme 

cancérogènes, ont été également proposés. 
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IV.2.3.2. Suivi de l’exposition au naphtalène 

Le Naph, qui possède deux cycles aromatiques, est un des HAP le plus abondant de la 

phase gazeuse pour de nombreuses sources d’émission. Il n’est pas considéré comme 

cancérogène par l’UE mais est classé dans le groupe 2B du CIRC [IARC 2002]. 

Il est majoritairement éliminé dans les urines sous forme de 1- et 2-monohydroxy-

Naph (1- et 2-naphtols). Chez le rat, 1,97 % et 1,13 % de la dose de Naph administrée par 

voie intraveineuse (IV) sont retrouvés dans l’urine sous forme de 1- et 2-naphtols [Elovaara 

2003]. Cette élimination est biphasique avec une première demi-vie d’élimination urinaire 

d’environ 2 heures [Heikkilä 1997]. L’utilisation de ces métabolites comme IBE permet donc 

de suivre uniquement les expositions récentes et la collecte de l’urine doit se faire dès la fin de 

l’exposition. Généralement, cette analyse est réalisée en GC-MS [Shin and Lim 2011]. 

Les niveaux élevés de Naph émis par les sources d’émissions industrielles ou 

environnementales sont responsables de niveaux également élevés de naphtols urinaires. Dans 

l’industrie de la distillation du goudron de houille, les médianes des concentrations urinaires 

varient de 20,2 à 29,1 µmol/mol. En population non exposée professionnellement, les niveaux 

urinaires des 1- et 2-naphtols sont significativement plus élevés chez les sujets fumeurs que 

chez les non-fumeurs (supérieurs à 10 µmol/mol versus 3 µmol/mol) [Preuss 2005]. 

Il est important de noter que le 1-naphtol est également issu du métabolisme du 

carbaryl, insecticide très largement utilisé [Li 2012b]. Le 2-naphtol, qui est spécifiquement 

produit lors du métabolisme du Naph, semble donc plus adapté à la SBE au Naph que son 

isomère. 
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Les concentrations urinaires élevées de ces métabolites, la facilité de leur analyse et 

l’absorption principalement respiratoire du Naph, font du 2-naphtol un bon biomarqueur 

d’exposition dans un contexte de surveillance d’une exposition environnementale à de faibles 

niveaux d’HAP [Li 2010]. En revanche, l’évaluation du risque cancérogène ne peut pas passer 

par la seule mesure de ce biomarqueur en milieu professionnel, du fait d’un manque de 

corrélation entre ses niveaux urinaires et les niveaux d’exposition au BaP ou aux HAP 

cancérogènes [Aquilina 2010]. 

 

IV.2.3.3. Suivi de l’exposition au phénanthrène 

Le Phe est un HAP composé de trois cycles, émis sous forme gazeuse en quantité 

relativement importante par les sources industrielles. Il est classé non cancérogène par l’UE et 

appartient au groupe 3 du CIRC [IARC 2010]. C’est l’HAP possédant une région de baie dont 

la masse moléculaire est la plus faible. 

Du fait d’un métabolisme plus complexe que celui du naphtalène, le Phe possède de 

nombreux métabolites : des monohydroxy-Phe (1-, 2-, 3-, 4- et 9-hydroxy-Phe), des 

dihydroxy-Phe (1,2-, 3,4- et 9,10-dihydroxy-Phe) et un tetrahydroxy-Phe (1,2,3,4-

tetrahydroxy-1,2,3,4-tetrahydro-Phe). L’analyse de ces métabolites est réalisée en HPLC-FLD 

ou en GC-MS. 

Le 1- et le 3-monohydroxy-Phe (1- et 3-OHPhe) sont éliminés dans les urines en 

quantités similaires et sont majoritaires devant les autres phénols du Phe [Campo 2010]. Dans 

l’industrie de la production d’électrodes graphite, la médiane des concentrations urinaire des 

salariés est respectivement de 1,3 et de 3,3 µmol/mol pour le 1-OHPhe et le 3-OHPhe. Le 
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métabolite tétrahydroxylé du Phe, issu de l’oxydation des atomes de carbone proche de sa 

région de baie, semble également intéressant, car le même processus métabolique est en partie 

responsable de la cancérogénicité du BaP. Cependant, Hecht et al., ont démontré récemment 

que la stéréochimie de la voie d’oxydation de la région de baie du Phe, différait de celle du 

BaP. Le 1,2,3,4-tetrahydroxy-1,2,3,4-tetrahydro-Phe ne reflète donc pas cette voie 

d’activation métabolique toxique [Hecht 2010]. 

Au total, par son abondance dans les mélanges d’HAP, le dosage des métabolites du 

Phe pourrait être utile dans l’évaluation de l’exposition aux HAP au même titre que ceux du 

Naph, mais là encore ils ne reflètent pas l’exposition cancérogène. 

 

IV.2.3.4. Suivi de l’exposition au chrysène 

Le Chr est un HAP à 4 cycles aromatiques possédant deux régions de baie et émis sous 

forme particulaire en faible quantité dans les mélanges. Il est classé cancérogène par l’UE et 

cancérogène possible par le CIRC [IARC 2010]. 

Son métabolisme complexe conduit également à la production de nombreux 

métabolites. Dans les urines de rats exposés au HAP par voie respiratoire, on retrouve le 3- et 

4-hydroxy-Chr, le 1,2- et le 3,4-dihydroxy-Chr. Ce dernier est le métabolite majoritaire 

[Grimmer 1997]. Dans les urines de salariés de cokerie exposés aux HAP, le 6-hydroxy-Chr 

n’est jamais quantifiable [Campo 2010]. 

Des études complémentaires sont aujourd’hui nécessaires pour correctement évaluer 

l’intérêt du dosage des métabolites urinaires du Chr en tant que biomarqueur de dose interne. 

Les méthodes analytiques nécessitent notamment une amélioration de leur sensibilité. 
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IV.2.3.5. Suivi de l’exposition au benzo(a)anthracène 

Le BaA, HAP à 4 cycles aromatiques possédant une région de baie, est émis sous 

forme particulaire en faible quantité dans les mélanges atmosphériques. Il est classé 

cancérogène par l’UE et cancérogène probable par le CIRC [IARC 2010]. 

Son métabolisme conduit à la formation de 1- et 3-hydroxy-BaA principalement. 

Gündel et al., ont développé une technique analytique pour le dosage du 3-hydroxy-BaA en 

HPLC-FLD [Gündel and Angerer 2000]. Les niveaux urinaires de ce métabolite chez des 

salariés d’une usine de fabrication de pierres réfractaires est d’environ 0,2 µmol/mol [Gündel 

2000]. 

Le 3-hydroxy-BaA pourrait être un bon IBE aux HAP, mais malheureusement, il n’est 

pas présent dans toutes les sources d’émissions industrielles, notamment dans les émissions 

diesel ou celles de fonderie. 

 

IV.2.3.6. Suivi de l’exposition au benzo(a)pyrène 

Le BaP, HAP à 5 cycles aromatiques et possédant une région de baie, est émis dans 

l’atmosphère sous forme particulaire. Il est systématiquement présent dans les mélanges, en 

quantité assez faible et surtout variable en fonction des sources d’émission. Il est classé 

cancérogène par l’UE et est le seul HAP classé cancérogène certain par le CIRC (groupe 1) 

[IARC 2010]. La toxicité relative des autre HAP est évaluée en référence à celle du BaP. Le 

suivi de son exposition est donc pertinent pour l’évaluation du risque cancérogène. 
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Le métabolisme du BaP est complexe et conduit à la production de nombreux 

métabolites primaires et secondaires. Certains sont responsables de sa toxicité et d’autres sont 

des candidats en tant que biomarqueurs de dose interne. 

Dans ce travail le choix a été fait de sélectionner un biomarqueur permettant de suivre 

l’exposition au BaP. Les nombreuses connaissances acquises sur sa toxicocinétique et sa 

toxicodynamie font donc l’objet du chapitre suivant. 

 

V.  OBJECTIFS DU TRAVAIL DE THESE 

Ce travail a pour objectif de développer l’utilisation d’un biomarqueur permettant 

d’estimer au mieux l’exposition cancérogène aux HAP en milieu professionnel afin d’être le 

plus proche possible du risque sanitaire. 

La surveillance biologique est préférée au monitorage atmosphérique, puisqu’elle 

évalue la dose réellement absorbée par l’organisme, en tenant compte de toutes les sources 

d’exposition aux HAP et également de toutes les voies d’absorption tant respiratoire que 

cutanée. Le dosage du 1-OHP urinaire n’étant pas lié au risque cancérogène, le suivi de la 

dose interne de BaP semble plus pertinent, ce dernier étant le seul HAP classé cancérogène 

certain pour l’homme par le CIRC. 

La première partie du travail de thèse a consisté à réaliser une synthèse 

bibliographique sur le devenir du BaP dans l’organisme et les mécanismes de cancérogénèse 

dont il est responsable, afin d’évaluer les possibilités de surveillance biologique de son 
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exposition et de sélectionner un biomarqueur pertinent. Le choix s’est ainsi porté sur le 3-

hydroxybenzo(a)pyrène (3-OHBaP), composé majoritaire du métabolisme du BaP. 

La deuxième partie de ce travail (publication n°1) a été la mise au point d’une 

méthode de dosage du 3-OHBaP urinaire. En effet, les techniques de dosage précédemment 

publiées nécessitaient des modifications pré-analytiques et analytiques, pour pouvoir être 

suffisamment sensibles tout en étant utilisables en routine par un laboratoire de biologie 

médicale. L’objectif était d’obtenir une limite de détection (LD) inférieure à 0,1 ng/l afin de 

pouvoir évaluer les expositions professionnelles des salariés mais également celles de sujets 

fumeurs en population générale. 

La troisième partie de la thèse (publication n°2) a consisté à valider l’utilisation de ce 

métabolite en tant qu’indicateur biologique d’exposition en milieu industriel et à déterminer 

précisément le moment de prélèvement de l’échantillon urinaire. L’évaluation des niveaux 

urinaires de 3-OHBaP chez les salariés engagés dans diverses situations d’exposition au sein 

de plusieurs secteurs industriels a été réalisée et a été comparée aux concentrations de 1-OHP 

à différents moments de prélèvement. 

Ce travail devrait permettre de faciliter l’utilisation du 3-OHBaP urinaire en tant que 

biomarqueur d’exposition aux HAP, afin d’améliorer les connaissances relatives au risque 

sanitaire dont ils sont responsables, ainsi que les moyens de protection de la santé des 

populations. 
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CHAPITRE 2 :   

LE BENZO(A)PYRENE :  

TOXICOCINETIQUE, TOXICODYNAMIE ET CANCEROGENESE 
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Pour réaliser la SBE des populations au BaP, il est nécessaire de connaître les 

modalités de son absorption, les mécanismes de sa diffusion dans l’organisme, les voies de sa 

métabolisation et la cinétique de son élimination. Afin d’évaluer les risques sanitaires, la 

connaissance de ses mécanismes d’action toxique est également indispensable. Ce chapitre 

synthétise donc les connaissances scientifiques disponibles sur la toxicocinétique du BaP, sa 

toxicodynamie et la cancérogénèse chimique dont il est responsable. A la fin de ce chapitre, 

l’impact du polymorphisme enzymatique sur sa toxicité est également passé en revue. 

 

I.  TOXICOCINETIQUE ET TOXICODYNAMIE DU BAP 

I.1.  Absorption 

Les HAP sont des molécules lipophiles. Cette propriété leur permet d’être facilement 

dissous dans la bicouche lipidique et de traverser les membranes cellulaires par diffusion 

passive. Ainsi, le BaP est absorbé par les voies respiratoire, digestive et cutanée. Néanmoins, 

son hydrophobicité ralentit sa diffusion à travers les épithéliums, du fait de la présence 

d’espaces inter-membranaires aqueux. Ce phénomène a pour conséquence une concentration 

en BaP plus élevée au niveau du site d’entrée que dans le compartiment sanguin et les tissus 

éloignés [Gerde 1993c]. 
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I.1.1.  Voie respiratoire 

Dans l’atmosphère, le BaP est adsorbé sur des particules. Le type de particules est 

déterminant dans le mécanisme d’absorption respiratoire, puisque leur diamètre 

aérodynamique définit leur région de dépôt dans les poumons. Les plus grosses (> 5 µm) sont 

facilement impactées au niveau des voies aériennes supérieures alors que les plus fines (< 1 

µm) peuvent pénétrer jusqu’au poumon profond. Ce dépôt au niveau du poumon profond est 

prépondérant car plus de la moitié des HAP particulaires retrouvés dans l’atmosphère, est 

adsorbée sur des particules fines de diamètre inférieur à 0,5 µm [Rehwagen 2005]. 

Après le dépôt des particules au niveau de l’arbre trachéo-bronchique, une partie est 

éliminée via la clairance muco-ciliaire (d'environ 30 ml de mucus par jour) vers le tube 

digestif. Les HAP présents à la surface des particules non éliminées, sont absorbés par 

l’épithélium après leur désorption particulaire. Cette phase de dissolution des HAP dans le 

parenchyme pulmonaire est une étape préalable à leur absorption et est considérée comme une 

étape limitante de leur biodisponibilité. L’environnement acide et oxydatif provenant de 

l’activité macrophagique dans les nodules lymphatiques, semble responsable d’une meilleure 

désorption du BaP. Près de 6 mois après une déposition de particules dans les poumons de 

chiens, 40 % et 65 % de la dose de BaP sont toujours présents sous forme particulaire, 

respectivement dans les nodules lymphatiques trachéo-bronchiques et le poumon périphérique 

[Gerde 2001]. 

Après sa désorption des particules, l’absorption du BaP dépendra de la zone de dépôt, 

car l’anatomie de l’épithélium pulmonaire n’est pas constante des voies aériennes supérieures 

aux alvéoles (Figure 5). Comme nous l’avons vu, la majorité du BaP est déposée dans le 

poumon profond et pénètrera donc dans l’organisme au niveau des alvéoles. 
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Figure 5 : Schéma des bronchioles et des alvéoles [Fahy and Dickey 2010]. 

 

Le BaP traverse facilement la paroi alvéolaire pour rejoindre la circulation générale, 

alors que l’épaisseur plus importante de l’épithélium des bronches et bronchioles ralentit sa 

diffusion [Gerde 1993b]. Le BaP est en effet peu mobile dans l’épithélium cellulaire du fait de 

la présence d’espaces inter-membranaires aqueux, ce qui a comme conséquences sa rétention 

et l’augmentation de ses concentrations intracellulaires au niveau du site d’entrée (Figure 6). 

Un phénomène de saturation a été décrit lors de l’augmentation des doses déposées dans le 

poumon de rats [Ewing 2006]. 
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Figure 6 : Accumulation du BaP dans l’épithélium pulmonaire après 

sa désorption des particules [Ewing 2006] 

 

Ce phénomène de rétention cellulaire est responsable d’une plus grande exposition au 

BaP des cellules des bronches et bronchioles, où il exercera de façon privilégiée son action 

toxique [Gerde 1993a] (Figure 7). 
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Figure 7 : Schéma de l’absorption respiratoire du BaP [Gerde 2001] 

 

La concentration plasmatique maximum de BaP est atteinte 1 heure après l’exposition 

de rats à un aérosol de particules de noir de carbone [Ramesh 2001b]. 

 

I.1.2.  Voie cutanée 

L’existence de l’absorption cutanée du BaP a été démontrée dans plusieurs études 

animales [ATSDR 1995] et celle-ci est facilitée par sa métabolisation in-situ [Ng 1992]. Des 
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différences inter-espèces existent, avec pénétration de moins de 0,5 % de la dose appliquée, 

après 24 heures pour le tissu cutané de cochon, contre 10 % chez la souris [WHO 1998]. 

Chez l’homme, il a été estimé que près de 22 % de la dose de BaP déposée chaque jour 

sur la peau des salariés étaient absorbés [Van Rooij 1994]. Le transport du BaP à travers le 

tissu cutané humain a également été mis en évidence lors de l’application d’onguents à base 

de goudrons de houille, pour le traitement local du psoriasis [Godschalk 1998]. 

Lors de cette absorption, les lipides intracellulaires entourant les kératinocytes de la 

couche cornée agissent comme un compartiment de stockage du BaP (Figure 8). 
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Figure 8 : Schéma de l’absorption cutanée des xénobiotiques 

[ECETOC 1993] 

 

Ce phénomène de rétention est observé par l’augmentation des concentrations intra-

cutanée de 
14

C-BaP pendant les 5 premières heures suivant son application sur la peau de rat. 

Puis, les concentrations restent constantes pendant 24 heures, indiquant un équilibre entre 

cette pénétration dans le tissu cutané et le flux d’absorption dans l’organisme [Payan 2009]. 

Chez l’homme, l’absorption cutanée des HAP est également retardée dans le temps par 

rapport à la voie orale [Viau 1995b]. 
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Mais l’efficacité de cette absorption dépend des sites anatomiques et de l’épaisseur de 

la couche cornée. Alors que cette dernière limite l’absorption des HAP au niveau des chevilles 

et des mains, elle est plus perméable au niveau de l’épaule, du front, des avants bras et de 

l’aine [Van Rooij 1993a].  

 

I.1.3.  Voie digestive 

La preuve de l’absorption du BaP par le système digestif humain a été apportée dès 

1979 avec la constatation de son absence dans les fèces d’individus ayant consommé de la 

viande contaminée [Hecht 1979]. Plus tard, il a été montré que la consommation régulière 

d’aliments riches en HAP était fortement corrélée à l’augmentation de biomarqueurs 

plasmatiques d’exposition au BaP chez l’Homme [Pavanello 2006]. 

Cette absorption a lieu dans l’ensemble de l’intestin grêle [Ramesh 2004]. Environ 30 

% de la dose ingérée sont absorbés par l’intestin de cochon [Cavret 2003] et c’est également 

30 % de la dose qui sont retrouvés dans le sang et la bile après dépôt de BaP dans le 

duodénum de rats [Foth 1988]. 

La pénétration du BaP au sein des entérocytes se fait par diffusion passive et est 

influencée par la sécrétion de bile et par la composition de l’alimentation [Rahman 1986]. En 

effet, son transport du pôle apical au pôle baso-latéral de ces cellules suit le flux des lipides 

digérés [Vasiluk 2008] et la consommation d’huile de maïs augmente, chez le rat, sa 

concentration biliaire [Stavric and Klassen 1994]. Ainsi, la concentration plasmatique 

maximum de BaP apparaît 6h après la consommation de lait, ce qui correspond à la période 

d’absorption maximum des lipides [Laurent 2001]. 
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Une fois absorbé, le BaP est distribué dans l’organisme via deux mécanismes distincts 

[Kim 2012]. Premièrement, rapidement pris en charge par les lipoprotéines, il rejoint 

directement la circulation générale via le canal thoracique. Ainsi, après instillation de BaP 

dans l’estomac de brebis, sa concentration plasmatique n’est observable qu’une fois la 

circulation lymphatique rétablie [Busbee 1990]. Deuxièmement, le BaP est distribué via la 

veine porte et transite par le foie avant d’être distribué dans tout l’organisme. Le tiers de la 

dose contenue dans le lait ingéré par le cochon est ainsi retrouvé dans le sang du système 

porte après 3 à 6 heures [Laurent 2002]. 

Puisque le rôle des lipides dans l’absorption du BaP est important, l’étude de 

l’influence de leurs concentrations plasmatiques sur la mesure d’une exposition au BaP par 

voie alimentaire dans la population générale, apparait essentielle. 

 

I.2.  Distribution 

Après leur absorption, la distribution des HAP dans l’organisme est rapide. Le volume 

de distribution du BaP, calculé après IV chez le rat, atteint 250 ml pour un volume sanguin 

moyen physiologique de 18 ml [Marie 2010]. Les lipoprotéines, de faible et de haute densité, 

semblent jouer un rôle important lors de son transport plasmatique et de son internalisation 

tissulaire [Busbee 1990]. 

Chez la ratte gravide, le BaP traverse la barrière placentaire et sa concentration dans le 

sang de cordon atteint 10 % à 50 % de la concentration plasmatique maternelle [Withey 

1993].  
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La distribution du BaP est très importante dans tout l’organisme et l’équilibre entre les 

concentrations sanguines, hépatiques, dermiques et rénales est atteint dans les 2 heures 

suivant l’exposition [Marie 2010]. Durant cette période, le poumon va concentrer une quantité 

importante du BaP de l’organisme. A partir d’un modèle toxicocinétique, Herdia-Ortiz et al. 

ont calculé que les poumons de rats renfermaient 17 % de la dose administrée contre 2,5 % 

pour le tissu adipeux, 2 heures après une injection IV. De la même façon, Withey et al. ont 

montré que 95 minutes après une exposition de rats par voie respiratoire, les concentrations de 

BaP dans les différents compartiments s’ordonnaient ainsi : poumon > sang > foie > rein > 

tissu adipeux. Cette affinité du BaP pour le poumon après injection IV, peut être expliquée par 

le fait que cet organe est le premier après le cœur à recevoir la totalité du débit cardiaque, ce 

qui l’expose à l’intégralité de la dose de BaP circulante [Moir 1998]. Il est également admis 

qu’après une exposition unique, cette dose circulante peut passer de façon répétée à travers le 

tissu pulmonaire [Foth 1995]. Un phénomène de liaison à des protéines pulmonaires a 

également été avancé [Heredia-Ortiz 2011]. In fine, la demi-vie d’élimination pulmonaire du 

BaP atteint 31,5 heures après injection IV chez le rat [Marie 2010]. 

Du fait de sa lipophilie, le BaP a tendance à se stocker dans les adipocytes, mais la 

faible perfusion sanguine du tissu adipeux retarde ce stockage. Ce n’est que 6 heures après 

une exposition par voie respiratoire, que le tissu adipeux de rats renferme la majorité du BaP 

de l’organisme, suivi des poumons, des reins, du foie et du tissu sanguin [Withey 1993]. 

Des niveaux élevés de BaP ont également été retrouvés dans l’intestin après injection 

IV, expliqués par l’excrétion hépatobiliaire du BaP et l’existence d’un cycle entéro-hépatique 

[IARC 2010,WHO 1998]. 
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Malgré cette importante distribution du BaP dans les différents compartiments de 

l’organisme, la diminution de ses concentrations plasmatiques pendant les premières heures 

suivant l’exposition est principalement due à son métabolisme hépatique lors d’une injection 

IV chez le rat [Heredia-Ortiz 2011]. 

 

I.3.  Métabolisation 

Le BaP possède un métabolisme complexe qui prend place au sein de la plupart des 

tissus de l’organisme. 

Dans le poumon, les cellules de Clara et les pneumocytes de type 2 sont responsables 

de ce métabolisme (effet de premier passage pulmonaire) [Cohen 1990, Foth 1995]. Ce 

phénomène est particulièrement important dans le cas d’une exposition par voie respiratoire, 

du fait de la rétention du BaP dans les cellules épithéliales pulmonaires après sa désorption 

particulaire. 

Au niveau cutané, la métabolisation du BaP facilite son absorption (effet de premier 

passage cutané). In-vitro, il est plus intensément métabolisé par le tissu humain que par celui 

de rats [Payan 2009]. La génération de métabolite du BaP par un modèle ex-vivo de peau de 

cochon après application de 
14

C-BaP est importante mais plus faible que pour les microsomes 

hépatiques [Jacques 2010b]. 

Dans le cas d’une exposition par voie digestive, le foie joue un rôle métabolique 

important, puisqu’après avoir traversé la membrane intestinale, une partie du BaP est 

transportée jusqu’aux hépatocytes par la veine porte (effet de premier passage hépatique). Les 
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cellules intestinales et la microflore bactérienne participent également à ce métabolisme 

digestif [Ramesh 2004]. 

Cette étape de métabolisation du BaP aboutit à la production d’un très grand nombre 

de métabolites. De façon schématique, le BaP est oxydé une première fois pour former des 

métabolites dits primaires, qui sont oxydés à leur tour pour former des métabolites dits 

secondaires (Figure 9). 

 

 

Figure 9 : Exemples de métabolites primaires et secondaires du BaP 

 

Ces métabolites primaires et secondaires, issus de la phase de fonctionnalisation 

(phase I), sont moins lipophiles que le BaP. Ils traversent donc plus difficilement la 
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membrane lipidique, ce qui peut être un danger pour la cellule. En effet, leur formation 

produit des d’intermédiaires métaboliques très réactifs, à l’origine de la toxicité du BaP [Xue 

and Warshawsky 2005]. La phase de conjugaison (phase II) bloque cette toxicité et permet 

ainsi aux métabolites d’être activement éliminés de la cellule (phase III) et de l’organisme. En 

revanche, lorsque sa métabolisation s’opère au niveau du site d’entrée du BaP, elle lui permet 

de diffuser plus facilement à travers les membranes cellulaires des épithéliums et facilite donc 

son absorption et sa distribution.  

 

I.3.1.  Phase I : fonctionnalisation du BaP 

Le BaP est initialement oxydé par les mono-oxygénases à cytochrome P450 (CYP) du 

réticulum endoplasmique. Les isoformes 1A1 et 1B1 sont les plus efficaces pour catalyser 

cette réaction [IARC 2010]. Les isoformes 3A4 et 1A2 sont également capables de 

métaboliser le BaP et dans une moindre mesure, les isoformes 2C8 et 2E1 [Bauer 1995, Yun 

1992]. Ces enzymes sont présentes dans de très nombreux tissus de l’organisme : foie, rein, 

poumon, intestin, cerveau, rate, cœur, placenta, testicule, ovaire, glande mammaire,… 

Certaines peroxydases, comme la prostaglandine H synthase, sont aussi capables d’oxyder le 

BaP [IARC 2012]. 

La fonctionnalisation du BaP peut être organisée en quatre voies plus ou moins 

distinctes aboutissant à la formation d’un radical cation, de différents métabolites hydroxylés, 

d’une ortho-quinone et de plusieurs diol-époxydes. 
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 Voie du radical cation (Figure 10) 

La première réaction enzymatique sur le squelette carboné du BaP, peut être une 

peroxydation conduisant à la production d’un radical cation. Son hydrolyse spontanée aboutit 

à la formation du 6-OHBaP. Ce dernier peut être spontanément oxydé, ou bien métabolisé par 

les CYP ou la prostaglandine H synthase, en quinones : BaP-1,6-, 3,6-, et 6,12-diones. Ces 

métabolites subissent ensuite l’action de la NADPH quinone oxydoréductase 1 (NQO1) pour 

former des hydroquinones. Un dérivé dicarboxylique est également produit de façon 

importante après l’ouverture d’un des cycles aromatiques de la 1,6-dione ou de la 3,6-dione, 

lors d’une exposition intrapéritonéale (IP) de rats au 
14

C-BaP [Yang 2000]. 

 

 

Figure 10 : Fonctionnalisation du BaP via le radical cation 
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 Voie des métabolites hydroxylés (Figure 12) 

Le BaP peut également subir une mono-oxygénation produisant des arènes oxydes (ou 

époxydes). Cette dernière réaction est régiosélective, elle ne peut prendre place qu’entre les 

carbones numérotés 1,2- ; 2,3- ; 4,5- ; 7,8- et 9,10-du BaP [Harvey 1981]. 

Le devenir de ces époxydes dépend de leur stabilité. Ceux formés au niveau de la 

« région M » du BaP sont les plus instables et sont spontanément hydrolysés en phénols. C’est 

le cas du BaP-1,2-époxyde qui se réarrange en 1-hydroxybenzo(a)pyrène et du BaP-2,3-

époxyde qui s’hydrolyse en 3-OHBaP (Figure 11). 

 

 

Figure 11 : Structure chimique du 3-OHBaP 

 

Les époxydes ayant une stabilité suffisante peuvent être pris en charge par les 

époxydes hydrolases microsomiales (EH) pour subir une réaction d’hydratation qui aboutit à 

la formation de trans-dihydrodiols. C’est le cas des époxydes proches de la région de baie du 

BaP. Ainsi, le BaP-7,8-époxyde est spontanément hydrolysé en 7-OHBaP mais également 

hydraté en BaP-7,8-dihydrodiol. De la même façon, une partie du BaP-9,10-époxyde est 

hydrolysé en 9-OHBaP et une autre partie est hydratée en BaP-9,10-dihydrodiol. Le BaP-4,5-

époxyde (région K du BaP) est encore plus stable et ne forme aucun métabolite mono-
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hydroxylé. Il est intégralement pris en charge par les époxydes hydrolases et métabolisé en 

BaP-4,5-dihydrodiol. 

 

 

Figure 12 : Fonctionnalisation du BaP en métabolites hydroxylés 

 

 Voie de l’o-quinone (Figure 13) 

Par l’action de la dihydrodiol déshydrogénase, enzyme appartenant à la superfamille 

des aldo-kéto réductases (AKR), les trans-dihydrodiols proches de la région de baie du BaP 

peuvent donner un catéchol puis une ortho-quinone : la BaP-7,8-dione (BaP-o-quinone). 

 

 

Figure 13 : Fonctionnalisation du BaP en BaP-7,8-dione (BaP-o-quinone) 
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 Voie des diol-époxydes (Figure 14) 

Les trans-dihydrodiols proches de la région de baie peuvent également être une 

nouvelle fois oxydés par les CYP, ou les radicaux peroxydes générés par l’activité peroxydase 

de la prostaglandine H synthase. Comme précédemment, les arènes oxydes les moins stables 

issus de cette réaction sont spontanément hydrolysés en phénols, aboutissant à la formation de 

monohydroxy-dihydrodiols (triols). Quant aux plus stables, ils ne sont pas hydrolysés et 

forment les dihydrodiols-époxydes (diol-époxydes). Ainsi, le BaP-9,10-dihydrodiol est 

majoritairement transformé en BaP-1-hydroxy-9,10-dihydrodiol et dans une moindre mesure 

en BaP-9,10-diol-7,8-époxyde (rev-BPDE), tandis que le BaP-7,8-dihydrodiol est 

principalement métabolisé en BaP-7,8-diol-9,10-époxyde (BPDE). 

 

 

Figure 14 : Fonctionnalisation du BaP en diol-époxydes (BPDE et rev-BPDE) 
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Pour finir, la majorité du BPDE et du rev-BPDE est hydrolysée pour former le 

7,8,9,10-tetrahydroxy-tetrahydrobenzo(a)pyrène (BaP-7,8,9,10-tétraol) [Simpson 2000]. Cette 

réaction n’est pas nécessairement médiée par une enzyme et peut être spontanée, à partir de 

l’attaque de l’eau présente dans la média [Yang 1976]. 

 

 Bilan de la fonctionnalisation 

Cette première étape du métabolisme complexe du BaP aboutit à la formation 

prédominante de quinones indifférenciées et de 3-OHBaP, dans les microsomes humains de 

foie, de reins et de poumons en culture [Prough 1979]. Le métabolite majoritairement produit 

in-vitro par les cellules pulmonaires H358 humaines est également le 3-OHBaP [Jiang 2007]. 

Chez le rat, le 3-OHBaP contenu dans le sang, les tissus et les excrétas correspond à 

19 % de la dose de BaP administrée par voie IV [Marie 2010]. La concentration urinaire de ce 

métabolite est supérieure à celle du 9-OHBaP, du BaP-4,5-diol et du BaP-9,10-diol [Bouchard 

and Viau 1997]. Par contre, le BaP-7,8-diol est le métabolite majoritairement retrouvé dans 

les fèces de singes exposés au BaP par voie IP [Likhachev 1992]. Les dihydrodiols sont 

également les métabolites majoritairement retrouvés dans le plasma et les poumons de rats 

exposés par voie respiratoire [Ramesh 2001b]. L’exposition à des mélanges complexes 

d’HAP peut modifier la proportion de ces différents métabolites, notamment par des effets 

d’induction enzymatique mais également d’inhibition ou de compétition. 
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 Problématique des énantiomères 

Au sein du métabolisme du BaP, du fait de la création de carbones chiraux durant les 

réactions enzymatiques, les métabolites ont de multiples formes énantiomériques. Concernant 

les arènes oxydes, pour chaque isomère formé, l’énantiomère dextrogyre (+) est majoritaire 

devant le lévogyre (-) [Shimada 2006]. 

De plus, l’activité des époxydes hydrolases est stéréospécifique conduisant à la 

formation de différents stéréo-isomères [Gelboin 1980]. A partir du BaP-7,8-époxyde de 

configuration absolue 7R,8S (énantiomère dextrogyre) seul le BaP-7,8-dihydrodiol de 

configuration absolue 7R,8R (énantiomère lévogyre) est produit. In fine, plus de 90 % des 

BaP-4,5-, 7,8- et 9,10-dihydrodiols formés dans les microsomes de foie de rats sont les 

énantiomères R,R. 

A partir du mélange racémique de BaP-7,8-dihydrodiol, deux diastéréoisomères du 

BPDE sont produits : anti-BPDE et syn-BPDE. Chacun des deux diastéréoisomères du BPDE 

peuvent être sous la forme de deux énantiomères optiquement actifs (+) ou (-). Néanmoins, la 

formation des diol-époxydes est stéréosélective [Conney 1982]. Ainsi, ce sont les 

diastéréoisomères (+)-anti-BPDE (BaP-7R,8S-diol-9S,10R-époxyde) et (+)-syn-BPDE (BaP-

7S,8R-diol-9S,10R-époxyde) qui sont principalement formés dans les microsomes de foie de 

rats [Peltonen and Dipple 1995] (Figure 15). 
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Figure 15 : Diastéréoisomères du BPDE [WHO 1998] 

 

Enfin, l’hydrolyse des diols-époxydes n’est pas stéréospécifique et l’ouverture de la 

liaison époxyde peut se faire en trans ou en cis. Du fait des différentes possibilités de rupture 

du pont époxy et de l’existence de différents isomères du BPDE et du rev-BPDE, ce sont 12 

énantiomères du BaP-7,8,9,10-tétraol qui pourront être produits à partir des (±)BaP-7,8-

dihydrodiol et (±)BaP-9,10-dihydrodiol. 
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I.3.2.  Toxicité des métabolites activés 

Les HAP possèdent une structure aromatique plane nécessitant une transformation 

chimique pour exercer leur toxicité [Xue and Warshawsky 2005]. Les réactions d’oxydation 

enzymatique, prenant place lors du métabolisme du BaP décrit précédemment, produisent 

différents composés électrophiles. Leur génération dans le milieu intracellulaire leur confère 

un fort pouvoir toxique [Melikian 1987]. En effet, si ces intermédiaires réactifs ne sont pas 

spontanément hydrolysés ou conjugués, ils peuvent réagir avec les macromolécules cellulaires 

et plus particulièrement former des liaisons covalentes avec l’ADN. Ils sont également 

générateurs d’espèces réactives de l’oxygène (ERO) génotoxiques. Cette agression chimique 

de l’ADN est à la base du processus de cancérogénèse du BaP. On parle d’activation 

métabolique, les métabolites produits étant plus toxiques que le composé parent dont ils sont 

issus. Le BaP est donc considéré comme un pro-cancérogène. Trois voies principales 

d’activation métabolique coexistent pour expliquer sa génotoxicité : la production du BPDE, 

du radical cation et de la BaP-o-quinone (Figure 16). 
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Figure 16 : Voies principales d’activation métabolique du BaP [Zhang 2012b] 

 

In-vitro, ces trois voies toxiques contribuent de façon égale à l’activation métabolique 

du BaP au niveau des cellules broncho-alvéolaires humaines [Lu 2011]. 

 

I.3.2.1. Voie toxique du radical cation 

Le mécanisme chimique de cette voie est basé sur l’arrachement d’un électron au 

système de liaisons π du BaP via une oxydation mono-électronique par les activités 

peroxydases des CYP. Elle conduit à la formation de radicaux cations électrophiles en C6 

permettant là aussi la formation d’adduits à l’ADN. Contrairement au BPDE, le radical cation 

du BaP est une espèce chimique très instable, il ne pourra exercer sa toxicité que s’il est 

produit dans le noyau cellulaire, à proximité de l’ADN [IARC 2010]. 
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Les liaisons covalentes issues de cette voie sont majoritairement des adduits instables 

de la guanine et de l’adénine générant des sites apuriniques : BaP-C8-Gua, BaP-N7-Gua et 

BaP-N7-Ade (Figure 17). 

 

 

Figure 17 : Adduits de l’ADN majoritaires issus du radical cation du BaP 

[Chen 1996] 

 

La formation de ces adduits dépurinants semble être une voie majeure de l’action 

génotoxique du BaP. En effet, ce type de lésion à l’ADN est majoritaire devant les adduits 

stables, lors d’une exposition in-vitro de microsomes de foie de rats [Devanesan 1992], mais 

également lors de l’application in-vivo de BaP sur la peau de souris [Chen 1996]. 
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I.3.2.2. Voie toxique de l’ortho-quinone du BaP 

In-vitro, le C10 de la BaP-o-quinone se lie à l’ADN pour former un adduit instable à 

l’atome N7 de la guanine, produisant un site apurinique [McCoull 1999]. Ce métabolite est 

également capable de former des adduits stables à la guanine et à l’adénine dans les cellules 

pulmonaires humaines [Huang 2013]. 

Néanmoins, l’action toxique majeure de cette voie est essentiellement de type 

oxydatif, par le biais de la génération d’ERO lors de l’oxydation du catéchol du BaP en BaP-

o-quinone [Park 2008]. Les enzymes AKR catalysent cette réaction dans les deux sens 

entrainant un cycle pathogène de production d’ERO [Zhang 2012b]. Cette toxicité redox est 

supérieure à celles de la BaP-1,6-dione et de la BaP-3,6-dione produites également lors du 

métabolisme du BaP [Sen 2012]. La première oxydation crée un anion o-semiquinone et du 

peroxyde d’hydrogène (H2O2) suivi par une deuxième oxydation qui forme la BaP-o-quinone 

et un anion superoxyde (O2
.-
). 

Vis-à-vis de l’ADN, ces espèces réactives conduisent à la formation de bases oxydées. 

Les ERO peuvent également réagir avec le 2’-désoxyribose et entrainer des cassures de brins 

d’ADN. In-vitro, la BaP-o-quinone est responsable de l’apparition de sites abasiques 

provenant de lésions de l’ADN de type oxydatif, et d’une augmentation de la peroxydation 

lipidique des membranes cellulaires. 
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I.3.2.3. Voie toxique du BPDE 

La formation d’adduits entre l’ADN et le BPDE, via sa fonction époxyde, est la voie 

d’activation métabolique du BaP la plus connue. La proximité entre la région de baie et la 

fonction époxyde permet sa stabilité chimique et crée une gêne stérique empêchant sa 

conjugaison au GSH, ou son hydrolyse par les EH. En revanche, le rev-BPDE dont la fonction 

époxyde est opposée à la région de baie, est hydrolysé rapidement avant qu’il ne puisse 

interagir avec les macromolécules cellulaires. 

La fonction époxyde du BPDE se lie principalement avec les groupes amino 

exocycliques des bases puriques de l’ADN : 2’-désoxyguanosine et 2’-désoxyadénosine 

[Dipple 1994], pour former des adduits stables. La liaison covalente peut se faire en trans ou 

en cis, en fonction de l’ouverture de la fonction époxyde. Pour chaque adduit, il existe donc 8 

configurations possibles (4 paires d’énantiomères) à partir des 4 diastéréoisomères du BPDE. 

Néanmoins, le (+)-anti-BPDE est le plus apte à former des adduits à l’ADN devant son 

énantiomère (-)-anti-BPDE et ses diastéréoisomères (±)-syn-BPDE [Harvey 1981]. In-vivo, le 

(+)-anti-BPDE est également le plus tumorigène pour les poumons de souris nouveau-nés 

[Conney 1982]. De plus, la formation des adduits se fait majoritairement par trans-addition 

[Peltonen and Dipple 1995]. Au final, l’adduit stable majoritaire issu du BPDE est le 10-

(guanine-2-yl)-7,8,9-trihydroxy-7,8,9,10-tetrahydrobenzo(a)pyrène (BPDE-N2-dGuo) (Figure 

18). 
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Figure 18 : Structure chimique du BPDE-N2-dGuo 

 

Ces adduits ont une stabilité chimique élevée mais celle-ci dépend de leur lieu de 

formation et du type d’exposition. Après une unique injection IP de BaP à des rats, leur demi-

vie est de 22 jours dans le poumon, 17 jours dans les lymphocytes périphériques et 15 jours 

dans le foie [Ross 1990]. Après des injections IP répétées, leur demi-vie atteint 127 jours dans 

les lymphocytes périphériques, 106 jours dans le poumon et 31 jours dans le foie [Qu and 

Stacey 1996]. 

Dans une moindre mesure, des adduits instables sont également formés entre le BPDE 

et la guanine, débouchant à la création d’un site abasique par la coupure de la liaison N-

glycosidique et la perte de la base purique. 

 

I.3.3.  Phase II et III : conjugaison et efflux des métabolites 

Les mécanismes d’activation métabolique décrits précédemment constituent la voie 

toxique du BaP. Ils sont minoritaires devant les mécanismes de détoxication comprenant la 
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conjugaison et l’efflux des métabolites. Ainsi, moins de 20 % des métabolites du BaP sont 

éliminés sans conjugaison dans les urines de rat, après exposition IP au composé parent [Yang 

1994].  

Les métabolites les plus électrophiles, produits pendant la phase de fonctionnalisation 

du BaP, sont rapidement conjugués au glutathion (GSH), soit spontanément, soit par 

l’intermédiaire des glutathion-S-transférases de type GSTM1, GSTA1 et GSTP1, puis 

dégradés en acides mercapturiques [ATSDR 1995]. C’est le cas des arènes oxydes et des 

diols-époxydes stables du BaP. Le dérivé tetrahydro-trihydroxy-BaP-7-S-N-acétylcystéine 

(BaP-7-NAc) est l’acide mercapturique majoritaire retrouvé chez le rat après une injection IP 

[Yang 1998]. Il est intéressant de noter que dans les hépatocytes humains, le rev-BPDE est 

conjugué au GSH contrairement au BPDE, indiquant que la stéréochimie des métabolites a 

une importance majeure dans cette réaction enzymatique [Upadhyaya 2010]. Les quinones du 

BaP sont également concernées par cette voie de détoxication. Ainsi, in-vitro, l’exposition de 

différentes lignées de cellules pulmonaires humaines à la BaP-o-quinone conduit à la 

formation de conjugués au GSH et d’acides mercapturiques [Huang 2012b] et une déplétion 

intracellulaire en GSH peut être observée lors de ce traitement [Park 2008]. 

Les phénols, trans-dihydrodiols et quinones issus du métabolisme du BaP sont 

également conjugués à l’acide glucuronique par l’action des UDP-glucuronyltransférases 

(UGT) de type 2B7, 1A7, 1A8, 1A9 et 1A10 [IARC 2010]. Ex-vivo, la glucuronidation des 3-, 

7-, 9-OHBaP et du BaP-7,8-diol a lieu dans le tissu humain des voies aérodigestives, qui sont 

physiologiquement un des sites d’entrée du BaP dans l’organisme [Zheng 2002]. 

Les sulfotransférases de type 1A1, 1A2, 1A3 et 1E1 sont également capables de 

conjuguer les métabolites du BaP à un groupement sulfate [Gelboin 1980]. L’isoforme 1A1 
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est le plus important pour la conjugaison du 7,8-catéchol du BaP, dans les cellules 

pulmonaires humaines [Zhang 2012a]. 

Enfin, des métabolites éliminés après une double conjugaison di-glucuronique, di-

sulfate ou glucurono-sulfate, ont été observés dans les urines de rats exposés au 
14

C-BaP par 

voie IP [Yang 1999]. 

Environ 50 % de la dose de 
14

C-BaP appliqué ex-vivo sur la peau de cochon sont 

conjugués à l’acide glucuronique contre 5 % au groupement sulfate [Jacques 2010a]. 

 

 

Figure 19 : Exemples de métabolites conjugués du BaP [WHO 1998] 

 

Ces métabolites conjugués sont trop hydrophiles pour traverser passivement les 

membranes cellulaires. Ils nécessitent d’être activement transportés dans le milieu 

extracellulaire, sans quoi leur accumulation serait néfaste pour la cellule. Ce transport est 

assuré par les protéines transmembranaires ATP Binding Cassette (transporteurs ABC) via 
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l’utilisation d’ATP. In-vitro, la protéine ABCG2 (ou BCRP) transporte le BaP-3-glucuronide 

et le BaP-3-sulfate à travers le pôle apical de la lignée cellulaire intestinale humaine Caco-2, 

contrairement aux protéines ABCB1 (ou P-gp) et ABCC2 (ou MRP2) [Ebert 2005]. En 

revanche, la protéine MRP2 est capable d’extraire le conjugué du BPDE au GSH des cellules 

épithéliales de rein canines [Srivastava 2002]. La protéine ABCC4 (ou MRP4) présente dans 

la membrane des cellules broncho-alvéolaires H358 est quant à elle capable de transporter 

hors de la cellule le métabolite non conjugué (-)BaP-7,8-dihydrodiol, avant son oxydation 

éventuelle en BPDE ou en o-quinone [Gelhaus 2012]. 

Bien que complexe, la cascade de réactions enzymatiques commençant par la 

fonctionnalisation du BaP jusqu’à l’élimination de ses métabolites conjugués du milieu 

intracellulaire se déroule très rapidement. En effet, chez le rat, la cinétique d’élimination 

urinaire du 3-OHBaP et du BaP-4,5-diol est la même lors de l’injection IV de BaP ou de ces 

métabolites [Bouchard and Viau 1996]. Chez l’homme, les métabolites du Phe, HAP dont le 

métabolisme est très proche de celui du BaP, sont observés dans le plasma 15 à 30 minutes 

après consommation d’une cigarette [Zhong 2011b]. 

Après être sortis du milieu intracellulaire, ces métabolites sont à nouveau distribués 

dans tout l’organisme, notamment dans les bronches, le poumon profond, le colon, le foie, les 

lymphocytes et la peau [WHO 1998]. Ramesh et al. observent une distribution importante de 

ces métabolites dans les organes reproductifs du rat après absorption digestive [Ramesh 

2001a]. Lors d’une injection IV de BaP à des rats, le 3-OHBaP a un temps de résidence 

moyen dans l’organisme de 17,2 heures contre 10,2 heures pour le composé parent [Marie 

2010]. 

 



 

87 

 

Un schéma résumant les étapes du métabolisme du BaP est présenté en Figure 20. 

 

Figure 20 : Synthèse du métabolisme du BaP (en rouge les intermédiaires réactifs, en vert les métabolites 

conjugués et en bleu les marqueurs potentiels des différentes voies de métabolisation). CYP : cytochrome 

P 450 ; PS : prostaglandine synthase ; EH : époxyde hydrolase ; DD : dihydrodiol déshydrogénase ; QR : 

quinone réductase ; ERO : espèces réactives de l’oxygène 

 

I.4.  Elimination 

L’élimination fécale du BaP et de ses métabolites est plus importante que leur 

excrétion urinaire, quelle que soit la voie d’exposition, même si ces composés ont tendance à 

persister dans le tube digestif du fait du cycle entéro-hépatique [WHO 1998]. En effet, les 

études animales montrent que 24 % de la dose de BaP radiomarqué sont présents dans la bile 
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8 heures après une administration IP [Kim 2012] et que plus de 50 % sont retrouvés dans les 

fèces, 32 heures après une injection IV [Moir 1998]. La radioactivité cumulée éliminée en 7 

jours dans les fèces atteint 80 % [Yang 1994] contre 9 % dans les urines, après administration 

IP de 
14

C-BaP à des rats [Yang 1999]. Après inhalation, 96 % de la dose de 
14

C-BaP sont 

également retrouvés dans les fèces de rats exposés [ATSDR 1995]. A partir d’une 

modélisation toxicocinétique, Heredia-Ortiz et al. ont estimé que l’élimination du 3-OHBaP 

par le tractus gastro-intestinal correspondait à 63 % de sa clairance plasmatique [Heredia-

Ortiz 2011]. 

La très grande majorité du BaP est éliminée de l’organisme après métabolisation et 

conjugaison. Seulement 0,4 % de la dose de BaP administrée en IV à des rats sont éliminés en 

72 heures dans les fèces sous forme inchangée [Marie 2010] contre 13 % pour le 3-OHBaP 

[Heredia-Ortiz 2011]. Des valeurs très proches sont obtenues par voie IP, avec 3 à 14 %  du 

BaP éliminés dans les fèces sous forme de 3-OHBaP [Tzekova 2004]. L’élimination de 45 % 

du BaP sous sa forme parente, 24 heures après son ingestion par des rats, rapportée dans une 

étude, pourrait s’expliquer par les très fortes doses utilisées responsables d’une saturation de 

l’absorption intestinale du BaP [Ramesh 2001a]. 

Dans les urines, plus de 80 % de la radioactivité urinaire retrouvée après 

administration IP de 
14

C-BaP à des rats correspondent là encore aux métabolites conjugués 

[Yang 1994]. Environ 50 % de cette radioactivité sont issus de la somme des glucurono-

conjugués et des acides mercapturiques, et 17 % aux métabolites sulfo-conjugués du BaP 

[Yang 1999]. Dans une autre étude, il est montré que les métabolites majoritaires étaient les 

dérivés glucurono-conjugués, devant les sulfo-conjugués et les dérivés du GSH [Ramesh 

2001a]. 
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Quelle que soit la voie d’absorption, le 3-OHBaP est un métabolite urinaire 

majoritaire. Sa concentration atteint 0,1 % de la dose de BaP, devant le BaP-4,5-diol (0,09 %), 

le 9-OHBaP (0,002 %) et le BaP-9,10-diol (0,0001 %), 96 heures après administration IV 

chez le rat [Bouchard and Viau 1996]. Après une exposition orale ou cutanée, sa 

concentration urinaire est également plus importante que celles du BaP-4,5-diol ou du 9-

OHBaP [Bouchard and Viau 1997]. 

La voie d’absorption du BaP peut influencer la proportion de 3-OHBaP retrouvée dans 

l’urine. Alors que celle-ci représente 0,5 % de la dose de BaP administrée en IP [Tzekova 

2004] et 0,44 % du BaP ayant pénétré dans l’organisme de rat par voie cutanée [Payan 2009], 

elle est quatre fois plus faible après une injection IV [Bouchard and Viau 1995]. Cette 

différence pourrait provenir en partie de l’activité métabolique présente au sein du tissu 

cutané et du péritoine. 

Chez l’homme, 0,06 % de la dose estimée de BaP inhalé lors de la consommation de 

cigarettes est retrouvé sous forme de 3-OHBaP dans les urines collectées pendant 24 heures  

[Lafontaine 2006]. Pourtant, seulement de 0,001 à 0,006 % de la dose de BaP ingérée sont 

retrouvés sous forme de 3-OHBaP dans les urines 12 heures après consommation de viandes 

grillée [Chien and Yeh 2012]. Cette diminution d’un facteur 10 peut être expliquée par le 

faible laps de temps durant lequel l’urine a été collectée, dans cette dernière étude. 

L’élimination  urinaire du BaP et de ses métabolites est biphasique. La première phase 

correspond à l’élimination biliaire et urinaire du BaP ayant été rapidement distribué dans 

l’organisme et métabolisé. La deuxième phase, plus lente, correspond à l’élimination des 

quantités lentement relarguées par les tissus pulmonaires et adipeux. Cette deuxième phase 

gouverne la cinétique d’élimination du BaP [Heredia-Ortiz 2011]. Ainsi, 10 % de la 
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radioactivité n’a toujours pas été éliminé 7 jours après une administration IP de 
14

C-BaP chez 

le rat [Yang 1994] alors que le maximum d’excrétion est observé 48 heures après l’injection 

[Yang 1999]. Dans le cas d’une administration répétée, l’élimination du 3-OHBaP est encore 

observée après l’arrêt de l’exposition, du fait d’un phénomène d’accumulation du BaP dans 

l’organisme [Bouchard and Viau 1995]. 

Cependant, d’importantes différences existent entre les cinétiques d’élimination des 

métabolites du BaP. Chez le rat, les concentrations urinaires maximum de BaP-4,5-diol 

apparaissent immédiatement après administration IV. Ce métabolite est totalement éliminé de 

l’organisme en 24 heures, avec une demi-vie d’élimination urinaire de 3,1 heures. En 

revanche, le pic d’excrétion urinaire du 3-OHBaP n’apparait que 10 heures après l’exposition 

IV. De plus, 5 % de ce métabolite n’est toujours pas éliminé après 48 heures et sa demi-vie 

d’élimination urinaire est de 8,1 heures [Bouchard and Viau 1996]. Une valeur similaire égale 

à 8,9 heures est retrouvée après administration cutanée de BaP à des rats [Payan 2009]. 

Chez l’homme, la demi-vie moyenne d’élimination du 3-OHBaP après son maximum 

d’excrétion est très proche, égale à 8,8 heures [Lafontaine 2004]. Le retard dans l’élimination 

urinaire du 3-OHBaP est également constatée, chez les salariés exposés au BaP, le pic 

d’excrétion urinaire du 3-OHBaP n’apparait que 10 à 20 heures après la fin de la journée de 

travail (Figure 21) [Gendre 2002]. 
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Figure 21 : Cinétique d’élimination urinaire du 3-OHBaP chez un salarié exposé. J1 : jour 

d’exposition au HAP ; J2 : lendemain de la journée de travail (adaptée de [Gendre 2004]) 

 

L’accumulation de ce métabolite dans le rein est à l’origine de ce retard. En effet, sa 

demi-vie de distribution dans le tissu rénal est calculée à 27,8 minutes alors que celle de son 

passage des cellules tubulaires dans l’urine atteint 4,5 heures [Heredia-Ortiz 2011]. Ce 

phénomène peut s’expliquer par une plus grande efficacité des transporteurs anioniques 

responsables de son transfert du compartiment sanguin vers les cellules tubulaires que de ceux 

responsables de son transfert vers le lumen des tubules rénaux, induisant une accumulation 

intracellulaire. Une autre hypothèse, est la réabsorption tubulaire du 3-OHBaP après sa 

filtration glomérulaire. Ainsi, 8 heures après administration IV de BaP chez le rat, le 3-

OHBaP dans le rein représente 0,65 % de la dose administrée, contre 0,09 % dans le sang, 

0,01 % dans les urines et 0,06 % dans le tissu adipeux [Marie 2010]. 
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II.  CANCEROGENESE CHIMIQUE 

Trois étapes distinctes successives sont nécessaires pour qu’un cancer puisse être 

cliniquement diagnostiqué : l’initiation, la promotion et la progression. 

L’initiation débute par une lésion génotoxique. Les intermédiaires réactifs produits 

lors de l’activation métabolique du BaP sont capables de former des lésions de l’ADN 

pouvant conduire à l’apparition d’une mutation génétique. Cette mutation peut alors être 

transmise aux cellules filles lors de la division cellulaire. La plupart des mutations touchent 

des régions non codantes de l’ADN et n’entraînent aucune conséquence biologique pour 

l’individu. En revanche, certains gènes mutés sont impliqués dans le processus de 

cancérogénèse : 

- Les proto-oncogènes qui sont suractivés après mutation. Ils codent pour des facteurs de 

croissance, des protéines de transduction ou des récepteurs membranaires (ex : Ras, Erb, 

Myc). 

- Les gènes suppresseurs de tumeurs qui sont inactivés après mutation. Ils codent pour des 

protéines responsables de l’arrêt du cycle cellulaire, de l’apoptose ou de la réparation de 

l’ADN (ex : p53) 

Suit la phase de promotion des cellules mutées. Durant cette étape qui ne peut avoir 

lieu qu’en présence d’un agent promoteur,  les clones cellulaires vont accumuler d’autres 

mutations. 

Enfin, la progression est caractérisée par le passage de l’état pré-néoplasique de la 

lésion cellulaire à l’état néoplasique du tissu. Les mécanismes d’invasion tumorale, de 

capacité métastasique et d’angiogenèse peuvent apparaitre. 
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II.1.  Mutagénèse 

Les lésions génotoxiques induites par les HAP (adduits, bases oxydées, sites 

apuriniques et cassures de l’ADN) sont prises en charge par des mécanismes de réparation 

cellulaire. Les mutations génétiques apparaissent lorsque ces mécanismes commettent des 

erreurs dans la séquence d’ADN néo-synthétisée. 

 

II.1.1.  Mécanismes de réparation de l’ADN 

Le premier mécanisme consiste en une excision de nucléotides. Il est plutôt spécifique 

des lésions de grandes tailles qui entrainent une distorsion de la double hélice, tels que les 

adduits stables du BaP. La reconnaissance du dommage se réalise lors du blocage de l’ARN 

polymérase II ou passe par un complexe protéique dédié. Le double brin d’ADN est ensuite 

séparé, puis un fragment de 25 à 30 paires de bases est excisé. La dernière étape consiste en la 

synthèse d’un nouveau brin d’ADN à partir du brin complémentaire, puis en sa ligature par 

une ligase. 

Le deuxième mécanisme de réparation de l’ADN passe par l’excision de bases. Il 

prend en charge des petites liaisons qui entraînent une modification chimique de l’ADN sans 

modification morphologique, comme les bases oxydées ou les sites apuriniques. Une ADN 

glycosylase hydrolyse la liaison N-glycosidique de la base oxydée générant un site abasique. 

L’ADN est ensuite clivé par une endonucléase avant néo-synthèse. Cette dernière étape peut 

suivre deux voies différentes : 

- une voie de néo-synthèse courte conduisant à l’incorporation d’un ou deux nucléotides, 
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- une voie de néo-synthèse longue conduisant à l’incorporation de 5 à 7 nucléotides. 

Les cassures de l’ADN sont également prises en charge par deux autre mécanismes. 

Le premier est constitué de la recombinaison homologue. Les protéines issues des gènes 

RAD52 rapprochent le brin cassé à une séquence homologue, via un filament nucléo-

protéique. L’ADN polymérase et la ligase synthétisent alors une nouvelle séquence d’ADN. 

Ce système de réparation, qui ne passe pas par une perte de matériel génétique, est fidèle. En 

revanche, le deuxième mécanisme de recombinaison non-homologue permet de joindre des 

brins d’ADN n’ayant pas d’homologie de séquence. Il est donc peu fidèle puisqu’il nécessite 

une ligature de l’ADN et peut être à l’origine de réparations fautives, conduisant à l’apparition 

de mutations transmissibles aux cellules filles. 

 

II.1.2.  Mutations induites par le BaP 

In-vivo des transversions GT et des transitions GA ont été observées au sein du 

codon 12 de l’oncogène Ki-Ras, dans les tumeurs pulmonaires de souris traitées au BaP par 

voie IP, en cohérence avec la présence majoritaire d’adduits du BPDE à la guanine [Mass 

1993]. Les mêmes mutations de ce gène ont été observées dans les tumeurs pulmonaires de 

salariés non-fumeurs exposés aux fumées de combustion de charbon riches en BaP [IARC 

2010]. 

Les papillomes obtenus par traitement de la peau de souris au BaP renferment des 

mutations dans les codons 12, 13 et 61 de l’oncogène Ha-Ras [Wei 1999]. La peau 

prénéoplasique de souris traitée au BaP renferment également des transversions GT au sein 



 

95 

 

du codon 13 mais également AT au sein du codon 61 de ce même gène Ha-Ras 

[Chakravarti 2008]. 

Le séquençage du gène suppresseur de tumeurs p53, réalisé dans la peau de souris 

traitées au BaP, révèle que 70 % des mutations observées au niveau de points chauds sont des 

transversions GT [Ruggeri 1993]. Cette observation a également été faite in-vitro sur des 

lignées cellulaires humaines. La formation importante et sélective d'adduits aux guanines des 

codons 157, 248, et 273 du gène p53 a été observée dans les cellules bronchiales traitées au 

BPDE. Ces mêmes positions sont les principaux points chauds de mutations observés dans les 

cancers pulmonaires humains induits par le tabac, soulignant le rôle du BaP dans l’étiologie 

de cette pathologie [Denissenko 1996]. 

La production d’ERO peut également être responsable de mutations. La mutagénèse 

du gène p53 par l’action de la BaP-o-quinone est totalement inhibée par la présence de 

superoxyde dismutase et de catalase, indiquant que la production de radicaux hydroxyles et 

d’anions superoxydes est à l’origine de cet effet [Yu 2002]. La mutagénèse de ce même gène 

est même plus importante via les radicaux oxygénés issus de l’o-quinone, et dans une moindre 

mesure des BaP-1,6-dione et BaP-3,6-dione, que par l’action du radical cation [Sen 2012]. 

Enfin, les mutations induites in-vitro par la présence de bases oxydées au sein du gène p53 

sont similaires à celles provenant des tumeurs pulmonaires humaines [Shen 2006]. 

 

II.2.  Rôle de l’Aryl hydrocarbon Receptor 

L’Aryl hydrocarbon receptor (AhR) est un facteur de transcription activé par un ligand 

et médiant la réponse cellulaire à de nombreux toxiques, notamment aux HAP. Aucun ligand 
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endogène de ce récepteur n’a été identifié à ce jour. Il est essentiel aux mécanismes du 

développement et entre en jeu dans la régulation du cycle cellulaire notamment en amont de la 

cascade de réactions menant à l’apoptose. Il est également responsable de la voie de réponse 

adaptative aux xénobiotiques, via l’activation de leur métabolisme. 

Dans le cytoplasme des cellules, l’AhR est lié à la Heat shock protein 90 (Hsp90) et à 

la AhR interacting protein (AIP). Cette association lui confère une reconnaissance spécifique 

et optimale vis-à-vis de composés exogènes, notamment le BaP. Ainsi, une partie du BaP 

ayant pénétré dans la cellule se lie spécifiquement à l’AhR. Après relargage de la protéine 

Hsp90, ce complexe migre dans le noyau. Dans l’espace intranucléaire, le complexe AhR-BaP 

se lie spécifiquement à une protéine nucléaire, l’Arylhydrocarbon receptor nuclear 

translocator (Arnt) pour constituer un hétérodimère qui est un facteur de transcription régulant 

l’expression de nombreux gènes (Figure 22). 

 

 

Figure 22 : Schéma simplifié de l’interaction du BaP avec l’Aryl hydrocarbon Receptor 

[Arenas-Huertero 2011] 
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Le récepteur AhR est fondamental dans la cancérogénèse chimique du BaP. Les souris 

dont les gènes codant l’AhR ont été désactivés sont réfractaires à l’apparition de tumeur 

cutanée lors de l’application de BaP, contrairement à celles exprimant le récepteur [Shimizu 

2000]. 

Un des rôles de l’AhR dans le mécanisme d’action toxique du BaP est sa capacité 

d’induire la transcription des gènes des enzymes du métabolisme. Il régule notamment les 

gènes codant pour le CYP1A1, le CYP1A2, le CYP1B1, l’UGT1A ou la GSTA1 [IARC 

2012]. Le niveau d’expression cellulaire de ces enzymes est particulièrement important 

puisqu’elles vont pouvoir catalyser les réactions d’activation métabolique du BaP à l’origine 

de sa toxicité. La présence de BaP dans le cytoplasme des cellules entraîne une augmentation 

de l’expression de ces enzymes du métabolisme [Whitlock 1999] mais cette induction 

enzymatique n’existe pas chez les souris dont les gènes codant l’AhR ont été désactivés 

[IARC 2010]. In-vitro, la BaP-o-quinone produit moins de cassures de brins d’ADN et de 

bases oxydées dans les cellules bronchiques humaines H358 pour lesquelles l’expression de la 

protéine AhR a été inhibée [Park 2009]. 

Néanmoins, l’AhR est également capable d’induire l’expression des protéines d’efflux 

des métabolites toxiques du BaP [Ebert 2005]. La balance entre détoxication et activation 

métabolique induites par ce récepteur n’est pas encore complètement élucidée. 
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II.3.  Promotion de la cancérogénèse 

En plus d’être un initiateur puissant, le BaP est également un promoteur de la 

cancérogénèse, ce qui en fait un cancérogène complet. Des mécanismes génotoxiques et 

épigénétiques coexistent lors de cette étape. 

L’immunotoxicité induite par le BaP est associée à ce mécanisme de promotion. En 

effet, il est bien établi que le système immunitaire protège l’organisme contre l’apparition de 

cancer, par la détection et la suppression des cellules dérégulées. Le métabolisme du BaP peut 

avoir lieu au sein des tissus lymphoïdes périphériques, mais les cellules de ces tissus 

expriment faiblement les enzymes de phase II, ce qui les rend particulièrement vulnérables 

aux métabolites électrophiles. De plus, les mutations du gène p53 qui découlent de la 

génotoxicité du BaP seraient spécifiquement responsables d’une immunosuppression. Le BaP 

est aussi capable de provoquer une augmentation du calcium intracellulaire au sein des 

lymphocytes (B et T) et des monocytes humains, ce qui pourrait perturber les voies de 

signalisation du récepteur aux antigènes. La concentration de calcium libre intracellulaire est 

également liée à l’activation de la protéine kinase C qui est associée à la promotion de la 

cancérogénèse [IARC 2010]. Récemment, la méthylation de gènes impliqués dans la réponse 

immunitaire, ayant comme conséquence une baisse des fonctions des lymphocytes T 

régulateurs, a été reliée à une exposition aux HAP atmosphériques chez l’enfant [Walker 

2013]. 

L’exposition aux HAP peut également créer un environnement inflammatoire 

favorable à la croissance tumorale. En effet, elle potentialise la réponse immunitaire, avec une 

augmentation de la production des immunoglobulines E, des cytokines et une activation 

macrophagique responsable de la production d’ERO [Burchiel and Luster 2001]. 
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Le BaP peut aussi augmenter l’apoptose, perturber le cycle cellulaire, inhiber la 

communication intracellulaire via les jonctions gap et réduire in-vitro l’attachement des 

cellules de l’endomètre humain [IARC 2010]. 

Enfin, l’action promotrice du BaP peut également passer par l’expression de proto-

oncogènes et de gènes suppresseurs de tumeurs via l’activité de l’AhR [Sjögren 1996]. 

Il est intéressant de noter que les autres HAP possédant une forte affinité pour l’AhR, 

comme le BbF, le DBahA ou l’IP, pourraient également avoir un effet inducteur et/ou 

promoteur et augmenter ainsi la cancérogénicité des mélanges contenant du BaP [Tarantini 

2011b]. 

 

III.  POLYMORPHISME ENZYMATIQUE 

Le polymorphisme d’un gène existe si dans une même population, une portion codante 

ou non codante d'ADN présente une variation de séquence, correspondant à plusieurs formes 

alléliques, dont la plus fréquente ne représente pas plus d'une certaine fraction de la 

population totale, fixée à 95 ou 99 %. Les différences de séquence se situent dans la région 

promotrice des gènes ou au niveau des exons, ou encore au niveau des introns. L’effet de ces 

modifications est une modulation de la transcription du gène, du recrutement de l’ARN 

messager et dans une moindre mesure de l’activité fonctionnelle de l’enzyme ou de sa 

stabilité. 
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La totalité des gènes codant pour les protéines du métabolisme du BaP sont 

génétiquement polymorphes. Nous présentons ici les variants alléliques de ces enzymes et la 

modulation du risque de cancer auquel ils sont associés. 

 

III.1.  Polymorphisme des cytochromes P450 

Ces enzymes sont à la base du métabolisme du BaP. Elles sont à la fois responsables 

de son activation métabolique par la création d’époxydes instables et de sa détoxication par la 

formation des métabolites hydroxylés. 

Le polymorphisme MspI du CYP1A1 a été relié à un risque accru de développer un 

cancer du poumon chez les fumeurs homozygotes, mais uniquement au sein des populations 

Japonaises et Asiatiques [Shimada 2006]. Parmi la trentaine de polymorphismes existants 

pour le CYP1A2, aucune augmentation du risque de cancer n’a été mis en évidence. 

L’allèle CYP1B1*2 semble responsable d’une susceptibilité génétique aux cancers du 

sein et du poumon dans la population Japonaise [Watanabe 2000]. Pourtant, in-vitro, des 

activités catalytiques similaires sont obtenues avec quatre variants de ce gène lorsque le BaP 

ou le BaP-7,8-diol sont utilisés comme substrats [Shimada 2001]. 

Les allèles CYP2C9*2, *3, *4 et *5 présentent une activité catalytique plus faible que 

l’allèle sauvage. Cependant, la relation entre ces polymorphismes et la susceptibilité au cancer 

chez l’Homme n’est pas connue. Les mêmes constatations sont faites pour les variants du 

CYP3A4 [IARC 2010]. 
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Une étude cas-témoins a calculé un odds ratio de cancer de poumon en relation avec le 

polymorphisme du CYP2D6, dix fois plus élevé chez les sujets « métaboliseurs rapides » par 

rapport aux « métaboliseurs lents ». Néanmoins, cette interaction est non significative et le 

CYP2D6 n’est pas connu pour son rôle dans le métabolisme du BaP [Inserm 2001]. 

 

III.2.  Polymorphisme de l’époxyde hydrolase 

Cette enzyme est responsable de la détoxication des époxydes du BaP mais également 

de la production des trans-dihydrodiols pro-cancérogènes. 

Deux  variants alléliques ont été identifiés, l’un au niveau de l’exon 3 associé à une 

diminution de l’activité de l’enzyme, l’autre sur l’exon 4 associé à une augmentation de 

l’activité enzymatique. Les différences structurales induites par ces polymorphisme ne 

semblent avoir qu’un impact modeste sur l’hydrolyse du BaP-4,5-époxyde [IARC 2010]. 

Certaines études ont trouvé une association entre le polymorphisme de l’exon 3 et la 

susceptibilité de développer un cancer du poumon tandis que d’autres ont conclu à l’absence 

de lien [Shimada 2006]. 

 

III.3.  Polymorphisme de la glutathion-S-transférase 

Cette enzyme participe à la détoxication des métabolites réactifs du BaP. Le rôle de 

son polymorphisme dans la susceptibilité au cancer est complexe. 

Les gènes GSTM1 et GSTT1 sont polymorphes à la suite d’une délétion importante 

dans leur structure. Ces délétions homozygotes semblent être associées à un risque accru de 
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cancer du poumon [Hengstler 1998] et de la vessie [Dalhoff 2005]. Le polymorphisme de 

GSTM1 augmente également la susceptibilité de développer un cancer lors d’une exposition 

aux fumées de combustion du charbon [Lan 2000]. 

De façon étonnante, les individus possédant le variant GSTP1*B présentent un risque 

plus important de développer un cancer lors d’une exposition aux HAP alors que l’enzyme 

qu’il code entraîne une meilleure conjugaison des diol-époxydes au GSH [Sundberg 1998]. 

L’isoforme cité ne semble donc pas impliqué dans les mécanismes de défense contre l’action 

génotoxique du BaP. 

 

III.4.  Polymorphisme de la sulfotransférase 

Cette enzyme est engagée dans la conjugaison des métabolites du BaP. 

L’allèle SULT1A1*2 est associé à une diminution de l’activité enzymatique par 

rapport à l’allèle SULT1A1*1. Certaines études épidémiologiques révèlent que le 

polymorphisme de SULT1A1 est un facteur de risque pour les cancers du sein, du poumon et 

de la vessie, tandis que d’autres études ne confirment pas ce résultat [Shimada 2006]. 

 

III.5.  Polymorphisme de l’UDP-glucuronyl-transférase 

La famille des UGT1A est fortement impliquée dans la formation des métabolites 

conjugués du BaP à l’acide glucuronique. Les variants alléliques de cette famille enzymatique 

sont situés dans la boîte TATA, qui est un lieu de reconnaissance de l'ARN polymérase, et 

provoquent l’inactivation du gène. La conséquence d’un tel polymorphisme est la réduction 

http://fr.wikipedia.org/wiki/ARN_polym%C3%A9rase
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importante de la production de métabolites du BaP glucuronoconjugués et l’augmentation des 

niveaux d’adduits à l’ADN chez le rat [Tukey and Strassburg 2000]. Cette diminution de la 

production de conjugués à l’acide glucuronique par les microsomes de foie humains lors de 

l’exposition ex-vivo au BaP-7,8-diol est également significative chez les sujets homozygotes 

pour l’allèle UGT1A1*28 par rapport à ceux possédant l’allèle sauvage (UGT1A1*1) [Fang 

and Lazarus 2004]. L’augmentation du risque de cancer, liée à l’exposition au BaP dans les 

populations possédant cet allèle, est donc suspectée, bien qu’aucun lien épidémiologique ne 

soit établi. 

 

III.6.  Polymorphisme de l’aldo-kéto réductase 

La superfamille des AKR est responsable de la voie de l’o-quinone lors de l’activation 

métabolique du BaP. De nombreux polymorphismes existent pour les différentes isoformes de 

cette enzyme. 

Le génotype AKR1C3*Gln homozygote est associé à une augmentation du risque de 

cancer du poumon au sein de populations utilisant des procédés de fumage au charbon [Lan 

2004]. 

 

III.7.  Polymorphisme de la NADPH quinone oxydoréductase 

Cette enzyme prend en charge les BaP-1,6-, -3,6- ou -6,12-quinones pour les 

transformer en hydroquinones non électrophiles. 
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Le polymorphisme le plus fréquent est l’allèle NQO1*2, responsable d’une quasi-

abolition de l’activité enzymatique dans sa forme homozygote [Saldivar 2005]. Un excès de 

risque significatif de cancer du poumon de plus de 10 fois, est retrouvé chez les patients 

fumeurs portant cet allèle, par rapport au phénotype sauvage [Lewis 2001]. Cette enzyme est 

donc essentielle dans les mécanismes de détoxication des cancérogènes responsables de ce 

type de tumeurs, dont le BaP. 

 

III.8.  Conclusion sur l’impact du polymorphisme 

Les individus qui possèdent un polymorphisme génétique codant pour des enzymes 

moins performantes dans l’activation métabolique, présentent en théorie un risque plus faible 

de développer un cancer, lors d’une exposition aux HAP. En revanche, des enzymes moins 

performantes dans la détoxication des métabolites réactifs induiraient un risque plus 

important. 

De nombreux variants des enzymes du métabolisme ont été observés dans la 

population humaine. Une partie des études montrent des corrélations entre certains 

polymorphismes et l’occurrence de cancer chez l’homme. D’autres au contraire ne trouvent 

aucun lien. L’influence de l’ethnie, de l’âge, du sexe, des situations physiologiques et 

pathologiques peut être à l’origine de ces discordances. De plus, chaque individu a une 

combinaison unique d’allèles, ce qui rend difficile l’interprétation des études se focalisant sur 

les variations nucléotidiques d’un ou de quelques gènes. 

D’autres voies métaboliques pourraient également avoir un impact aujourd’hui 

méconnu, par exemple, le polymorphisme des complexes protéiques impliqués dans les 
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mécanismes de réparation de l’ADN ou les protéines d’efflux. De même, le manque de 

travaux sur le rôle de la variabilité génétique du complexe de l’AhR vis-à-vis de l’affinité au 

BaP tend à conclure à une absence d’effet [IARC 2010]. 

In fine, l’absence de données concordantes ne permet pas de conclure quant au rôle des 

polymorphismes génétiques dans la survenue d’un cancer lié à l’exposition aux HAP [Inserm 

2001]. 

 

IV.  SYNTHESE DU CHAPITRE 2 

Le BaP est un HAP très bien absorbé par voies respiratoire, cutanée et digestive. Sa 

lipophilie est responsable de son stockage au niveau de la porte d’entrée dans l’organisme, où 

il peut alors exercer son action toxique. Par la suite, le BaP est très bien distribué dans les 

différents tissus, avec un premier équilibre des concentrations dans les différents 

compartiments, établi 2 heures après sa pénétration. Le poumon est l’organe qui concentre la 

plus grande quantité de BaP quelle que soit la voie d’absorption. 

Le métabolisme de ce toxique est particulièrement complexe. Sa fonctionnalisation par 

les CYP450 et les EH va donner naissance à des métabolites hydroxylés non toxiques. Le plus 

abondant est le 3-OHBaP. Après conjugaison, les métabolites sont éliminés principalement 

dans les fèces mais également dans les urines. Un stockage rénal spécifique du 3-OHBaP 

retarde son pic d’excrétion urinaire, qui n’apparaît que 10 à 20 heures après l’exposition. Les 

réactions enzymatiques sont également responsables de l’activation métabolique du BaP, 

conduisant à la production de métabolites génotoxiques via trois voies toxiques : la production 



 

106 

 

d’un radical cation, de la BaP-o-quinone et du BPDE. Ces derniers sont capables de former 

des adduits à l’ADN et d’oxyder les bases nucléotidiques via la production d’ERO. Les 

liaisons génotoxiques induites par les métabolites du BaP peuvent être à l’origine de 

mutations des oncogènes Ki-Ras et Ha-Ras et du gène suppresseur de tumeurs p53. Le BaP 

est également un promoteur de la cancérogenèse via sa liaison à l’AhR. C’est donc un 

cancérogène complet, initiateur et promoteur. L’impact du polymorphisme des enzymes du 

métabolisme du BaP sur le risque d’apparition de cancer n’est pas complètement élucidé, car 

de nombreux gènes sont concernés. 
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CHAPITRE 3 :   

LA SURVEILLANCE BIOLOGIQUE DES EXPOSITIONS 

ET DES EFFETS DU BENZO(A)PYRENE 
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Afin de réaliser une SBE au BaP la plus proche du risque sanitaire, il est nécessaire de 

choisir le biomarqueur le plus pertinent. Ce dernier doit être en lien avec le risque 

cancérogène, son analyse ne doit pas nécessiter une méthode trop complexe, ses niveaux 

urinaires doivent être suffisants pour être quantifiés dans diverses conditions d’exposition et 

permettre de discriminer les sujets exposés des non-exposés. Dans ce chapitre, les 

connaissances scientifiques sur les différents biomarqueurs de dose interne, de dose efficace 

et d’effets du BaP sont synthétisées. 

 

I.  BIOMARQUEURS DE DOSE INTERNE DU BAP 

Le dosage du BaP inchangé dans les urines n’est pas possible car les concentrations 

sont trop faibles pour évaluer l’exposition de salariés [Campo 2007]. De plus, il reflète la 

quantité de toxique n’ayant pas réagi avec l’organisme, donc éloignée du risque sanitaire, et la 

présence de BaP au niveau du site de prélèvement peut induire une contamination des 

échantillons biologiques. La réduction chimique des différents métabolites urinaires en BaP, 

utilisée dans la technique du « métabolisme inversé », présente quant à elle un rendement trop 

faible pour être mise en œuvre [Buckley 1995]. 

Une autre approche consiste à utiliser la mesure de la mutagénicité de l’urine par le 

test d’Ames en tant que biomarqueur d’exposition. Le principe de ce test est d’ensemencer 

une gélose avec des bactéries de type Salmonella, incapables de se développer dans un milieu 

pauvre en histidine, puis d’ajouter un composé chimique à tester. Si ce dernier est mutagène, 

des colonies de mutants réverses, c’est-à-dire capables de croitre sur un milieu appauvri en 

histidine, apparaissent en plus grand nombre que les mutants spontanés [Binet 2001]. Dans le 
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cadre de la surveillance biologique des expositions au BaP, ce sont les urines des salariés qui 

sont ensemencées avec les bactéries pour évaluer la présence de métabolites urinaires 

génotoxiques. Mais les résultats de ce test sont variables. Certaines études rapportent une 

augmentation de la mutagénicité des urines entre les salariés de cokerie exposés aux HAP et 

un groupe de salariés non exposés [Siwińska 2004] ou chez des sujets fumeurs par rapport aux 

non-fumeurs [Pélissier 1996], tandis que d’autres ne retrouvent aucune différence [Kuljukka-

Rabb 2002]. De plus, les résultats de ce test ne sont pas corrélés à la concentration 

atmosphérique de BaP [Mielyńska 1997]. 

La meilleure approche consiste donc à analyser les métabolites du BaP. Les 

métabolites réactifs, comme le BPDE ou le radical cation, ne sont pas directement mesurés 

dans les fluides biologiques car leur très grande réactivité empêche leur isolement [Xue and 

Warshawsky 2005]. Le dosage des métabolites non réactifs du BaP est donc privilégié. 

Lorsque ces derniers sont issus des voies d’activation du BaP, ils correspondent aux 

métabolites ayant été rapidement pris en charge par les mécanismes de conjugaison. Ce sont 

le BaP-7,8,9,10-tétraol et l’acide mercapturique issu de la conjugaison du BPDE au GSH. 

Lorsqu’ils sont issus de la détoxication du BaP, ce sont les BaP-diols et les métabolites 

monohydroxylés éliminés dans l’urine. L’utilisation de chacun d’entre eux dans la SBE 

humaine au BaP est détaillée dans les chapitres suivants. 

 



 

112 

 

I.1.  Biomarqueurs des voies d’activation 

I.1.1.  Voie du BPDE 

I.1.1.1.  BaP-7,8,9,10-tétraol urinaire 

Le BaP-7,8,9,10-tétraol est majoritairement produit par l’hydrolyse spontanée du 

BPDE et du rev-BPDE et dans une moindre des adduits à l’ADN et aux protéines. Il est 

susceptible d’être éliminé sous forme de 6 paires d’énantiomères, puisque l’hydrolyse du pont 

époxyde n’est pas stéréospécifique. Ces énantiomères diffèrent par l’agencement 

tridimensionnel des atomes liés aux carbones chiraux du squelette carboné (C7, C8, C9 et C10). 

Lors de l’incubation d’hépatocytes primaires humains avec le BaP-7,8-diol, précurseur 

du BPDE, quatre paires d’énantiomères sont produites : le (±)trans-anti-BaP-tétraol (18 % de 

la dose), le (±)cis-anti-BaP-tétraol (1,2 % de la dose), le (±)cis-syn-BaP-tétraol (0,8 % de la 

dose) et le (±)trans-syn-BaP-tétraol (0,4 % de la dose). Lors de l’incubation avec le BaP-9,10-

diol, précurseur du rev-BPDE, seuls 2 isomères sont produits : le (±) trans-anti-BaP-tétraol (7 

% de la dose) et le (±) trans-syn-BaP-tétraol (5,6 % de la dose) [Zhong 2011a]. Le 

diastéréoisomère trans-anti-BaP-tétraol est donc le métabolite majoritaire. Son énantiomère 

dextrogyre (+) provient du BPDE, alors que l’énantiomère lévogyre (-) provient du rev-BPDE 

(Figure 23). 

 



 

113 

 

 

Figure 23 : Origine des énantiomères du trans-anti-BaP-tétraol 

 

La séparation chirale des énantiomères n’est cependant pas nécessaire pour étudier la 

voie d’activation métabolique du BaP, car près de 80 % du trans-anti-BaP-tétraol analysé 

dans les urines humaines proviennent du BPDE [Hecht 2010]. 

 

 Evolution des méthodes analytiques 

L’analyse du BaP-7,8,9,10-tétraol urinaire nécessite toutefois des méthodes complexes 

de dosage utilisant des équipements de laboratoire récents, associés à de lourdes étapes pré-

analytiques de purification et de dérivatisation. En effet, ses niveaux urinaires, environ 10 000 

plus faibles que ceux du 1-OHP, compliquent son dosage [Wu 2002]. 

Les premières méthodes utilisant une SPE C18 simple, suivie d’une séparation en 

HPLC deux dimensions et d’une détection par fluorescence, atteignaient une LD de 0,6 ng/l 

[Bentsen-Farmen 1999, Bowman 1997]. Grâce à l’association de deux étapes de SPE avec 
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une détection par GC-MS, la sensibilité a été abaissée jusqu’à 0,2 ng/l [Simpson 2000, Wu 

2002]. Puis récemment, ces deux étapes de SPE ont été associées à la chromatographie 

gazeuse couplée à la spectrométrie de masse en mode tandem (GC-MS/MS) afin d’améliorer 

la limite de quantification (LQ) jusqu’à 0,01 ng/l [Zhong 2011a]. Le Tableau 3 résume les 

caractéristiques techniques des méthodes de dosage publiées dans la littérature. 
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Tableau 3 : Résumé des caractéristiques techniques des méthodes de dosage du BaP-7,8,9,10-tétraol urinaire 

Référence Analytes Etapes pré-analytique Etapes analytique 
Sensibilité 

(ng/l) 

[Zhong 2011a] (±) trans-anti-BaP-tétraol 

Double SPE : 

- polymère Strata-X 

- acide phénylboronique 

Dérivatisation (BSTFA) 

GC-NICI-MS/MS LQ = 0,01 

[Hecht 2010] 

(-) trans-anti-BaP-tétraol 

(RSRS) 

 

(+) trans-anti-BaP-tétraol 

(SRSR) 

Double SPE : 

- polymère Strata-X 

- acide phénylboronique 

Séparation chirale par HPLC 

Dérivatisation (BSTFA) 

GC-NICI-MS/MS  

[Wang 2003a, 

Wang 2003b] 
(±) trans-anti-BaP-tétraol 

 

SPE cartouches EnvirElut PAH 

 

MicroLC-Qtof/MS LD = 3 

[Wu 2002] (±) trans-anti-BaP-tétraol 

Double SPE : 

- tC18 

- acide phénylboronique 

Perméthylation 

Extraction liquide 

GC-NICI-MS LD = 0,2 

[Simpson 2000] 

(±) trans-anti-BaP-tétraol 

 

(±) cis-anti-BaP- tétraol 

 

(±) cis-syn-BaP- tétraol 

Double SPE : 

- tC18 

- acide phénylboronique 

Perméthylation 

Extraction liquide 

Séparation des isomères par HPLC 

GC-NICI-MS 

LQ = 0,96  

 

LD = 0,32 

[Bentsen-Farmen 

1999] 
(±) trans-anti-BaP-tétraol SPE cartouches C18 

Double HPLC : 

- immuno-affinité 

- phase inverse 

FLD 

LD = 0,64 

[Bowman 1997] (±) trans-anti-BaP-tétraol SPE cartouches C18 

Double HPLC : 

- immuno-affinité 

- phase inverse 

SFS 

LD = 0,8 

SPE : extraction en phase solide ; BSTFA : N,O-bis(triméthylsilyl)trifluoroacétamide ; GC-NICI-MS/MS : chromatographie 

gazeuse à ionisation chimique négative couplée à la spectrométrie de masse en mode tandem ; MicroLC-Qtof/MS : Micro-

chromatographie liquide couplée à la spectrométrie de masse en temps de vol ; SFS : synchronous fluorescence spectroscopy. 
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 Dosage du métabolite urinaire en population 

Parmi les formes chimiques possibles du BaP-7,8,9,10-tétraol, seul le (±)trans-anti-

BaP-tétraol a pu être quantifié dans les urines humaines, confirmant l’intérêt de cet isomère 

[Simpson 2000]. 

Chez les sujets non-exposés professionnellement, la médiane des concentrations 

urinaires de (±)trans-anti-BaP-tétraol est supérieure pour les fumeurs par rapport aux non-

fumeurs, bien que cette différence ne soit pas significative [Zhong 2011a]. Des niveaux très 

élevés ont été retrouvés après consommation de viande grillée, mais ces résultats sont à 

interpréter avec prudence au regard du faible effectif et de l’année de publication de l’étude 

[Wu 2002]. Chez les patients utilisant du coal-tar pour traiter un psoriasis, les niveaux 

mesurés dans les urines de 24h sont significativement plus élevés que ceux des témoins et 

sont corrélés au nombre de jours de traitement [Bowman 1997]. Simpson et al. observent une 

forte variabilité interindividuelle des niveaux urinaires, expliquée par des différences de dose 

et de site d’application du coal-tar [Simpson 2000]. 

Les études en populations professionnellement exposées aux HAP rapportent des 

concentrations urinaires du (±)trans-anti-BaP-tétraol supérieures aux groupes témoins, mais 

uniquement dans le cas de très fortes expositions. C’est le cas des salariés de cokerie 

comparés à des témoins fumeurs [Simpson 2000] ou non-fumeurs [Wu 2002]. Dans cette 

dernière étude, l’exposition professionnelle très élevée masque l’effet du tabac et aucune 

différence n’est retrouvée entre les salariés fumeurs et non-fumeurs [Wu 2002]. Les niveaux 

de BaP-7,8,9,10-tétraol urinaire sont également élevés chez les sujets exposés à la créosote 

[Simpson 2000]. Par contre, ce biomarqueur n’est pas détectable pour la production 

d’électrodes de carbone qui est pourtant un secteur où les expositions sont  également élevées 
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[Bentsen-Farmen 1999]. Le Tableau 4 résume les niveaux de (±)trans-anti-BaP-tétraol 

urinaire publiés dans la littérature. 

 

Tableau 4 : Niveaux de (±)trans-anti-BaP-tétraol urinaire (nmol/mol) 

Références Sujets Prélèvement N (<LD) 

(±)trans-anti BaP-7,8,9,10-tétraol 

Moyenne ± ET 

médiane [min-max] 

POPULATION GENERALE    

[Zhong 2011a] 

Fumeurs  30 
0,08 ± 0,07 

0,06 [0,03-0,41] 

Non-fumeurs  30 
0,04 ± 0,02 

0,03 [0,01-0,11] 

[Wu 2002] Témoins Fin de poste 16 (13) 
0,03 ± 0,03 

0,015 [0,005-0,1] 

[Simpson 2000] 

Fumeurs 

(27 cigarettes/jour) 
 21 

0,05 ± 0,04 

0,04 [0,02-0,20] 

Patients traités au coal-tar  20 (0) 
4,6 ± 4,5 

2,95 [0,7-19] 

Salariés de cokerie 

administratifs 
 5 (3) 

0,09 ± 0,11 

0,04 [0,03-0,29] 

[Bowman 1997] 

Patients traités au coal-tar 

Urines de 24h 

43 (23) 
15,0 ± 29,5 

0 [0-124] 

Témoins 37 (33) 
1,3 ± 4,2 

0 [0-26] 

[Weston 1993] 
Consommation de viande 

grillée 
 4 

85,2 ± 101,4 

[18,1– 235,3] 

POPULATION PROFESSIONNELLE    

[Hochalter 2011] Créosote  26 
1,30 ± 1,02* 

1,04 [0,1-3,39] 

[Wu 2002] Cokerie Fin de poste 41 (5) 
0,4 ± 0,3 

0,3 [0,005-1,3] 

[Simpson 2000] Cokerie  13 (0) 
0,32 ± 0,23 

0,25 [0,07-0,92] 

[Bentsen-Farmen 

1999] 

Electrodes de carbone Début de poste 17 (17) < LD 

Electrodes de carbone Fin de poste 17 (17) < LD 

(*) Les valeurs sont corrigées à la valeur moyenne attendue de la créatinine urinaire fixée à 1,5 g/l 
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Les concentrations de BaP-7,8,9,10-tétraol sont corrélées à celles de 1-OHP dans les 

urines de fin de poste pour les salariés de cokerie (r=0,57 ; p<0,001 ; n=39) [Wu 2002], les 

salariés au contact de la créosote (r=0,83 ; n=26 ; p<0,001), mais également chez les témoins 

fumeurs non-exposés professionnellement (r=0,82 ; n=30 ; p<0,001) [Hochalter 2011]. 

Aucune corrélation avec les niveaux atmosphériques de BaP ou d’HAP cancérogènes n’a 

encore été rapportée dans la littérature. 

En revanche, les ratios des concentrations urinaires BaP-7,8,9,10-tétraol/1-OHP 

varient d’un facteur de plus de 6000 fois (de 0,003 % à 16,2 %) dans les urines de 24 heures 

de 43 patients traités par du coal-tar. Les auteurs expliquent cet intervalle par les différences 

interindividuelles d’absorption, de métabolisation et d’élimination des HAP [Bowman 1997]. 

Pourtant la seule étude concernant l’impact du polymorphisme des enzymes de métabolisation 

du BaP sur les concentrations urinaires de (±)trans-anti-BaP-tétraol chez l’homme, rapporte 

une absence de différence entre les homozygotes CYP1A1*MspI et les hétérozygotes ou le 

phénotype sauvage [Wu 2002]. 

En conclusion, le BaP-7,8,9,10-tétraol urinaire est un biomarqueur intéressant 

puisqu’il représente la fraction de BaP ayant emprunté la voie toxique du BPDE. Cependant, 

les méthodes de dosage permettant d’atteindre une sensibilité de 0,01 ng/l sont à ce jour très 

complexes et ne peuvent être utilisées que par quelques laboratoires de recherche. De plus, 

elles ne mettent pas en évidence de différence significative entre fumeurs et non-fumeurs. 

D’autres techniques moins performantes ne sont utilisables que dans le cas de très fortes 

expositions professionnelles (cokerie, créosote) du fait de leur manque de sensibilité. 
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I.1.1.2.  Acides mercapturiques urinaires 

Les composés électrophiles intracellulaires peuvent être pris en charge par le GSH 

spontanément, ou via l’action de la GST. Ces conjugués au GSH sont éliminés de l’organisme 

sous forme d’acides mercapturiques après une succession de réactions biochimiques. La 

première étape est le retrait de la fonction γ-glutamyl du groupement GSH par la γ-glutamyl-

trans-peptidase, formant un composé conjugué à la cystéinyl-glycine. La cystéinyl-glycine-

dipeptidase (ou aminopeptidase) dégrade ensuite ce métabolite en conjugué à la cystéine. La 

dernière étape est l’acétylation de la cystéine par la cystéine-S-conjugué-N-acétyltransférase 

pour former un acide mercapturique. Parce que l’excrétion sous forme d’acides 

mercapturiques représente le devenir principal des métabolites électrophiles et que ces 

composés possèdent généralement une demi-vie d’élimination courte, leur dosage urinaire 

peut permettre une évaluation de l’exposition toxique récente [Haufroid and Lison 2005]. 

Mais à ce jour, l’exposition humaine au BaP n’a jamais été évaluée par le dosage des acides 

mercapturiques urinaires du BaP. 

Cette voie de détoxication n’a été décrite pour le BaP que pour les diol-époxydes. Lors 

de l’exposition in-vivo de rats par voie IP, l’acide mercapturique BaP-7-NAc, issu de la 

conjugaison du rev-BPDE au GSH, est le métabolite urinaire majoritaire [Yang 1998]. De la 

même façon, lors de l’exposition au BaP d’hépatocytes primaires humains, le BaP-7-NAc est 

présent dans tous les échantillons alors que l’acide mercapturique tetrahydro-trihydroxy-BaP-

10-S-N-acetylcystéine (BaP-10-NAc), issu du BPDE cancérogène, n’est détecté que très 

rarement (Figure 24).  
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Figure 24 : Structures chimiques du BaP-7-NAc et du BaP-10-NAc 

 

A partir d’une méthode de dosage très sensible, constituée d’une SPE suivie d’une 

analyse en HPLC-MS/MS, les auteurs parviennent à calculer que le BaP-7-NAc représente 

0,04 % de la dose de BaP appliqué in-vitro aux hépatocytes [Upadhyaya 2010]. 

La proximité de la région de baie avec la position 10 de l’époxyde du BPDE, où la 

conjugaison au GSH devrait se produire, induit un encombrement supérieur à la position 7 du 

rev-BPDE, ce qui peut expliquer ces différences. La conjugaison des métabolites électrophiles 

du BaP au GSH ne semble donc pas essentielle à la détoxication du cancérogène ultime qu’est 

le BPDE. Ce constat pourrait remettre en cause l’étude de l’impact du polymorphisme de la 

GST sur le risque d’apparition de cancer bien que la détoxication par le GSH des métabolites 

réactifs issus des autres voies d’activation du BaP n’est aujourd’hui pas connue. 
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I.1.2.  Biomarqueurs des autres voies d’activation métabolique 

Comme nous l’avons vu précédemment, la métabolisation du BaP est complexe et 

produit un grand nombre de métabolites. 

A ce jour, en dehors de la voie du BPDE précédemment traitée, il n’existe aucun 

métabolite issu des autres voies d’activation métabolique du BaP validé en tant que 

biomarqueur d’exposition pour la surveillance biologique humaine. Pourtant, certains d’entre 

eux, par leur spécificité, leur prépondérance et leur stabilité, sont de bons candidats (Figure 

20). Ainsi, les 1,6- et 3,6-diones issues du 6-OHBaP, sont des biomarqueurs de la voie du 

radical cation, le dosage du 6-OHBaP étant impossible du fait de sa trop grande réactivité 

[Toriba 2003]. La 7,8-dione serait quant à elle un biomarqueur de la voie de l’o-quinone. Lu 

et al. démontre que l’exploration in-vitro du métabolisme du BaP dans les cellules 

bronchiques humaines, par le biais du dosage de biomarqueurs en tant que « signature » de 

chaque voie d’activation métabolique, est possible. Néanmoins, une méthode analytique 

complexe, en HPLC couplée à une détection par ionisation chimique en pression 

atmosphérique et spectrométrie de masse en mode tandem est requise [Lu 2011]. 

L’application de cette méthode à la matrice urinaire, dans le but de réaliser la SBE humaine 

au BaP, nécessite encore une amélioration de la sensibilité et de l’accessibilité du matériel 

analytique utilisé. 

 

I.2.  Biomarqueurs de la voie d’inactivation du BaP 

Les métabolites issus de la détoxication du BaP sont dits précoces car produits au 

début de la chaine de réactions métaboliques. Ils sont ainsi produits en plus grande quantité 
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que les biomarqueurs issus des voies d’activation métabolique du BaP lors de l’exposition au 

BaP in-vitro de cellules broncho-alvéolaires humaines [Jiang 2007, Lu 2011]. De plus, 

puisqu’ils ne font intervenir qu’un nombre limité d’enzymes (CYP et/ou EH), l’impact du 

polymorphisme enzymatique peut donc logiquement être considéré comme moins important 

sur leurs concentrations entraînant une variabilité interindividuelle plus faible. 

Le BaP-9,10-diol, précurseur du rev-BPDE non cancérogène, ne semble pas être un 

métabolite utilisable en tant que biomarqueur d’exposition. En effet, il n’est presque jamais 

détecté dans les urines de rats après administration orale, cutanée ou IV de BaP [Bouchard 

and Viau 1997]. Son élimination serait principalement fécale, expliquant que les 

concentrations urinaires ne correspondent qu’à 0,0001 % de la dose de BaP. En revanche, les 

concentrations urinaires de BaP-4,5-diol sont près de mille fois plus élevées [Bouchard and 

Viau 1996]. Ramesh et al. rapportent que le BaP-4,5-diol est le métabolite majoritaire dans le 

plasma de rats exposés au BaP par voie respiratoire et que sa forme glucurono-conjuguée est 

prépondérante dans les urines [Ramesh 2001a]. Le BaP-11,12-diol a également été mis en 

évidence dans les urines de rats exposés par voie IP, mais les auteurs n’excluent pas un 

artefact et insistent sur le fait qu’aucun standard analytique validé ne soit disponible [Yang 

1994]. Toutefois, il est important de noter que ces études animales sont toutes réalisées avec 

des doses élevées de BaP. A ce jour, aucune publication ne rapporte l’utilisation du BaP-4,5-

diol urinaire comme biomarqueur d’exposition au BaP chez l’homme. 

Les phénols du BaP semblent être les métabolites les mieux adaptés à la surveillance 

biologique humaine. Produits par hydrolyse spontanée des arènes oxydes du BaP les moins 

stables, ce sont les produits de dégradation du BaP qui possédent le métabolisme le plus 

simple, puisqu’ils ne font intervenir que les CYP. Lors de l’incubation in-vitro de BaP avec 
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des CYP1A1 recombinants humains, parmi les douze isomères possibles de 

monohydroxybenzo(a)pyrène, seuls les 1-OHBaP, 3-OHBaP et 9-OHBaP ont été détectés 

[Toriba 2003]. Chez le rat, les concentrations urinaires de 3-OHBaP sont 50 à 110 fois 

supérieures à celles de 9-OHBaP après administration IV de BaP, 10 à 30 fois dans le cas 

d’une ingestion et de 10 à 20 fois pour une application cutanée [Bouchard and Viau 1997]. 

Dans les urines de trois salariés d’une cokerie, le 3-OHBaP est l’isomère très largement 

majoritaire [Grimmer 1997], et est le seul métabolite du BaP détecté chez un sujet non-fumeur 

non exposé professionnellement aux HAP [Toriba 2003]. 

Ainsi, le 3-OHBaP, métabolite majoritaire du BaP, identifié il y a une trentaine 

d’année [Gelboin 1980], a été dosé par différents auteurs pour évaluer l’exposition aux HAP. 

Les premiers travaux de Jongeneelen et al. ont permis de confirmer que ce concept était 

théoriquement viable [Jongeneelen 1984] et en 2008, Peter J. Boogaard, affirmait que le 3-

OHBaP urinaire était un biomarqueur pertinent pour l’évaluation du risque cancérogène lié à 

l’exposition aux HAP [Boogaard 2008]. Nous nous sommes donc particulièrement intéressés 

à ce biomarqueur. 

 

I.3.  Le 3-OHBaP urinaire 

Ce biomarqueur de dose interne a été relié aux biomarqueurs de dose efficace du BaP 

chez l’animal. Les concentrations urinaires de 3-OHBaP ont pu être corrélées aux 

concentrations d’adduits à l’ADN mesurées au niveau du site d’exposition : dans le poumon 

lors d’une injection intra-trachéale de forte doses de BaP (r=0,85 ; n=15), dans l’estomac lors 

d’une administration orale (r=0,84 ; n=15) et dans la peau lors d’une application cutanée 
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(r=85 ; n =15) [Godschalk 2000]. Il est intéressant de noter que les concentrations urinaires de 

3-OHBaP sont mieux corrélées aux adduits à l’ADN du BPDE au niveau pulmonaire (r=0,94 ; 

n=32) qu’au niveau des cellules mononucléées sanguines (r=0,64 ; n=31), après injection IV 

de BaP à des rats [Marie-Desvergne 2010]. De plus, les niveaux urinaires de 3-OHBaP ont 

également été corrélés aux concentrations plasmatiques d’adduits à l’hémoglobine (r=0,94 ; 

n=14), lors d’une exposition IV de rats [Bouchard and Viau 1995]. Chez l’homme, les 

concentrations de 3-OHBaP dans les urines de 24 heures ont également été corrélées à celles 

des adduits cutanés lors d’utilisation de coal-tar (r=0,75 ; n=10) [Godschalk 1998]. 

Cependant, le métabolite n’a été jusqu’à ces dernières années détecté que rarement 

dans les urines du fait d’un manque de sensibilité des méthodes d’analyse [Jongeneelen 1986, 

Jongeneelen 1988]. Ceci s’explique par le fait que seulement 0,1 % à 0,5 % de la dose de BaP 

sont éliminés sous forme de 3-OHBaP urinaire selon les voies d’exposition [Bouchard and 

Viau 1995, Bouchard and Viau 1996, Bouchard and Viau 1997, Lafontaine 2006, Marie 2010, 

Payan 2009, Tzekova 2004]. Les concentrations urinaires du 3-OHBaP sont donc de l’ordre 

du ng/l d’urine. Le Tableau 5 répertorie les valeurs de ce métabolite rapportées dans la 

littérature. 
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Tableau 5 : Niveaux de 3-OHBaP urinaire (nmol/mol) 

Références Sujets Prélèvement LD (ng/l) N (<LD) 

3-OHBaP 

moyenne ± ET 

médiane [min-max] 

POPULATION GENERALE     

[Leroyer 2010] Non-fumeurs 

Avant exposition 

0,08 284 (224) [<LD-0,095] 

Immédiatement 

après exposition 

Exposition + 4h 

Exposition + 15h 

[Lafontaine 2006] 

Fumeurs 

Urine de 24h 0,1 

27 (9) 
0,03 

0,023 [0,01-0,084] 

Non-fumeurs 27 (22) 
0,014 

0,011 [0,01-0,045] 

[Fan 2006] 
Fumeurs  

105 
23 7 ± 11 

Non-fumeurs  26 6 ± 12 

[Wang 2005] Témoins  760 51 (28) 1310 [253-5396] 

[Hollender 2000] Témoins  51 10 (10) < LD 

[Godschalk 1998] 
Patients traités au 

coal-tar 
 200 10 1180 [<LD-2140] 

[Ariese 1994] Fumeurs  0,5 3 1,6 

POPULATION PROFESSIONNELLE     

[Förster 2008] 

Convertisseurs 

électriques 

FSFP 0,05 

25 (0) 
3,69 

0,51 [0,08-19,53] 

Electrodes graphites 26 (0) 
2,43 

0,54 [0,21-14,58] 

Pierres réfractaires 86 (0) 
2,00 

0,46 [0,17-17,08] 

Cokerie 86 (3) 
0,71 

0,22 [<LD-8,05] 

[Buratti 2007] 
Asphalte 

FSFP 60 
75 (75) < LD 

Construction 37 (37) < LD 

[Lafontaine 2006] 
Créosote et disques 

de carbone 
 0,1  [0,14-35] 

[Gündel 2000] Pierres réfractaires FSFP 6 19 (0) 5,9 [1,26-84,32] 

[Ariese 1994] Salariés exposés FSFP 0,5 14 (0) 1,1 [0,5-22,5] 
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De nombreuses études rapportent des concentrations urinaires de 3-OHBaP inférieures 

à la LD que ce soit en population générale [Hollender 2000, Leroyer 2010], ou lors de faibles 

expositions professionnelles [Buratti 2007]. Quelques niveaux élevés, supérieurs à 5 

nmol/mol [Fan 2006], voire extrêmement élevés, supérieurs à 1000 nmol/mol [Godschalk 

1998, Wang 2005], ont été rapportés en populations non-exposées professionnellement. Mais 

les techniques analytiques utilisées présentent des LD très hautes et l’on peut se poser la 

question de leur spécificité.  

En revanche, Simon et al. ont développé une technique en HPLC-FLD permettant 

d’améliorer la sensibilité analytique [Simon 2000] : le couplage de quatre colonnes 

chromatographiques en série, à l’aide de vannes de commutation, a permis de réaliser une 

séparation chromatographique suffisante pour obtenir un bruit de fond compatible avec le 

dosage du 3-OHBaP urinaire, lors d’exposition professionnelle ou en population générale. En 

utilisant cette méthode de dosage, les auteurs rapportent des concentrations de 3-OHBaP 

urinaire supérieures chez les salariés professionnellement exposés par rapport à la population 

générale [Förster 2008], mais également chez les fumeurs non professionnellement exposés 

par rapport aux non-fumeurs [Lafontaine 2006]. Néanmoins, le matériel requis pour ce dosage 

est complexe et artisanal, ne lui permettant pas d’être utilisé en routine par les laboratoires de 

biologie médicale. 

Les niveaux de 3-OHBaP mesurés dans les urines de fin de poste sont corrélés aux 

concentrations atmosphériques de BaP chez les salariés d’une cokerie (r=0,66 ; n=76) et d’une 

usine de pierres réfractaires (r=0,59 ; n=84) alors qu’il n’existe pas de corrélation dans une 

usine de production d’électrodes graphite (r=0,31 ; n=24) ou de transformateurs (r=0,35 ; 

n=11) [Förster 2008]. Pourtant, les concentrations urinaires de 3-OHBaP sont plus élevées 
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dans ce dernier secteur industriel que dans les cokeries ou les usines de pierre réfractaire 

[Käfferlein 2012]. De nombreux facteurs peuvent expliquer ces discordances tant au niveau 

de l’activité de travail (contact cutané avec les produits, port d’équipement de protection 

individuelle) qu’au niveau de la toxicocinétique du 3-OHBaP (pic d’excrétion urinaire retardé 

surtout en cas d’absorption cutanée). En ce sens, la corrélation entre les niveaux de 3-OHBaP 

urinaire et le BaP atmosphérique est meilleure lorsque les salariés sont exposés 

majoritairement par voie respiratoire et que le métabolite est dosé au moment de son pic 

d’excrétion individuel (tMAX) (r=0,95 ; n=21). Ainsi, à partir de cette corrélation, la valeur de 

3-OHBaP urinaire mesurée en début de semaine début de poste correspondant à une 

exposition d’une journée à un niveau de BaP égal à 150 ng/m
3
 (valeur recommandée en 

France) a été estimée à 0,35 nmol/mol [Lafontaine 2004]. Après la prise en compte des 

expositions de début de poste, cette valeur a été estimée à 0,4 nmol/mol. De manière à 

pouvoir réaliser des campagnes d’échantillonnage standardisée en tenant compte du délai 

d’excrétion, le moment de prélèvement urinaire pour le dosage du 3-OHBaP a été fixé le 

lendemain matin de la fin de l’exposition (25 heures après le début de poste) [Gendre 2004]. 

Néanmoins, une forte variabilité interindividuelle du tMAX est observée. De plus, le délai 

moyen de 25 heures après le début de poste, a été calculé chez des salariés exposés au BaP 

pendant une seule journée de travail et n’ayant pas été exposés depuis 36 heures. Ce calcul ne 

prend donc pas en compte les expositions cumulées inhérentes à une semaine complète de 

travail. La demi-vie moyenne d’élimination urinaire du 3-OHBaP ayant été calculée à 8,8 

heures chez l’homme [Lafontaine 2004], son accumulation dans l’organisme lors 

d’expositions répétées est pourtant à suspecter. 
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II.  BIOMARQUEURS DE DOSE EFFICACE DU BAP 

La mesure de la dose efficace permet de quantifier la réaction des toxiques avec les 

cibles cellulaires. Elle est très intéressante puisqu’elle combine les intérêts du suivi de la dose 

interne, en ajoutant la prise en compte des facteurs métaboliques et des mécanismes de 

formation et de réparation des lésions moléculaires [Perera and Weinstein 2000]. Il est 

néanmoins important de noter que la positivté de ces indicateurs dans l’organisme ne suffit 

pas à induire la maladie. 

 

II.1.  Adduits à l’ADN 

Le BaP à travers l’activité électrophile de ses métabolites, est capable de former des 

adduits avec l’ADN cellulaire, qui sont considérés comme essentiels à la cancérogénèse 

chimique. La mesure des adduits totaux peut être réalisée par des méthodes immuno-

enzymatiques ou par le post-marquage au phosphore 32 (
32

P). Cette dernière technique 

consiste à séparer par chromatographie sur couche mince les nucléosides normaux de ceux 

portant un adduit, puis de les quantifier après marquage radioactif. C’est une technique très 

sensible mais qui souffre d’une variabilité inter-laboratoire importante et qui est non 

spécifique [Hopf 2009]. En effet, de nombreux autres xénobiotiques sont capables de créer 

des adduits à l’ADN, qui seront alors quantifiés avec ceux du BaP. La mesure de ces adduits 

totaux peut donc rendre compte d’un effet génotoxique global, mais n’est pas directement 

reliée à l’exposition au BaP. 



 

129 

 

En revanche, les adduits du BPDE, sont spécifiques de l’exposition au BaP et 

suffisamment stables, malgré les mécanismes de réparation de l’ADN, pour être de bons 

biomarqueurs de dose efficace. Deux techniques permettent de les analyser. Premièrement, le 

dosage du BaP-7,8,9,10-tétraol, obtenu après hydrolyse acide des adduits, par HPLC-FLD est 

sensible et spécifique. L’inconvénient de cette technique réside dans les étapes pré-

analytiques lourdes (hydrolyse acide) qu’elle nécessite. Deuxièmement, les adduits à l’ADN 

peuvent être analysés en HPLC-MS/MS. Cet outil possède une grande spécificité sans 

requérir d’étape pré-analytique. En revanche, au regard des concentrations d’adduits attendus 

chez l’homme, sa sensibilité n’est aujourd’hui pas suffisante. L’utilisation de cette 

technologie, pour le dosage des adduits du BPDE à l’ADN, est encore du domaine de la 

recherche. 

Dans la majorité des cas, les adduits à l’ADN ne peuvent pas être analysés dans les 

organes cibles des individus. Ils sont alors recherchés dans les cellules sanguines. L’utilisation 

des cellules mononucléées est privilégiée par rapport aux leucocytes totaux. La question de la 

représentativité de ces adduits circulants par rapport à la dose efficace dans les tissus cibles 

reste posée [Demetriou 2012]. Chez l’animal, les adduits à l’ADN dans les leucocytes 

circulants sont corrélés aux adduits retrouvés au niveau du site d’application du BaP (poumon 

dans le cas d’une injection intra-trachéale, peau si cutanée et estomac lors d’une 

administration orale). Pour une même exposition, le métabolisme spécifique de chaque tissu 

est en effet responsable de différences dans la quantité d’adduits produits [Marie 2008]. En 

revanche, les concentrations d’adduits mesurées dans les échantillons de tissu pulmonaire, 

obtenus après ablation thérapeutique chez des patients atteint d’un cancer du poumon, sont 

significativement corrélées à celles analysées dans les lymphocytes périphériques, chez les 

non-fumeurs uniquement [Gyorffy 2004]. De la même façon, les niveaux d’adduits 
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pulmonaires sont liés aux nombres de cigarettes consommées mais cette corrélation n’existe 

qu’au-delà de 20 cigarettes par jour pour les adduits leucocytaires [Godschalk 2003]. 

Les adduits à l’ADN, dans les tissus ou les cellules sanguines, ne suffisent pas à 

prédire l’apparition du cancer, mais ils peuvent être utilisés pour hiérarchiser le risque 

[Godschalk 2003]. Dans une étude regroupant 89 cas de cancers du poumon et 173 témoins 

appariés, le risque de développer la maladie est trois fois plus élevé pour les patients dont les 

niveaux d’adduits plasmatiques, mesurés une dizaine d’année auparavant, étaient élevés 

[Tang 2001]. Le Tableau 6 présente des niveaux d’adduits à l’ADN du BPDE mesurés dans 

les cellules sanguines en population générale et professionnellement exposée. 
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Tableau 6 : Niveaux d’adduits à l’ADN lymphocytaires du BPDE (/10
8
 nucléosides normaux) 

Référence Technique Sujets N 
Adduits à l’ADN 

Moyenne ± ET [min-max] 

POPULATION GENERALE
    

[Taioli 2007] 
32

P 

Fumeurs  0,9 ± 0,4 

Non-fumeurs  0,9 ± 0,3 

[Lodovici 2004] HPLC-FLD 

Fumeurs  

<10 cigarettes/jour 
14 0,9 ± 0,2 

Fumeurs  

>10 cigarettes/jour 
27 1,4 ± 0,2 

[Godschalk 2002] 
32

P 

Fumeurs 

25 ± 9 

cigarettes/jour 

24 0,8 ± 0,4 

POPULATION PROFESSIONNELLE
    

[Sram 2011] 
32

P
 

Policiers urbains 533 0,12 ± 0,04 

[Topinka 2007] 
32

P Policiers urbains 78 0,3 ± 0,1 

[Mensing 2005] HPLC-FLD 

Briques réfractaires 26 0,9 [0,5-2,8] 

Cokerie 9 2,1 [0,5-41] 

[Pavanello 1999] HPLC-FLD 

Cokerie 15 19,5 ± 32,2 

Ramoneurs 19 5,5 ± 8,4 

Aluminium 36 11,5 ± 44,3 

[Rojas 1995] HPLC-FLD Cokerie 39 15,7 ± 37,8 

 

 

Les résultats de ces études rapportent un manque de spécificité de la méthode de 

dosage au 
32

P. En effet, les niveaux obtenus par cette technique ne sont pas différents entre les 

sujets fumeurs et non-fumeurs [Godschalk 2002, Taioli 2007]. De plus, les niveaux de la 

population générale non-exposée professionnellement sont plus élevés que ceux de policiers 

urbains exposés aux HAP de la pollution atmosphérique de façon quotidienne [Sram 2011, 
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Topinka 2007]. La quantification des adduits plasmatiques du BPDE par le dosage du BaP-

7,8,9,10-tétraol en HPLC-FLD après hydrolyse semble plus pertinent. En effet, les études 

rapportent des niveaux en population générale supérieurs chez les sujets fumeurs [Lodovici 

2004] et encore plus élevés lors d’expositions professionnelles importantes en cokerie, lors de 

la production d’aluminium ou pour des activités de ramonage [Mensing 2005, Pavanello 

1999, Rojas 1995]. 

En revanche, leurs niveaux ne sont pas corrélés aux concentrations atmosphériques 

d’HAP suggérant que des facteurs génétiques et environnementaux influencent la réponse de 

l’organisme [Brandt and Watson 2003]. 

Le rôle du polymorphisme des enzymes du métabolisme sur les niveaux d’adduits à 

l’ADN a été démontré. Il peut prendre place au niveau des enzymes de la détoxication du 

BPDE. L’absence d’activité de l’isoenzyme GSTM1-1 chez des individus fumeurs est ainsi 

associée à une concentration d’adduits importantes [Godschalk 2003]. Une méta-analyse 

récente démontre que les salariés exposés aux HAP qui portent ce génotype nul de GSTM1, 

sont plus susceptibles d’avoir des niveaux d’adduits élevés que les sujets possédant une 

enzyme fonctionnelle [Liu 2013]. Mais le polymorphisme génétique peut également moduler 

l’activation métabolique du BaP : Rojas et al. trouvent un effet significatif de l’association de 

génotypes rares du CYP1A1 et de la GSTM1 dans la formation des adduits à l’ADN du 

BPDE pulmonaires et lymphocytaires, cette combinaison de génotypes étant clairement reliée 

à un risque plus élevé de cancers épidermoïdes [Rojas 1998]. De la même façon, Lodovici et 

al. identifient que la combinaison des polymorphismes induisant une augmentation de 

l’activation du BaP (CYP1A1 et EH), avec ceux induisant une diminution de sa détoxication 

(GSTM1 et GSTP1), était responsable de la production d’une plus grande quantité d’adduits 
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chez les fumeurs [Lodovici 2004]. Il est intéressant de noter que le polymorphisme de la voie 

d’excision de nucléotides, impliquée dans la réparation de l’ADN, a aussi un effet sur le 

nombre d’adduits lymphocytaires retrouvés chez les fumeurs [Pavanello 2008]. 

La cinétique de formation et d’élimination longue des adduits peut également être 

mise en cause dans l’absence de lien avec la dose externe d’HAP. En effet, bien qu’elle leur 

permette d’être des indicateurs de l’exposition chronique et/ou ancienne, elle n’est pas 

adaptée la variabilité journalière des expositions [Hopf 2009]. Le niveau maximum d’adduits 

à l’ADN leucocytaires est atteint deux jours après une administration unique de BaP, quelle 

que soit la voie d’exposition, chez le rat [Godschalk 2000]. De plus, chez l’homme, 

l’élimination des adduits circulants est biphasique, avec une demi-vie de l’ordre de 10 à 12 

semaines. Les lymphocytes ayant une durée de vie de plusieurs années, la recherche des 

adduits dans ces cellules pourraient refléter une exposition ancienne, mais les adduits au sein 

des monocytes, dont la durée de vie ne dépasse pas une journée, pourraient représenter une 

exposition plus récente [Godschalk 2003]. 

Cette cinétique particulière des adduits, associée à la variabilité des voies d’absorption 

en milieu industriel, peut également expliquer l’absence de corrélation entre les niveaux 

lymphocytaires de ces biomarqueurs de dose efficace avec la concentration de 1-OHP urinaire 

[Marczynski 2005, Pavanello and Lotti 2013]. 

Le dosage de ces adduits dans l’urine est également envisageable. En effet, ils peuvent 

être éliminés de l’organisme après leur clivage par les systèmes de réparation de l’ADN. La 

très faible quantité retrouvée, nécessite néanmoins des méthodes analytiques performantes, 

mais l’important volume d’urine autorise la concentration de l’échantillon [Chen 2005]. 

Environ 0,013 % de la dose de 
14

C-BaP administrée à des rats sont éliminés dans les urines 
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[Rogan 1990]. L’inconvénient majeur de cet indicateur est l’absence d’information 

concernant l’origine des adduits dosés. Ces derniers peuvent ainsi provenir de tous les tissus 

de l’organisme, et ont pu se former à partir d’ADN, d’ARN ou même de nucléosides libres 

[Angerer 2007]. Chez des sujets exposés dans la production de silicium où les niveaux de 1-

OHP atteignaient 7,9 µmol/mol, aucun adduit à l’ADN n’a pu être détecté dans l’urine par 

HPLC-MS/MS [Marie 2009]. 

 

II.2.  Adduits aux protéines 

Outre la formation d’adduits à l’ADN, le BPDE est également capable d’être distribué 

dans l’organisme et de réagir avec les protéines du compartiment sanguin. Les adduits à 

l’albumine et à l’hémoglobine sont particulièrement intéressants puisque ces protéines sont 

présentes en quantités importantes dans le sang. Ce sont de bons biomarqueurs de l’exposition 

chronique puisque, contrairement à l’ADN, aucun mécanisme de réparation n’entre en jeu et 

que l’albumine sérique et l’hémoglobine intra-érythrocytaire ont respectivement une durée de 

vie d’environ 4 et 17 semaines dans le compartiment sanguin. 

Le dosage des adduits à l’albumine sérique peut être réalisé par la technique immuno-

enzymatique ELISA. Mais cette méthode est peu spécifique du fait de l’existence de réactions 

croisées avec les métabolites du BaP. Inversement, le dosage du BaP-7,8,9,10-tétraol obtenu 

après hydrolyse acide des adduits est très spécifique. Il est réalisé en GC-MS après 

dérivatisation, ou en HPLC-FLD sans dérivatisation. Seules les études utilisant ces méthodes 

beaucoup plus spécifiques sont présentées ici. Dans les usines de production d’acier et 

d’électrodes graphite, la concentration sérique d’adduits à l’albumine n’augmente qu’à partir 
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de niveaux de BaP atmosphérique très élevés (> 0,2 µg/m
3
) [Tas 1994]. De la même façon, 

Wang et al. obtiennent des concentrations d’adduits à l’albumine égales à 34,4 fmol/mg chez 

les salariés très exposés d’une cokerie contre 21,9 fmol/mg chez les salariés moins exposés de 

la même usine [Wang 2007]. Les niveaux de ce biomarqueur sont seulement deux fois plus 

élevés chez 124 salariés de la production d’électrode de carbone (0,12 fmol/mg) que dans le 

groupe non exposé [Käfferlein 2010]. Dans la population générale, la majorité des études 

concluent à une sensibilité insuffisante des méthodes de dosage [Käfferlein 2010]. Seuls 

Scherer et al. obtiennent des valeurs faibles mais quantifiables, avec respectivement 0,04 

fmol/mg (48 % < LD) et 0,02 fmol/mg (70 % < LD) chez les sujets fumeurs (n = 27) et non-

fumeurs (n = 42) [Scherer 2000]. 

La mesure des adduits à l’hémoglobine passe uniquement par le dosage du BaP-

7,8,9,10-tétraol après hydrolyse acide, en GC-MS après dérivatisation, ou en HPLC-FLD sans 

dérivatisation. Les niveaux de ce biomarqueur atteignent 31,8 fmol/mg dans un groupe de 206 

salariés d’une cokerie et, à partir d’un modèle de régression linéaire, l’exposition aux HAP 

totaux explique 6 % de sa variation. Néanmoins, l’inconvénient de ce biomarqueur est son 

manque de sensibilité. En effet, l’augmentation de ses concentrations n’apparait que pour de 

très fortes expositions, supérieures à 4 µg/m
3
 d’HAP totaux. Ainsi, en population générale, 

aucune étude ne trouve de différence significative entre les fumeurs et les non-fumeurs. 

Scherer et al. rapportent une concentration sérique d’adduits à l’hémoglobine de 0,11 

fmol/mg chez 27 sujets fumeurs contre 0,08 fmol/mg pour les non-fumeurs [Scherer 2000]. 

Ragin et al. obtiennent des valeurs très proches avec une moyenne de 0,07 fmol/mg d’adduits 

chez 9 fumeurs et 0,10 fmol/mg chez 6 non-fumeurs [Ragin 2008]. 
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La relation entre polymorphisme des enzymes de la métabolisation du BaP et adduits 

aux protéines a été étudiée chez des patients fumeurs atteint d’un cancer du poumon. Les 

auteurs concluent que les niveaux d’adduits à l’albumine sont significativement augmentés 

chez les patients fumeurs atteint d’un cancer du poumon et possédant l’allèle CYP1A1*M1 ou 

CYP1A1*M2 par rapport au phénotype sauvage. En revanche aucun effet n’est observé pour 

les adduits à l’hémoglobine [Pastorelli 1998]. Dans une étude récente, le polymorphisme du 

CYP2B6 dans une population de salariés d’une cokerie, a été significativement associé à une 

diminution des niveaux d’adduits à l’albumine, mais pas les variations génétiques des 

CYP1A1, CYP1B1 et CYP2E1 [Huang 2012a]. 

 

II.3.  Conclusion sur les biomarqueurs de dose efficace du BaP 

Ces biomarqueurs de dose efficace présentent l’intérêt d’être spécifiques du BaP et 

surtout plus proches du risque sanitaire. Néanmoins, à ce jour, le manque de connaissances 

scientifiques sur la représentativité de leurs concentrations dans le compartiment sanguin par 

rapport à la dose efficace dans les tissus, ne permet pas de les utiliser comme étant prédicteurs 

du risque d’apparition du cancer. 

De plus, bien que leur longue demi-vie d’élimination permette d’évaluer 

l’imprégnation chronique des individus, elle complique l’évaluation pendant de courtes 

périodes telle que la semaine de travail. Les niveaux d’exposition très élevés nécessaires à 

l’augmentation de leur concentration est également un problème et une amélioration 

significative de la sensibilité des méthodes analytiques, au moins pour les adduits aux 
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protéines est encore requise. Enfin, le prélèvement sanguin reste un acte invasif en milieu 

professionnel, toujours plus difficile à utiliser en routine que le prélèvement urinaire. 

 

III.  BIOMARQUEURS D’EFFETS GENOTOXIQUES 

La recherche d’effets liés à une exposition aux HAP passe par l’évaluation de la 

génotoxicité ou de la mutagénicité. Elle peut prendre la forme d’une recherche des altérations 

primaires de l’ADN (lésions oxydatives, test des comètes), d’une recherche de dommages 

chromosomiques (aberrations chromosomiques, test des micronoyaux, échange de 

chromatides sœurs) ou encore d’une recherche des mutations génétiques. 

 

III.1.  Lésions oxydatives 

Les ERO sont des radicaux libres constamment produits dans les cellules, provenant 

notamment du métabolisme énergétique, qui sont normalement pris en charge par les 

mécanismes de la défense anti-oxydante. Si cet équilibre est rompu (exposition trop 

importante aux ERO ou mécanismes de défenses défaillants), ils peuvent exercer une action 

oxydante sur les lipides, les protéines et l’ADN cellulaire. Parmi les nucléotides, la guanine 

est la base la plus sensible aux réactions d’oxydation. La base oxydée majoritaire qui en 

résulte est la 8-oxo-7,8-dihydro-2’-désoxyguanosine (8-oxodGuo) (Figure 25). 
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Figure 25 : Structure chimique de la 8-oxodGuo 

 

Le métabolisme oxydatif des HAP peut être responsable de la production de grandes 

quantités d’ERO au sein des cellules. La 8-oxodGuo peut donc être analysée au sein des 

lymphocytes circulants ou dans les urines en tant que biomarqueur d’effet des HAP. 

Le dosage de la 8-oxodGuo dans les lymphocytes fait appel à l’HPLC couplée à la 

détection électrochimique ou à la GC-MS, après extraction et hydrolyse de l’ADN. Puisque 

ces cellules sanguines sont constamment renouvelées, cet indicateur reflète un état 

d’équilibre. Mais la variabilité de la durée de vie des différentes populations lymphocytaires 

pose le problème de la période d’exposition couverte par ce biomarqueur. 

Les niveaux de 8-oxodGuo plasmatique sont supérieurs chez les travailleurs des usines 

de fabrication d’électrodes de carbone et de pierres réfractaires par rapport aux groupes 

témoins, mais cette différence n’est retrouvée dans aucune autre situation d’exposition 

professionnelle de cette étude [Angerer 2007]. Marczynski et al., observent une augmentation 

de ce biomarqueur dans le plasma de salariés exposés aux fumées de bitume entre le début et 

la fin de poste, mais également dans le plasma des salariés non exposés. De plus, bien que les 

concentrations de 8-oxodGuo en début et en fin de poste soient supérieures chez les salariés 
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exposés, elles ne sont pas corrélées aux concentrations urinaires de 1-OHP en fin de poste 

[Marczynski 2011]. A l’inverse, Käfferlein et al. ne trouvent aucune différence dans les 

niveaux de cet indicateur entre les témoins fumeurs ou non-fumeurs et les salariés d’une 

cokerie, d’une usine de pierres réfractaires et de transformateurs [Käfferlein 2012]. 

En parallèle des niveaux sanguins, la concentration urinaire de 8-oxodGuo reflète 

quant à elle une exposition plus récente et représente la fraction de bases oxydées éliminées 

de l’organisme. Elle peut être considérée comme un indicateur du stress oxydant de 

l’organisme. Son dosage fait appel à l’HPLC-ECD, à l’HPLC-MS/MS ou à la technique 

immuno-enzymatique ELISA. Le Tableau 7 présente des niveaux urinaires de 8-oxodGuo en 

population générale et professionnellement exposée aux HAP, issus de la littérature. 
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Tableau 7 : Niveaux urinaires de 8-oxodGuo (µmol/mol) 

Référence Sujets Prélèvement N 
8-oxodGuo 

Moy ± ET [min-max] 

POPULATION GENERALE    

[Chien and Yeh 2010] Non-fumeurs Matin 2 1,9 

[Liu 2006] 

Travailleurs de 

cokerie non exposés 

Fin de poste 

  

Non-fumeurs  1,0 [0,7-1,2] 

Fumeurs  1,7 [1,0-4,6] 

[Harri 2005] Non-fumeurs 

Fin de poste   

Hiver 17 1,6 ± 0,6 

Eté  1,4 ± 0,5 

[Pilger 2001] 
Non-fumeurs  45 1,6 ± 0,5 

Fumeurs  23 2,0 ± 0,4 

POPULATION PROFESSIONNELLE    

[Marie 2009] Silicium 
Début de semaine, 

début de poste 
51 2,8 

  
Fin de semaine, début 

de poste 
13 2,8 

  
Fin de semaine, fin de 

poste 
67 2,9 

[Liu 2006] 

Cokerie  

Fin de poste  

 

Non-fumeurs 2,9 [1,5-30,1] 

Fumeurs 1,9 [1,1-5,5] 

[Harri 2005] Garagistes et ripeurs 

Fin de poste   

Hiver 29 1,5 ± 0,4 

Eté  1,6 ± 0,3 

[Wu 2003] Cokerie Fin de poste 217 3,7 ± 3,2 

 

 

Les études montrent rarement une augmentation des niveaux urinaires de la 8-

oxodGuo en lien avec l’exposition. Marie et al., ne trouvent aucune augmentation chez des 

salariés de l’industrie du silicium après une journée ou une semaine de travail, alors que 
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l’augmentation des niveaux urinaires de 1-OHP dans les deux cas est significative [Marie 

2009]. Aucune variation des concentrations urinaires en fonction des saisons n’est également 

mise à jour dans la population générale ou chez des garagistes [Harri 2005]. Concernant la 

consommation de tabac, les niveaux de 8-oxodGuo urinaires sont très proches entre les 

fumeurs et les non-fumeurs non-exposés professionnellement [Liu 2006, Pilger 2001]. Enfin, 

les concentrations urinaires de ce biomarqueur sont plus élevées en population professionnelle 

dans le cas d’expositions importantes chez des salariés des cokeries [Liu 2006, Wu 2003], 

mais pas lors d’expositions plus faibles, dans l’industrie du silicium [Marie 2009] ou chez les 

garagistes et ripeurs [Harri 2005]. 

La faible concordance des concentrations urinaires de 8-oxodGuo et l’exposition aux 

HAP, ne permet donc pas l’utilisation de ce biomarqueur dans le cas du suivi biologique des 

populations. Le fait que de nombreux xénobiotiques possèdent un mécanisme d’action 

oxydatif peut être à l’origine de ces discordances, mais également des facteurs 

extraprofessionnels comme l’âge, l’exercice physique ou l’alimentation [Sajous 2008]. 

 

III.2.  Cassures de l’ADN 

Ces lésions sont issues d’une atteinte clastogénique qui a comme origine une attaque 

génotoxique (stress oxydant, adduits,…) associée à une défaillance des mécanismes de 

réparation de l’ADN. Elles sont recherchées dans les lymphocytes obtenus à partir de sang 

veineux hépariné. Des cellules nasales, buccales et urothéliales peuvent également être 

utilisées. Le test des comètes est une méthode permettant de quantifier les dommages à 

l’ADN de façon globale. Il s’agit d’une électrophorèse sur gel en milieu alcalin, permettant de 
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séparer les brins d’ADN en fonction de leur poids moléculaire, les plus petits migrant le plus 

loin vers l’anode. La migration des fragments est ensuite révélée par fluorescence. Lors de la 

présence de nombreux fragments de faibles poids moléculaires issus des cassures de l’ADN, 

le signal de fluorescence dessine la queue d’une comète (Figure 26). 

 

 

Figure 26 : Test des comètes sur des cellules de vessie. A : cellules non 

exposées ; B : control positif ; C : cellules exposées à 0,1 µmol/l de BaP ; D : 

cellules exposées à 10 µmol/l de BaP [Verma 2012] 

 

Les cassures à l’ADN sont plus importantes chez les salariés fortement exposés des 

cokeries et des usines de fabrication d’électrodes de carbone, mais aussi moins exposés dans 

le cas d’application de bitume, que chez les témoins non exposés [Angerer 2007, Marczynski 

2011]. Pourtant, ces lésions de l’ADN ne sont corrélées ni aux concentrations d’HAP totaux 

ou de BaP atmosphériques, ni aux niveaux urinaires de 1-OHP, chez près de 300 salariés des 
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usines de pierres réfractaires, d’électrodes en graphite, de cokeries, de distillation de houille 

ou de production d’acier [Pesch 2007]. En revanche, le polymorphisme génétique des 

mécanismes de réparation de l’ADN semble corrélé à la quantité de cassures de l’ADN 

observée chez des salariés des cokeries [Qiu 2007]. 

 

Il existe donc une forte variabilité intra- et interindividuelle provenant du bagage 

génétique, de l’état pathologique, de l’alimentation, de l’existence d’une médication et de 

l’hygiène de vie, pouvant expliquer les différences observées. De plus, ce type de dommages 

à l’ADN n’est pas spécifique d’une exposition aux HAP et est très dépendant du tissu 

biologique étudié. Par exemple, dans les cellules de foie humain, le BaP pur ou dans des 

mélanges environnementaux entraîne peu de lésions oxydatives in-vitro contrairement à la 

production d’adduits à l’ADN [Tarantini 2009, Tarantini 2011a]. L’importance des défenses 

anti-oxydantes de ce type de cellules pourrait expliquer en partie ce résultat. 

 

III.3.  Effets cytogénétiques 

Ces indicateurs sont recherchés dans les lymphocytes circulants. 

Les aberrations chromosomiques sont définies comme des modifications du nombre 

ou de la structure des chromosomes dues à des délétions, des duplications ou des 

réarrangements du matériel génétique. Ce biomarqueur a une valeur prédictive dans 

l’apparition du cancer mais la plupart des niveaux obtenus chez des salariés exposés aux HAP 

ne sont pas significativement différents de ceux des témoins [Brandt and Watson 2003]. 
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Les micronoyaux sont constitués de matériel génétique séparé du noyau véritable de la 

cellule. Cette séparation a lieu lorsque les chromosomes sont cassés lors de la division 

cellulaire, empêchant leur intégration dans le noyau de la cellule fille. Dans le cas des HAP, le 

nombre de micronoyaux est significativement plus élevé dans les lymphocytes de sujets 

exposés à des émissions de fours à coke que chez les sujets non exposés [Liu 2006]. Pour des 

expositions plus faibles, dans le secteur de la production d’aluminium, aucune différence n’a 

été observée [Crebelli 2002]. 

Les échanges de chromatides sœurs sont des recombinaisons intra-chromosomiques de 

chromatides. On mesure le pourcentage de cellules avec une fréquence élevée de ces 

échanges. Les études ne retrouvent pas d’augmentation significative de la fréquence des 

échanges de chromatides sœurs ni de relation dose-réponse chez les sujets 

professionnellement exposés aux HAP [Brandt and Watson 2003]. Une augmentation est 

néanmoins rapportée chez des sujets fumeurs [DeMarini 2004]. 

Bien que ces trois biomarqueurs d’effets cytogénétiques semblent corrélés lors d’une 

exposition professionnelle à divers génotoxiques [Somorovská 1999], l’absence de 

signification de leurs niveaux vis-à-vis du risque individuel et la grande variabilité intra- et 

interindividuelle, ne permettent pas leur utilisation dans la SBE humaine aux HAP. En 

revanche, ils peuvent s’avérer très intéressants pour valider la pertinence d’IBE, par la 

comparaison des niveaux de ces derniers avec ces effets précoces induits par les expositions. 
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III.4.  Conclusion sur les biomarqueurs d’effet du BaP 

En conclusion, un certain nombre des biomarqueurs de génotoxicité sont actuellement 

utilisés en recherche mais leurs principales limites restent leur interprétation délicate, liée à 

leur manque de spécificité, et leur valeur prédictive mal connue. En revanche, leur intérêt est 

indéniable pour des évaluations de risque dans des populations exposées en milieu de travail, 

même si l’étude de leur lien avec la survenue d’un cancer reste encore à faire avant qu’ils 

puissent être utilisés en routine [Pillière 2001]. 

 

IV.  SYNTHESE DU CHAPITRE 3 

Le BaP étant le seul HAP classé cancérogène certain pour l’homme par le CIRC et sa 

présence étant systématique mais variable au sein des mélanges professionnels et 

environnementaux, le suivi de son exposition apparaît comme l’approche la plus adaptée pour 

évaluer le risque cancérogène des populations exposées aux HAP. 

Les biomarqueurs d’effets ne peuvent pas encore être utilisés dans le cadre de la 

surveillance des populations. En effet, les concentrations urinaires de 8-oxodGuo ne sont pas 

concordantes avec l’exposition aux HAP et les résultats du test des comètes sont soumis à de 

fortes variabilités intra- et interindividuelles. Alors que les lésions cytogénétiques en lien avec 

la production d’adduits à l’ADN sont des marqueurs plus intéressants, il n’existe pas encore 

de lien clair entre les valeurs de ces tests et le risque individuel d’apparition du cancer. Devant 

ce manque de spécificité et de prédictivité, l’évaluation des risques passe actuellement par la 
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mise en évidence de groupes de sujets très exposés et donc par la quantification de leur 

exposition. 

La SBE est la méthode la plus proche des risques sanitaires car elle prend en compte 

toutes les sources d’exposition et d’absorption, les équipements de protection mais aussi les 

facteurs intrinsèques des sujets exposés. Les biomarqueurs de dose efficace les plus pertinents 

semblent être les adduits à l’ADN leucocytaire. Mais leur cinétique d’élimination n’est pas 

adaptée à l’évaluation des expositions journalières et variables des salariés et le prélèvement 

sanguin reste un acte plus invasif que le prélèvement urinaire en milieu industriel. Enfin, la 

sensibilité analytique des méthodes nécessaires à leur dosage nécessite encore d’être 

améliorée. Les biomarqueurs de dose interne sont donc de meilleurs candidats en tant qu’IBE 

au BaP. Parmi eux le BaP-7,8,9,10-tétraol et les acides mercapturiques du BaP urinaires sont 

intéressants, puisqu’ils sont issus du cancérogène ultime qu’est le BPDE. Mais leurs niveaux 

urinaires très faibles imposent des LD que seules des méthodes analytiques trop complexes 

pour être utilisées en routine, peuvent atteindre. Ainsi, le choix s’est porté sur le 3-OHBaP 

urinaire. En effet, ce composé est majoritaire au sein du métabolisme du BaP, l’influence du 

polymorphisme des enzymes de détoxication sur ses proportions semble faible et il est corrélé 

aux biomarqueurs de dose efficace que sont les adduits du BPDE dans les poumons. Les 

techniques d’analyse déjà publiées permettent d’atteindre des LD suffisantes pour que ce 

biomarqueur puisse être utilisé en milieu professionnel et en environnement général. 

Néanmoins d’importantes améliorations tant au niveau des étapes pré-analytiques 

qu’analytiques sont nécessaires pour que ce dosage puisse être utilisé en routine dans le cadre 

de la SBE.  
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CHAPITRE 4 :   

DEVELOPPEMENT ANALYTIQUE D’UNE METHODE DE 

DOSAGE DU 3-HYDROXYBENZO(A)PYRENE URINAIRE 

UTILISABLE EN ROUTINE POUR LA SURVEILLANCE 

BIOLOGIQUE DES EXPOSITIONS 

 

 

Article 1 : « Highly sensitive routine method for urinary 3-hydroxybenzo[a]pyrene 

quantitation using liquid chromatography-fluorescence detection and automated off-line 

solid phase extraction » 
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I.  CONTEXTE SCIENTIFIQUE 

De 1994 à nos jours, quatorze méthodes de dosage du 3-OHBaP urinaire ont été 

publiées. L’utilisation de l’HPLC-MS/MS [Fan 2006] ou de la GC-MS [Campo 2008] n’a pas 

permis d’atteindre des LD inférieures à 1 µg/l. Seules des techniques de GC-MS haute 

résolution [Romanoff 2006], ou de chromatographie liquide ultra performante couplée à un 

spectromètre de masse en mode tandem (UPLC-MS/MS) [Sarkar 2010] ont permis d’atteindre 

une meilleure sensibilité (LD=0,05 ng/l). Toutefois, ces méthodes de dosage nécessitent une 

étape pré-analytique de dérivatisation chimique de l’analyte et l’utilisation de matériel à ce 

jour disponible en laboratoire de recherche uniquement. Elles n’apparaissent donc pas 

adaptées à une utilisation en routine. 

A côté de ces techniques prometteuses, la plupart des études ont utilisé l’HPLC-FLD 

[Ariese 1994, Buratti 2007, Gündel and Angerer 2000, Hollender 2000, Simon 2000, Wang 

2005]. Bien que plus répandu et moins onéreux, ce type de détection est moins spécifique. La 

séparation chromatographique de l’analyte et des constituants urinaires, potentiellement 

interférents, doit donc être optimisée. De plus, une séparation efficace permet d’atténuer le 

signal du bruit de fond et d’obtenir une sensibilité satisfaisante. Ainsi, la seule méthode 

analytique publiée permettant d’atteindre une LD inférieure à 0,1 ng/l par HPLC-FLD a 

nécessité le montage d’un système de séparation chromatographique utilisant quatre colonnes 

fabriquées in situ et reliées par trois de vannes de commutation [Simon 2000]. 

Dans ce travail, l’objectif était de développer une méthode de dosage sensible 

permettant d’atteindre une LD d’au moins 0,1 ng/l qui soit utilisable en routine dans de 

nombreux laboratoires. Deux étapes ont été associées pour atteindre la sensibilité requise : la 
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première est la concentration de l’échantillon par extraction en phase solide (SPE), afin de 

purifier l’échantillon et d’augmenter le signal et la deuxième est l’optimisation des conditions 

analytiques de dosage par HPLC-FLD à l’aide de deux colonnes chromatographiques 

disponibles dans le commerce et commutées par une vanne. 

 

II.  MATERIEL ET METHODE 

II.1.  Mise au point et validation analytique du dosage du 3-OHBaP 

II.1.1.  Pré-analytique 

La prise d’essai urinaire a été fixée à 10 ml en rapport avec les faibles niveaux 

attendus de 3-OHBaP. Le 3-OHBaP étant éliminé sous forme glucurono- et sulfo-conjuguée 

dans les urines, la première étape est l’hydrolyse enzymatique des échantillons, pour obtenir 

le métabolite sous forme libre. La β-glucuronidase/arylsulphatase (Roche) a été utilisée afin 

de réaliser cette déconjugaison. La durée de cette étape a été fixée à 2 heures conformément 

aux études déjà publiées [Simon 2000, Toriba 2003]. 

Les urines une fois hydrolysées ont été purifiées par SPE permettant l’élimination de 

nombreux composés urinaires (Figure 27). Les cartouches SPE utilisées étaient des Sep-Pak 

C18 d’une capacité de 500 mg (Waters). 
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Figure 27 : Phases composant la SPE 

 

Cette étape de SPE a été automatisée à l’aide d’un automate ASPEC GX-271 (Gilson) 

afin de maitriser tous les paramètres influençant la qualité de la purification des urines et le 

rendement d’extraction du 3-OHBaP. De plus l’automatisation de cette tâche a amélioré la 

reproductibilité des analyses. Les réglages utilisés pour les différentes phases de la SPE sont 

résumés dans le Tableau 8. 

 

Tableau 8 : Paramètres de l’extraction en phase solide automatisée 

Phase de la SPE Solution Volume (ml) Débit appliqué (ml/min.) 

Conditionnement Méthanol 5,0 5,0 

 
Méthanol/Eau 

(50/50 ; v/v) 
10,0 5,0 

Chargement Urine hydrolysée 20,0 10,0 

Lavage 
Méthanol/Eau 

(50/50 ; v/v) 
10,0 10,0 

Elution Méthanol 5,0 5,0 

 

 

Conditionnement Chargement Rinçage Élution 
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L’éluat résultant de cette étape est ensuite évaporé à sec et repris dans un volume de 1 

ml, soit une concentration par dix par rapport à la prise d’essai urinaire de 10 ml. 

 

II.1.2.  Conditions analytiques 

Malgré l’étape pré-analytique de purification, de nombreux composés interférents sont 

encore présents dans l’échantillon concentré. Afin d’améliorer la séparation 

chromatographique et d’éliminer ces interférences, deux colonnes distinctes ont été placées en 

série. La première colonne de purification (C1) est une Supelcosil LC-18 50mm x 4mm ; 5µm 

(Supelco). La deuxième colonne d’analyse (C2) était une PAH-C18 (250mm x 3mm ; 5µm) 

(Waters). Le matériel utilisé (Figure 28) était une HPLC Alliance 2695 (Waters) composée 

d’un module de séparation possédant une pompe quaternaire (P1) et couplée à une pompe 600 

(P2) (Waters) par une vanne de commutation 10 voies 2 positions. 
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Figure 28 : Schéma du système chromatographique. P1, pompe 1 ; P2, pompe 2 ; C1, colonne 

1 : Supelcosil LC-18 (150 x 4,6mm, 5µm) ; C2, colonne 2 : PAH-C18 (250mm x 3mm, 5µm) ; 

Waste, poubelle ; Detector, fluorimètre 

 

Ce système a été configuré pour utiliser la technique dite de « heart-cut » [Kuklenyik 

2009]. Après l’injection de l’échantillon la vanne est en position d’analyse (Figure 28, 1A). 

P1 applique un gradient de solvants (E1) sur la colonne C1 pour effectuer une première 

séparation, tandis que P2 conditionne la colonne C2. Les composés peu retenus sur C1 sont 

éliminés. Entre la 18
ème

 et la 20
ème

 minute de l’analyse chromatographique, la vanne passe 

dans sa position alternative (Figure 28, 1B). P2 applique un gradient (E2) de solvant sur les 

deux colonnes en série, et les composés urinaires élués de C1 à ce moment, dont le 3-OHBaP, 

ne sont plus éliminés mais transférés sur C2. Pour finir, la vanne retourne en position 

d’analyse et une seconde séparation a lieu au sein de la colonne C2 à l’aide d’un gradient de 

solvant linéaire appliqué par P2. Les paramètres des gradients de solvants et des positions 

associées de la vanne, sont résumés dans le Tableau 9. 
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Tableau 9 : Résumé des paramètres de l’analyse chromatographique 

Temps 

(min) 

Phase mobile E1 

Position de la 

vanne 

Phase mobile E2 

Tampon 

formiate 0,5mM 

(%) 

Méthanol (%) 

Tampon 

formiate 

0,5mM (%) 

Méthanol (%) 

0 100 0 A 20 80 

2 100 0 A - - 

6 70 30 A - - 

8 70 30 A - - 

10 50 50 A - - 

12 50 50 A - - 

13 ↓ ↓ A 20 80 

14 20 80 A ↓ ↓ 

18 16 84 B 15 85 

20 14 86 B 13 87 

24 10 90 A ↓ ↓ 

25 0 100 A ↓ ↓ 

30 0 100 A ↓ ↓ 

31 50 50 A ↓ ↓ 

32 100 0 A ↓ ↓ 

33 - - A 0 100 

35 - - A 20 80 

45 100 0 A 20 80 

 

 

La détection a été assurée par un fluorimètre 2475 (Waters) dont les longueurs d’ondes 

d’excitation et d’émission sont respectivement réglées à 425 et 465 nm. 

 

II.1.3.  Validation analytique 

La validation de la méthode de dosage a été réalisée à partir des recommandations de 

l’Association Française de Normalisation [ISO 2003] et de la Société Française des Sciences 

Techniques et Pharmaceutiques [Ramond 2002]. Le rendement d’extraction, la linéarité de la 

gamme d’étalonnage, la justesse, la fidélité, la LQ et la LD de l’analyse ont été déterminés. 
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II.2.  Analyses urinaires 

Le 3-OHBaP a été mesuré dans des urines issues de la population générale non 

exposée professionnellement. Les sujets étaient des hommes et des femmes âgés de 18 à 65 

ans, dont 23 étaient non-fumeurs et 13 étaient fumeurs (plus de 10 cigarettes par jour). 

Afin d’étudier le potentiel du 3-OHBaP comme nouveau biomarqueur d’exposition 

aux HAP, ses niveaux urinaires ont été comparés à ceux du 1-OHP, métabolite classiquement 

utilisé à ce jour. Un échantillon d’urine du matin pour l’analyse du 3-OHBaP et un échantillon 

d’urine du soir pour le 1-OHP ont été récoltés pour chaque sujet. Les concentrations des 

métabolites ont été corrigées par la créatinine urinaire et seuls les échantillons dont les 

niveaux de créatinine étaient compris entre 0,3 g/l et 3 g/l ont été inclus dans l’étude. 

Le dosage du 1-OHP urinaire a été réalisé au sein du laboratoire par une méthode 

analytique déjà décrite dans la littérature [Leroyer 2010] et répondant aux normes du système 

de contrôle externe de la qualité, organisé par la société allemande pour la médecine 

professionnelle et environnementale. 

La créatinine urinaire a été mesurée par une méthode modifiée de la réaction de Jaffé, 

pour prendre en compte les variations inter et intra-individuelles de la diurèse. Les 

concentrations urinaires sont donc exprimées en mol/mol. 

La significativité des résultats a été étudiée à partir du test non paramétrique de Mann-

Withney pour les comparaisons de moyennes et du test non paramétrique de Spearman pour 

les corrélations. Le risque d’erreur a été fixé à 5 % pour les deux tests statistiques. 
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III.  RESULTATS ET DISCUSSION 

III.1.  Optimisation de la méthode d’extraction 

L’étape d’extraction du 3-OHBaP est essentielle pour l’obtention d’une sensibilité 

satisfaisante. En effet, la matrice urinaire contient de très nombreux composés pouvant 

interférer avec le signal de fluorescence de l’analyte lors de sa détection. De plus, au vu des 

niveaux urinaires de 3-OHBaP attendus, la concentration de l’échantillon était nécessaire. 

Certaines méthodes de dosage de métabolites des HAP ont utilisé l’extraction liquide-

liquide [Buratti 2007, Campo 2008] mais cette technique nécessite de trop grands volumes de 

solvants et demande beaucoup de temps. La SPE semblait plus appropriée et présentait une 

sélectivité meilleure pour la purification des composés urinaires interférents [Gündel and 

Angerer 2000, Hollender 2000, Romanoff 2006]. 

Les tests de différentes phases solides composant les cartouches d’extraction et de 

différents solvants permettant le nettoyage des urines et l’élution du 3-OHBaP ont conduit à 

l’utilisation des Sep-Pak C18 500 mg (Waters). Les rendements d’extraction obtenus étaient 

de 77,7 ± 7 %, 76,4 ± 0,8 % et 77,8 ± 2,0 % pour des concentrations urinaires de 3-OHBaP 

respectivement de 0,4 ng/l, 3 ng/l et 10 ng/l. Ces résultats sont en accord avec ceux de 

Hollender et al. [Hollender 2000] et meilleurs que ceux des autres méthodes décrites dans la 

littérature [Ariese 1994, Gündel and Angerer 2000]. 

L’évaporation qui suit cette étape a été réalisée sous vide, de manière à être totale en 2 

heures sans dépasser une température de 50°C, ceci pour éviter une possible dégradation de 

l’analyte [Wang 2009]. 
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III.2.  Conditions chromatographiques 

Afin d’obtenir un bruit de fond le plus faible possible sans utiliser plus de deux 

colonnes chromatographiques commercialement disponibles, les compositions de la phase 

mobile et des phases stationnaires ont été optimisées. 

La séparation des composés dans la première colonne a été améliorée en alternant les 

modes isocratique et gradient. Le temps de commutation des deux colonnes a été réduit à 2 

minutes, de manière à transférer la totalité du 3-OHBaP, tout en limitant le nombre de 

composés indésirables ayant des temps de rétention proches du 3-OHBaP sur la colonne C1 

de purification. La phase stationnaire de la colonne d’analyse C2 était spécifique des HAP, 

afin que le 3-OHBaP soit mieux retenu que les autres molécules. En effet, ce métabolite 

présente une structure très proche du BaP et possède donc une forte affinité pour ce type de 

phase stationnaire. 

Pour la détection, le couple de longueur d’onde 425/460 nm (excitation/émission) a été 

retenu pour son rapport signal sur bruit de fond bien supérieur à d’autres couples proposés 

dans la littérature et testés lors de notre travail [Bouchard and Viau 1997, Gündel and Angerer 

2000, Hollender 2000, Simon 2000]. 

Au final, l’analyse chromatographique et le reconditionnement des colonnes précédant 

l’injection suivante, nécessitaient 45 minutes par échantillon, ce qui est proche des temps 

d’analyse des méthodes de dosage publiées [Simon 2000, Whiton 1995]. 
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III.3.  Performances de la méthode 

La méthode a montré une LQ de 0,05 ng/l d’urine et une LD de 0,02 ng/l d’urine ce 

qui est tout fait conforme à l’objectif de travail. Les dosages précédemment décrits et 

permettant d’atteindre une sensibilité comparable, ont été réalisés à partir d’un système 

chromatographique original [Simon 2000] ou à partir d’une UPLC-MS/MS, matériel 

aujourd’hui disponible en laboratoire de recherche uniquement [Sarkar 2010]. 

Le coefficient de répétabilité obtenu était inférieur à 3 % et le coefficient de fidélité 

intermédiaire inférieur à 4 % pour des concentrations de 0,2 ng/l, 2 ng/l et 16 ng/l. 

L’utilisation d’un automate pour le traitement pré-analytique a permis d’obtenir ces résultats, 

qui sont systématiquement meilleurs que les dosages déjà publiés, utilisant la SPE [Fan 2006, 

Hollender 2000, Romanoff 2006]. Les calculs de justesse ont montré des pourcentages de 

déviation de la valeur cible de 8,1 %, 0,3 %, et 5 %, pour des concentrations respectivement 

de 0,2 ng/l, 2 ng/l et 16 ng/l. La linéarité des gammes d’étalonnage a été statistiquement 

validée dans l’intervalle de concentrations de 0,1 ng/l à 20 ng/l. 

La Figure 29 présente les chromatogrammes issus du dosage d’urines contenant des 

concentrations de 3-OHBaP de 0,2 ng/l (A), inférieure à la LQ (B) et de 10 ng/l (C). Le 

dernier chromatogramme est également obtenu pour une urine dont la concentration était de 

10 ng/l, lorsque l’étape de SPE a été volontairement omise (D). 
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Figure 29 : Chromatogrammes urinaires. A, sujet fumeur 3-OHBaP = 0,2 ng/l ; B, sujet non-

fumeur 3-OHBaP < LQ ; C, urine surchargée, 3-OHBaP = 10 ng/l ; D, urine surchargée et 

dosage réalisé sans l’étape de SPE, 3-OHBaP = 10 ng/l. 

 

Quelle que soit l’urine analysée, le bruit de fond au niveau du temps de rétention du 3-

OHBaP (31,1 min.) était très faible. Ainsi, un pic de 3-OHBaP à 0,2 ng/l, est facilement 

quantifiable. Pour un sujet non-fumeur, aucun pic parasite n’est détecté, démontrant la 

sélectivité de la méthode. Il est intéressant de voir que même lorsque l’étape de SPE est 

volontairement omise, le bruit de fond au niveau du temps de rétention du 3-OHBaP est très 

faible. Cette étape pré-analytique est donc plus utile pour la concentration de l’échantillon que 

pour sa purification. Ce point est important car si la SPE reste essentielle pour pouvoir évaluer 

les niveaux urinaires de 3-OHBaP des sujets fumeurs, elle devient optionnelle pour réaliser le 

dosage des urines de salariés dont les niveaux seraient supérieurs à 1 ng/l. 
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III.4.  Analyses urinaires chez des sujets fumeurs et non-fumeurs 

Dans les années 1980, Jongeneelen et al. a proposé l’utilisation du 1-OHP pour 

évaluer l’exposition aux HAP en mélanges [Jongeneelen 1986]. Son élimination 

principalement urinaire et la présence du Pyr en grande quantité dans les mélanges 

atmosphériques particulaires, ont pour conséquence des niveaux urinaires de 1OHP de l’ordre 

du µg/l, facilitant son dosage en routine. Pour les mêmes raisons, les métabolites urinaires des 

HAP gazeux ont été largement étudiés [Hagedorn 2009, Kuusimäki 2004, Raulf-Heimsoth 

2008]. Des différences dans les concentrations urinaires de chacun de ces biomarqueurs ont 

été retrouvées entre des groupes de sujets fumeurs et non-fumeurs, ou entre des salariés 

exposés par rapport à la population générale. Néanmoins, c’est bien l’exposition aux HAP 

particulaires qui présente un risque cancérogène pour l’homme et tout particulièrement 

l’exposition au BaP. En ce sens, des méthodes de dosage ont été développées pour analyser en 

même temps les métabolites mono-hydroxylés du BaA, du Chr et/ou du BaP [Buratti 2007, 

Campo 2008, Campo 2010, Hollender 2000, Onyemauwa 2009, Rossella 2009]. Mais cette 

approche multi-analytes ne permet pas d’atteindre la sensibilité nécessaire à leur utilisation 

dans la SBE des populations aux HAP cancérogènes. 

Dans ce travail, nous avons choisi de développer une méthode analytique spécifique 

du 3-OHBaP. En effet, ce dernier est le métabolite monohydroxylé majoritaire du BaP 

[Bouchard and Viau 1997, Viau 1995a], seul HAP classé cancérogène certain pour l’homme 

[IARC 2010]. En revanche, du fait de l’existence d’un retard de 16 heures dans sa cinétique 

d’élimination par rapport à celle du 1-OHP, les deux dosages ne doivent pas être réalisés dans 

les mêmes échantillons urinaires [Gendre 2004, Marie 2010]. Ainsi, afin d’évaluer 

l’exposition aux HAP sur une même journée par ces deux biomarqueurs, le 1-OHP est dosé 
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dans les urines récoltées le soir de l’exposition, tandis que le 3-OHBaP est dosé dans les 

urines récoltés le matin après l’exposition. Les niveaux urinaires obtenus dans la population 

de l’étude sont regroupés dans le Tableau 10. 

 

Tableau 10 : Concentrations urinaires de 3-OHBaP et de 1-OHP (nmol/mol) chez 

des sujets fumeurs et non-fumeurs. 

 
Nombre de 

cigarettes par jour 

3-OHBaP 

Matin 

1-OHP 

Soir 

 

med [min;max] 

m ± ET 

N 

med [min;max] 

m ± ET 

N (< LD) 

Non-fumeurs  

0,009 [0,003;0,023] 

0,010 ± 0,005 

23 (18) 

38 [7;167] 

42 ± 33 

23 (0) 

Fumeurs 

17,8 [10;40] 

20 ± 8.9 

13 

0,023 [0,003;0,075] 

0,029 ± 0,024 

13 (1) 

133 [33;330] 

162 ± 90 

13 (0) 

Med, médiane ; min, minimum ; max, maximum ; m, moyenne ; ET, écart-type ; n, nombre 

d’échantillons ; (n < LD), nombre de dosages inférieurs à la LD 

 

Dans les urines de sujets non-fumeurs 78 % des concentrations de 3-OHBaP sont 

inférieures à la LD alors que moins de 10 % le sont chez les sujets fumeurs. 

Le dosage du 3-OHBaP, par la méthode que nous avons proposée, a donc permis 

l’évaluation de l’exposition aux HAP liée au tabagisme. Les niveaux urinaires de 1OHP sont 

3,5 fois plus élevés (p<0,001), chez les sujets fumeurs que chez les non-fumeurs et ceux et de 

3-OHBaP, 2 fois plus élevés (p<0,05). L’augmentation plus forte du 1OHP par rapport au 3-

OHBaP entre les deux groupes est expliquée par la quantité plus importante de Pyr que de 

BaP, dans la fumée de cigarette [Ding 2005]. Ces résultats confirment également la présence 
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de 3-OHBaP dans les urines de sujets fumeurs, à des niveaux 5000 fois plus faibles que ceux 

de 1-OHP. Les concentrations de 3-OHBaP urinaire quantifiées ici sont très proches de celles 

décrites dans la littérature. Ainsi, Sarkar et al. a évalué à 193 pg la quantité de ce métabolite 

éliminée en 24 h chez des sujets dont la consommation tabagique était comparable à celle de 

notre étude [Sarkar 2010]. Les niveaux obtenus dans notre travail correspondent à une 

quantité éliminée en 24 h de 155 pg, en considérant un volume d’excrétion urinaire moyen en 

24 h de 1,5 litres et une concentration urinaire moyenne de créatinine égale à 1.5 g/l. 

Lafontaine et al, a rapporté des concentrations de 3-OHBaP de 0,023 nmol/mol dans les 

urines de 24 h de sujets fumeurs [Lafontaine 2006]. Les concentrations que nous avons 

quantifiées le lendemain matin de l’exposition à la cigarette sont donc identiques à celles 

retrouvées dans des urines de 24 h, mais l’échantillonnage est plus simple et plus adapté à une 

surveillance biologique de routine. 

En conclusion, la méthode développée possède une LD égale à 0,05 ng/l qui permet 

d’évaluer le niveau d’exposition au BaP de la population générale, ce qui est essentiel pour 

pouvoir comparer les niveaux des salariés professionnellement exposés. De plus, le système 

chromatographique est simple et tout le matériel utilisé est disponible dans le commerce. La 

SPE, qui est une étape habituellement laborieuse, a été automatisée accélérant la cadence 

analytique et améliorant la robustesse de la méthode. Cette technique analytique est donc 

adaptée à la réalisation de la SBE au BaP en routine par le dosage du 3-OHBaP urinaire. 
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CHAPITRE 5 :  

VALIDATION DU 3-HYDROXYBENZO(A)PYRENE URINAIRE 

EN POPULATION PROFESSIONNELLEMENT EXPOSEE 

 

Article 2 : « Relevance of urinary 3-hydroxybenzo(a)pyrene and 1-hydroxypyrene to 

assess exposure to carcinogenic polycyclic aromatic hydrocarbon mixtures in metallurgy 

workers » 
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I.  CONTEXTE SCIENTIFIQUE 

En France, près de 1,6 millions de salariés étaient exposés aux HAP dans les années 

2000, incluant 93 000 travailleurs des industries de la métallurgie [Cavet and Léonard 2013]. 

Ces expositions sont notamment retrouvées au sein des secteurs de production d’électrodes de 

carbone et graphite, d’aluminium et de silicium. Les niveaux élevés d’HAP atmosphériques 

présents dans ces usines sont liés à l’utilisation de brai de houille pour la fabrication des 

anodes et des cathodes et à leur combustion pendant l’électrolyse de l’aluminium ou la 

réduction du silicium. Ainsi, la production d’aluminium est classée cancérogène certain pour 

l’homme par le CIRC depuis 2012 [IARC 2012]. Les anodes de type Söderberg, associées à 

un risque élevé de cancer du poumon et de la vessie [Gibbs 2007], ont été progressivement 

remplacées par des anodes précuites responsables de plus faibles émissions d’HAP [Carta 

2004]. Les expositions se situent alors en amont de la production du métal, lors de la 

fabrication avant cuisson de ces électrodes, activité professionnelle classée cancérogène 

probable pour l’homme en 2010 [IARC 2010]. 

Dans ces secteurs industriels, la quantification de la dose interne de toxique est 

indispensable pour évaluer l’exposition professionnelle et les risques sanitaires, du fait de 

l’importance de l’absorption cutanée, du port variable de combinaisons, de gants et de 

masques respiratoires [Van Rooij 1993b]. Les mesures disponibles rapportent des 

concentrations urinaires de 1-OHP très largement supérieures à la valeur sans effet observé de 

1 µmol/mol [Siwińska 2004]. Les niveaux des salariés des fours d’aluminium avoisinent 3,6 

µmol/mol [Lafontaine 2000], tandis qu’ils s’élèvent à 9,2 µmol/mol pour ceux travaillant 

proche des anodes [Petry 1996]. Dans l’industrie des électrodes graphite, ces niveaux sont 

passés de 6,8 µmol/mol en moyenne en 1998 [Van Delft 1998] à 2,9 µmol/mol en 2007 
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[Rossbach 2007] et ils sont inférieurs à 0,5 µmol/mol chez les salariés du silicium [Marie-

Desvergne 2010]. Très peu de niveaux de 3-OHBaP urinaire dans ces secteurs sont 

disponibles et seule une publication rapporte des concentrations urinaires médianes en fin de 

poste égales à 0,5 nmol/mol chez des salariés de la production d’électrodes graphite [Förster 

2008]. 

De plus, l’évaluation de l’exposition aux HAP par secteur manque de précision car 

cette dernière peut varier au sein d’une même usine, en fonction des tâches effectuées par les 

salariés. La constitution de GEH, rassemblant plusieurs individus réalisant des activités 

similaires, est donc nécessaire pour la réalisation d’une évaluation pertinente. 

L’objectif de ce travail est d’utiliser le 3-OHBaP urinaire pour évaluer l’exposition 

aux HAP cancérogènes de salariés modérément exposés dans l’industrie du silicium et 

fortement exposés dans les industries de production d’anodes et d’électrodes. Les 

concentrations urinaires de ce métabolite sont comparées à celles du 1-OHP pour évaluer sa 

pertinence en tant que biomarqueur. Les niveaux entre les salariés engagés dans les différents 

secteurs, mais également dans les différentes activités d’une même usine, sont également 

étudiés pour analyser la variabilité des niveaux d’exposition mais aussi des ratios 1-OHP/3-

OHBaP. Enfin, les deux métabolites sont analysés dans les urines émises à différents 

moments de la semaine de travail, pour confirmer les temps de prélèvements optimaux. 
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II.  MATERIEL ET METHODE 

La population de l’étude était constituée de 129 hommes sains, âgés de 18 à 65 ans, 

travaillant dans les secteurs de la production d’anodes précuites (n=35), de cathodes (n=50) et 

de silicium (n=44). 

Dans le premier secteur, les salariés ont été divisés en trois GEH : 1/ « Electrode 

maintenance », comprenant les mécaniciens et les électriciens ; 2/ « Carbon department », 

comprenant le déchargement et le recyclage des matières premières, le nettoyage des 

installations et le contrôle de la production ; 3/ « Electrode baking furnace », comprenant les 

conducteurs d’engins, les grutiers, les opérateurs fours et la finition des anodes cuites. 

Dans le deuxième secteur, les activités des salariés appartiennent aux mêmes GEH que 

précédemment, excepté pour le groupe « Carbon department » qui ne comprend alors que 

l’extrusion de la cathode crue. Un quatrième groupe, « Pitch impregnation », correspond à 

l’application de brai liquide sur les électrodes après cuisson. 

Dans le secteur du silicium, deux GEH correspondent à la réparation des installations : 

« Furnace maintenance » comprenant les opérateurs intervenant dans les fours et « Tamping 

pitch » rassemblant les opérateurs appliquant une pâte carbone étanche au fond du four. Deux 

autres GEH correspondent à la production du métal : « Electrode » constitué des salariés 

proches des électrodes placés en haut des fours et « Production » constitué des opérateurs en 

bas des fours, pour la coulée du métal. 

Des échantillons urinaires en début de semaine début de poste (DSDP), fin de semaine 

fin de poste (FSFP) et du lendemain matin (FSFP16) ont été collectés pour chaque salarié. Le 
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3-OHBaP, le 1-OHP et la créatinine ont été analysés dans chaque échantillon urinaire par les 

méthodes de dosage précédemment décrites [Barbeau 2011]. 

Pour les groupes dont l’effectif est inférieur à 30 individus, les tests statistiques non 

paramétriques de Wilcoxon et de Mann-Withney ont été utilisés pour comparer les résultats 

des variables respectivement indépendantes et appariées. Pour les groupes dont l’effectif est 

supérieur à 30 individus, le logarithme de chaque concentration urinaire a été calculé et le test 

statistique de Kolmogorov-Smirnov a été utilisé pour s’assurer que les valeurs transformées 

avaient une distribution normale. Le test statistique de Student a alors été utilisé pour 

comparer les résultats des variables indépendantes et appariées et le coefficient linéaire de  

Pearson (r) a été calculé pour évaluer les corrélations entre les concentrations urinaires des 

deux métabolites. Pour tous les tests statistiques, les différences étaient considérées comme 

significatives si p était inférieur à 0,05. 

 

III.  RESULTATS ET DISCUSSION 

Seulement 3 % des concentrations de 3-OHBaP en FSFP et 12 % en DSDP sont 

inférieures à la LQ. Ces résultats confirment la grande sensibilité de la méthode de dosage 

utilisée et sa capacité à être utilisée en routine pour la surveillance biologique des expositions 

professionnelles aux HAP [Barbeau 2011]. 

Pour les deux biomarqueurs étudiés, les niveaux les plus élevés sont retrouvés dans le 

secteur de la production d’anodes. La médiane des concentrations de 3-OHBaP en FSFP16 est 

supérieure à 0,7 nmol/mol, tandis que celle de 1-OHP en FSFP est supérieure à 4 µmol/mol. 
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Dans les secteurs de la production de silicium et d’électrodes de carbone, ces valeurs sont 

respectivement 3 et 4 fois plus faibles pour le 3-OHBaP et 4 et 10 fois plus faibles pour le 1-

OHP (Tableau 11). Le contact rapproché avec le brai contenu dans la pâte de carbone crue des 

anodes explique ces différences de niveaux. 

 

Tableau 11 : Concentrations urinaires de 3-OHBaP (noml/mol) et de 1-OHP (µmol/mol) aux 

différents temps de prélèvement dans les secteurs de la production d’anodes, d’électrodes et 

de silicium. 

N (< LQ) 

médiane [intervalle] 
DSDP

 
FSFP

 
FSFP16

 

ANODE    

3-OHBaP 
35 (0) 

0,33 [0,04-1,40] 

35 (1) 

0,73 [<LQ-3,97] 

35 (0) 

0,74 [0,10-5,05] 

1-OHP 
35 (0) 

0,80 [0,15-2,97] 

35 (0) 

4,01 [0,18-19,54] 

35 (0) 

2,47 [0,24-11,06] 

CATHODE    

3-OHBaP 
50 (1) 

0,07 [<LQ-0,92] 

50 (0) 

0,25 [0,01-3,02] 

50 (0) 

0,28 [0,02-5,27] 

1-OHP 
50 (0) 

0,23 [0,05-3,78] 

50 (0) 

0,96 [0,12-6,99] 

50 (0) 

0,56 [0,09-5,91] 

SILICIUM    

3-OHBaP 
44 (14) 

0,02 [<LQ-0,18] 

44 (2) 

0,15 [<LQ-1,09] 

44 (0) 

0,20 [0,03-1,14] 

1-OHP 
44 (0) 

0,15 [0,01-0,59] 

44 (0) 

0,44 [0,10-2,87] 

44 (0) 

0,34 [0,06-1,50] 

DSDP : début de semaine début de poste ; FSFP : fin de semaine fin de poste ; FSFP16 : fin de semaine fin de 

poste + 16 heures 

 

 

Les concentrations de 1-OHP rapportées dans notre étude sont comparables à celles de 

la littérature, pour les secteurs de la production d’anode et de silicium [Bentsen-Farmen 1999, 

Marie-Desvergne 2010]. En revanche, elles sont plus faibles pour l’industrie de la production 
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de cathodes [Förster 2008]. La proportion d’échantillons dont la concentration dépassait 1 

µmol/mol de 1-OHP (valeur sans effet génotoxique) était de 83 % pour la production 

d’anodes, de 46 % pour les électrodes et de 27 % pour le silicium. Concernant le 3-OHBaP, la 

proportion d’échantillons dont la concentration dépassait 0,4 nmol/mol (valeur recommandée 

en France à partir d’une corrélation avec le BaP atmosphérique) était de 71 % pour la 

production d’anodes, de 40 % pour les électrodes et de 30 % pour le silicium. Ces différences 

de concentrations des IBE entre les secteurs d’activité ne peuvent pas s’expliquer par le port 

ou non de protection individuelle. En effet, tous les salariés de l’industrie des anodes portaient 

un masque contre 50 % dans l’industrie des cathodes. Ces résultats soulignent la difficulté de 

prévenir l’exposition des salariés en utilisant uniquement des équipements de protection 

individuelle. La possibilité d’une importante pénétration cutanée à certains postes de travail 

n’est pas non plus responsable, puisque les niveaux de 1-OHP en FSFP16 sont plus faibles 

que ceux de FSFP pour les trois secteurs. En effet, dans le cas d’une absorption des HAP 

majoritairement par la peau, la cinétique d’élimination du 1-OHP est plus lente ce qui entraîne 

des niveaux plus élevés en FSFP16 qu’en FSFP [Lafontaine 2002]. 

Au niveau des GEH, on retrouve des divergences entre les niveaux des deux 

métabolites. Au sein de l’industrie des anodes, alors que les médianes de 1-OHP en FSFP sont 

équivalentes entre les groupes « Electrode maintenance » et « Carbon department », les 

valeurs de 3-OHBaP en FSFP16 sont deux fois plus faibles dans le premier groupe, par 

rapport au deuxième (Figure 30). 
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Figure 30 : Concentrations urinaires de 3-OHBaP (nmol/mol) et de 1-OHP (µmol/mol) dans les échantillons 

de DSDP (blanc), FSFP (gris clair) et FSFP16 (gris foncé) dans les différents GEH de l’industrie de la 

production d’anodes. 

 

Ceci s’explique par la composition spécifique en HAP de chaque source d’émission au 

sein des différents GEH. Ainsi, pour des expositions au Pyr similaires, la proportion de BaP 

est plus grande dans le mélange présent au poste de travail « carbon department » qu’au sein 

de l’activité « Electrode maintenance ». 

Pour la production de cathodes, les niveaux de 3-OHBaP en FSFP16 sont deux fois 

plus élevés dans le groupe « Carbon department » que dans le groupe « Pitch impregnation », 

tandis que les niveaux de 1-OHP en FSFP sont plus faibles (Figure 31). 
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Figure 31 : Concentrations urinaires de 3-OHBaP (nmol/mol) et de 1-OHP (µmol/mol) dans les échantillons 

de DSDP (blanc), FSFP (gris clair) et FSFP16 (gris foncé) dans les différents GEH de l’industrie de la 

production de cathodes. 

 

Là encore, l’exposition au BaP est plus importante dans le groupe « carbon 

department » que dans le groupe « Pitch impregnation », bien que les expositions au Pyr 

soient supérieurs pour le deuxième GEH, indiquant une composition des mélanges très 

différentes. 

La même constatation est faite dans l’industrie du silicium, où la médiane des niveaux 

de 3-OHBaP en FSFP16 est plus élevée dans le groupe « Furnace maintenance » que dans 

tous les autres GEH, alors que celle de 1-OHP est inférieure ou similaire (Figure 32). 
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Figure 32 : Concentrations urinaires de 3-OHBaP (nmol/mol) et de 1-OHP (µmol/mol) dans les échantillons 

de DSDP (blanc), FSFP (gris clair) et FSFP16 (gris foncé) dans les différents GEH de l’industrie de la 

production de silicium. 

 

La proportion relative de Pyr et de BaP au sein des sources présentes lors des 

différentes activités peut être étudiée par le rapport 1-OHPFSFP/3-OHBaPFSFP16 [Lafontaine 

2004]. Les mélanges contenant moins de BaP induisent des valeurs de ces ratios plus élevées, 

comme au sein des GEH « Electrode maintenance » de la production d’anodes, « Pitch 

impregnation » lors de la fabrication de cathodes et « Production » dans le secteur du silicium 

(Figure 33). 
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Figure 33 : Ratios des concentrations urinaires de 1-OHP en FSFP divisées par celles de 3-OHBaP en 

FSFP16 dans les différents GEH des industries étudiées. 

 

La largeur des intervalles de valeurs de ces ratios au sein d’un même secteur industriel 

confirme la nécessité de constituer des GEH pour interpréter correctement les résultats des 

évaluations d’exposition. Cette constatation est également faite pour le groupe « Electrode 

maintenance » du secteur de la production d’anodes qui est composé de salariés (électriciens 

et mécaniciens) effectuant des tâches transversales, dans différentes zones de l’usine et pour 

lesquels les expositions peuvent être très variables. 

Dans ce travail, les intervalles des ratios de concentrations ne sont pas plus grands 

lorsqu’ils sont calculés à partir des valeurs obtenues lors du dosage des deux métabolites dans 

un même prélèvement. Ces résultats ne confirment donc pas l’importance de prendre en 

compte le délai d’élimination urinaire du 3-OHBaP décalé de 16 heures par rapport au 1-OHP 

comme l’avait souligné Gendre et al. [Gendre 2002, Gendre 2004]. En effet, sur les onze 



 

186 

 

GEH étudiés, neuf ne montrent aucune différence significative entre les concentrations de 3-

OHBaP dans les urines en FSFP et en FSFP16. Seuls les salariés des groupes « Electrode 

baking furnace » du secteur des cathodes et « Furnace maintenance » de l’industrie du 

silicium présentent des concentrations urinaires de 3-OHBaP en FSFP16 significativement 

plus élevées que celles prélevées en FSFP. Mais l’observation de ce délai d’élimination 

urinaire du 3-OHBaP a été faite après une exposition de courte durée aux HAP, alors que dans 

notre étude, l’exposition des salariés est répétée durant 4 ou 5 jours consécutifs. Ainsi, les 

deux groupes présentant le délai d’élimination dans notre étude n’ont pas été soumis à une 

exposition cumulée, comme le montre la très faible différence des médianes de 3-OHBaP 

entre les prélèvements de DSDP et de FSFP dans ces GEH. Il est donc possible d’avancer 

l’hypothèse que l’exposition cumulée sur une semaine de travail est responsable d’une 

imprégnation de l’organisme induisant un équilibre entre les niveaux de FSFP et ceux de 

FSFP16. De plus, les niveaux de 1-OHP sont significativement plus élevés en FSFP16 qu’en 

FSFP uniquement dans les groupes présentant le délai d’élimination du 3-OHBaP, ce qui 

indique une importante absorption cutanée des HAP à ces postes, responsable d’un retard 

dans l’élimination urinaire du 3-OHBaP (Figure 31 et Figure 33). 

Les meilleurs coefficients de corrélation entre les niveaux des deux métabolites dans 

chacun des secteurs, ont été obtenus à partir de leurs concentrations en FSFP et sont proches 

de celles précédemment publiées [Förster 2008]. 
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Figure 34 : Corrélations entre les valeurs logarithmiques des concentrations de 1-OHP et de 3-

OHBaP mesurées dans le même échantillon urinaire prélevé en FSFP. 

 

La valeur de 1-OHP calculée à partir des droites de régression et correspondant à la 

valeur de 3-OHBaP égale à 0,4 nmol/mol recommandée en France, varie de 0,7 µmol/mol 

dans le secteur de la production de cathode, à 2,4 µmol/mol dans le secteur du silicium. Cette 
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variabilité s’explique par les différences de composition des mélanges de ces secteurs comme 

le montre la variabilité des ratios BaP/Pyr. 

Pour conclure, ce travail démontre que lors d’une exposition cumulée aux HAP 

pendant une semaine de travail, il n’est pas nécessaire de prélever les urines du lendemain 

matin suivant l’arrêt de travail pour utiliser le 3-OHBaP comme IBE aux HAP. Un dosage sur 

des urines collectées en FSFP est tout à fait satisfaisant ce qui simplifie grandement la mise en 

œuvre en milieu de travail. Ce biomarqueur de dose interne est fiable et utilisable en routine, 

tant pour les fortes expositions professionnelles (production d’anodes) que pour les plus 

faibles (électrolyse du silicium). De plus, les ratios des concentrations de 1-OHP et de 3-

OHBaP sont variables entre les GEH mais également au sein de ces groupes. Ces résultats 

confirment la difficulté d’établir une valeur guide pour le 1-OHP qui serait en lien avec le 

risque cancérogène des HAP mais démontrent l’intérêt de fixer plutôt une valeur limite pour 

le 3-OHBaP urinaire. 
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ABSTRACT 

Introduction: In metallurgy, workers are exposed to mixtures of polycyclic aromatic 

hydrocarbons (PAHs) in which some compounds are carcinogenic. Biomonitoring of PAH 

exposure has been performed by measuring urinary 1-hydroxypyrene (1-OHP), a metabolite 

of pyrene which is not carcinogenous. This study investigated the use of 3-

hydroxybenzo(a)pyrene (3-OHBaP), a metabolite of benzo(a)pyrene (BaP) which is the main 

carcinogenic component in PAHs, to improve carcinogen exposure assessment. 

Methods: We included 129 metallurgy workers routinely exposed to PAHs during 

working hours. Urinary samples were collected at three sampling times at the beginning and 

at the end of the working week for 1-OHP and 3-OHBaP analyses. 

Results: Workers in anode production showed greater exposure to both biomarkers 

than those in cathode or silicon production, with respectively 71%, 40% and 30% of 3-

OHBaP concentrations exceeding the French guideline value of 0.4 nmole/mole creatinine. 

No difference was observed between the 3-OHBaP levels found at the end of the last-but-one 

workday shift and those at the beginning of the last workday shift. Within these plants, the 1-

OHP/3-OHBaP ratios varied greatly according to the workers’ activity and emission sources. 

Using linear regression between these two metabolites, the 1-OHP level corresponding to the 

guide value for 3-OHBaP ranged from 0.7 to 2.4 µmole/mole creatinine, depending on the 

industrial sector. 

Conclusion: This study emphasizes the interest of monitoring urinary 3-OHBaP at the 

end of the last workday shift when working week exposure is relatively steady, and the 

irrelevance of a single guideline value for 1-OHP when assessing occupational health risk. 
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INTRODUCTION 

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are ubiquitous environmental pollutants 

which are found in the atmosphere as complex gaseous and particulate mixtures whose 

composition varies considerably according to the source of emission [Jongeneelen 1997]. 

PAHs are emitted during incomplete combustion of organic matter and coal or petroleum 

distillation. Within this chemical family of more than one hundred compounds, 

benzo(a)pyrene (BaP) is carcinogenic to Humans (Group 1) while other particulate PAHs 

with more than four benzene rings are classified as probably (group 2A) or possibly (group 

2B) carcinogenic to humans by the International Agency for Research on Cancer [IARC 

2010]. Furthermore, eight particulate PAHs have been classified as assumed human 

carcinogens by the European Union [European Union 2004]. 

In France, nearly 1.6 million workers were exposed to PAHs in the early 2000s, 

including 93,000 workers in the metallurgy industry, particularly those involved in carbon 

electrode manufacturing, aluminium smelting and silicon production [Guignon and Sandret 

2005]. In these industries, PAHs exposure levels are high due to coal tar pitch used for 

manufacturing anodes and cathodes and to its combustion during aluminium electrolysis or 

silicon reduction. Aluminium production has been classified as carcinogenic to humans by 

IARC [IARC 2012] because the Söderberg anodes used over many years for aluminium 

production were highly polluting and are associated with an increased risk of bladder and lung 

cancers [Gibbs 2007]. Söderberg anodes are currently being replaced by prebaked anodes 

whose PAHs emissions are lower [Carta 2004] and are mainly emitted during anode or 

cathode manufacturing stages that precede baking. Graphite electrode production has been 
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classified as probably carcinogenic to humans [IARC 2010], with a standardized mortality 

ratio (SMR) for lung cancer reaching 2.62 [1.20-4.98] [Mori 2002]. 

Previous studies have shown that airborne BaP levels measured during aluminium 

electrolysis ranged from 0.7 µg/m
3
 to 2.8 µg/m

3
 in the electrolysis potroom [Lafontaine 2000, 

Levin 1995], but reached 48 µg/m
3
 in the vicinity of Söderberg anodes [Tjoe Ny 1993]. In 

carbon electrode production, BaP levels ranged from 0.37 µg/m
3
 for maintenance activities 

[Van Delft 1998] to 1.1 µg/m
3
 for electrode impregnation with pitch liquid or electrode 

baking [Angerer 1997, Van Schooten 1995]. The wide range of individual exposure was 

explained by the varying composition of electrodes, the nature of the workplace tasks and the 

distance to emission sources. In the silicon industry, there is little data on atmospheric BaP 

levels, but the expected levels are assumed to be lower because prebaked electrodes are used 

for silicon reduction and most of the workers are not in the vicinity of electrode combustion. 

Although exposure sources can easily be identified by measurements of airborne PAHs, 

biological monitoring has the advantage of taking into account all sources of emission and 

absorption routes of pollutants, protective equipment efficiency and individual genetic as well 

as non-genetic factors. In metallurgy, quantification of the internal dose is the best way for 

assessing occupational exposure and health risks because of the importance of dermal 

absorption and wide variability in the wearing of overalls, gloves and respiratory masks [Van 

Rooij 1993b]. The determination of urinary metabolites is the most widely used method to 

measure the internal dose of PAHs [Viau 1995a]. During the last decades, PAHs 

biomonitoring has been performed by the determination of 1-hydroxypyrene (1-OHP) in urine 

collected at the end of the last shift of the workweek. Its use is more suitable for routine 

monitoring than the determination of DNA adducts, chromosome aberrations, micronuclei or 
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sister chromatid exchange in white blood cells, whose use is limited to research projects 

[Brandt and Watson 2003, Jongeneelen 1997]. 1-OHP is the metabolite of pyrene, which is 

the major particulate PAH in airborne mixtures. The urinary levels are frequently measured as 

μmole/mole of creatinine (µmol/mol) making the analysis simple and reliable [Lafontaine 

2004]. Urinary 1-OHP levels vary widely across the different activities in the metallurgy 

industry. While levels are around 3.6 µmol/mol for workers near the aluminium electrolysis 

smelter [Lafontaine 2000] and 9.2 µmol/mol for those working close to anodes [Petry 1996], 

they are below 0.5 µmol/mol among silicon production workers [Marie-Desvergne 2010]. In 

graphite electrode production, urinary 1-OHP levels decreased from 6.8 µmol/mol in 1998 

[Van Delft 1998] to 2.9 µmol/mol in 2007 [Rossbach 2007]. 

However, the urinary 1-OHP concentration does not reflect carcinogenic PAHs 

exposure because pyrene itself is not carcinogenic and the ratio BaP/pyrene varies 

considerably depending on the source of emission [Gendre 2002, Lafontaine 2004]. In recent 

years, the determination of urinary 3-hydroxybenzo(a)pyrene (3-OHBaP), the main mono-

hydroxylated BaP metabolite, has been developed because this biomarker is more closely 

related to the internal genotoxic entity and therefore to the health risk to workers exposed to 

PAHs. Indeed, an excellent correlation has been found between the urinary concentration of 

3-OHBaP and the amount of BPDE-DNA adducts measured in the lung of rats exposed to 

BaP [Marie 2010]. However, 3-OHBaP levels measured in urine are of the order of ng/l, ie 3 

to 4 orders of magnitude lower than those of 1-OHP [Lafontaine 2004]. This is due not only 

to the small amount of airborne BaP, but also to its complex metabolism into many 

compounds (phenols, diols, triols, quinones, etc.) [Gelboin 1980] and to their elimination 

mainly through the faeces via biliary excretion [Peltonen and Dipple 1995]. Thus, 3-OHBaP 
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excreted in urine accounts for only 0.21% of the BaP dose according to a study in animals 

[Marie 2010]. 

Nevertheless, urinary 3-OHBaP has recently been analyzed in a routine manner using 

liquid chromatography-fluorescence detection and automated off-line solid phase extraction 

[Barbeau 2011]. Mean end of shift levels of 3-OHBaP were indeed as low as 0.2 nmol/mol in 

coke production workers and 0.5 nmol/mol in a graphite electrode production line [Förster 

2008]. 

Moreover, while the 1-OHP excretion peak occurs about 3 hours after the end of the 

shift, that of 3-OHBaP was detected on average 15 hours later following a single exposure, 

with a range of 3 to 24 hours post-shift among the different occupations studied [Gendre 

2002, Gendre 2004]. For urinary 3-OHBaP analysis, the sampling time currently 

recommended by the French Institute for Research and Safety (INRS) is thus at the beginning 

of the shift the day after occupational exposure and the associated guideline value for 

occupational exposure is 0.4 nmol/mol. 

The aim of this study was to assess carcinogenic PAHs exposure using urinary 3-

OHBaP analysis among workers exposed to either moderate PAHs levels in silicon 

production or high levels in cathode and anode production. 3-OHBaP levels were compared to 

those of 1-OHP among workers involved in these different sectors and also between the 

different activities within each sector to assess the relevance of this new biomarker and to 

determine a guideline value for 1-OHP. Finally, both metabolites were measured in urine 

samples collected at the various time points, to confirm the optimal sampling time. 
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METHODS 

Study population 

The subjects were 129 healthy male volunteers between 18 and 65 years of age 

involved in prebaked anode production (n = 35), graphite cathode production (n = 50) and 

silicon production (n = 44). A questionnaire was completed by each worker in order to inform 

them about the study and obtain their consent, and to collect detailed data about products, 

processes, daily activities, personal protective equipment and smoking habits. No special 

instruction concerning diet was given. 

In anode production, workers were divided into three Similar Exposure Groups 

(SEGs): 1/ "Electrode maintenance, including mechanics and electricians, 2/ "Carbon 

department", including unloading raw materials (carbon and pitch coke), waste cleaning, 

control and anode recycling, and 3/ "Electrode baking furnace”, including truck drivers, crane 

operators, firing and degassing ramp operators, and anode rodding and scraping. In cathode 

production, workers were pooled into four SEGs where the first three groups were similar to 

those of anode production except for the “Carbon department” which included only electrode 

extrusion. The fourth group corresponded to “Pitch impregnation” which takes place after 

cathode baking. In silicon production, four SEGs were formed; the first two groups were 

involved in furnace repair: 1/ “Furnace maintenance”, including mechanics working inside it, 

2/ “Tamping pitch”, including the job of ramming paste in the furnace shaft; the two other 

groups were involved in silicon production: 3/ “Electrode” including workers located in the 

upper parts of furnaces close to the electrodes and 4/ “Production” including casting operators 

located in the lower parts of the furnaces far from the electrodes. 
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Urine collection 

Three urine samples were collected from each worker: the first at the beginning of the 

first shift of the working week (BSBW), the second at the end of the shift on the last-but-one 

workday (ESEW) and the third, at the beginning of the last shift of the week (BSEW16). 

Samples were collected in 50 ml propylene bottles and stored at -20°C until analysis. 

Urinary metabolite analyses 

After thawing the urine overnight, the 3-OHBaP analysis was conducted using the 

method previously described by Barbeau et al. [Barbeau 2011]. Briefly, a 10 ml aliquot of 

urine was diluted in acetate buffer before enzymatic hydrolysis. The sample was purified and 

concentrated by automated solid phase extraction using Sep-Pak C18, 500 mg with a capacity 

of 6 ml from Waters
®

. Urinary 3-OHBaP was quantified by high pressure liquid 

chromatography coupled with fluorescence detection (HPLC-FLD). The heart-cut technique 

was used, with a first sample separation performed on a purification column Supelcosil LC-18 

(50 mm x 4 mm, 5 µm) from Supelco
®
 and a second separation performed on an analytical 

column PAH-C18 (250 mm x 3 mm, 5 µm) from Waters
®
. Excitation and emission 

wavelengths were fixed at 425 and 465 nm, respectively. The limit of quantification (LQ) was 

0.2 pmol/l (0.05 ng/l). 

Urinary 1-OHP was determined using a modified method of that previously described 

by Jongeneelen et al. [Jongeneelen 1988]. Briefly, a 2 ml aliquot of urine was diluted in 

acetate buffer before enzymatic hydrolysis and directly injected into a HPLC-FLD system. 

On-line extraction of 1-OHP was performed with a Supelguard C18 column from Sigma-

Aldrich
®
 and elution was performed with a LiChrospher C18 column from Merck

®
. 

Excitation and emission wavelengths were fixed at 333 and 390 nm, respectively. The LQ 
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was 91.6 pmol/l (20 ng/l). The laboratory meets the German Society for Occupational and 

Environmental Medicine external quality control system standards for 1-OHP. 

Urinary creatinine was determined by Jaffe’s method in a 2 ml aliquot of urine. 

Data analyses 

All metabolite concentrations were normalized to urinary creatinine (mol/mol). Only 

samples with a creatinine level between 2.7 and 26.5 mmol/l (0.3 and 3 g/l) were included in 

the data analysis. The distributions of urinary concentrations in the different groups are 

described by median, minimum, maximum, number of workers and number of samples with a 

concentration below the LQ. Metabolite concentrations lower than the LQ were assigned 

values equal to half of the LQ for graphical representation and statistical analyses. Results in 

different SEGs are shown as box-plots, with horizontal lines representing from bottom to top: 

the minimum, 25th, 50th, 75th percentiles and the maximum. Values outside 1.5 and 3 times 

the range between the 25
th

 and the 75
th

 percentiles are symbolized as outliers () and extreme 

values (*), respectively. Statistical analyses were conducted with SPSS Statistics
®
 17.0 

software from IBM. For groups whose population was less than thirty, the nonparametric 

Wilcoxon or Mann-Whitney tests were used to compare the results of independent or matched 

groups, respectively. For groups exceeding 30 subjects, the common logarithm of each 

urinary concentration was calculated and the Kolmogorov-Smirnov test was used to ensure 

that the log transformed values followed a normal distribution. The Student test was used to 

compare the results in these independent or matched groups and the linear coefficient of 

Pearson (r) was used to study the correlation between the two metabolites. For all tests, p 

values under 0.05 were considered significant. 
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RESULTS 

Population 

No significant difference in age distribution was found between the different sectors. 

Respiratory protective equipment (P3 mask) was worn by 100%, 92% and 52% of workers 

involved in anode, silicon and cathode production, respectively. All workers had handling 

gloves and standard dungarees. There were more smokers in silicon (50%) and cathode (36%) 

than in anode production (8%). 

Urinary metabolite concentrations among smokers versus non-smokers 

3-OHBaP concentrations were below the LQ in only 18 samples mainly collected at 

BSBW inform silicon production workers. The 1-OHP concentration could be quantified in 

all 387 urine samples. 

No significant difference between smokers and non-smokers was found for 3-OHBaP 

or 1-OHP for the production of cathodes or anodes, whatever the sampling time. In silicon 

production, there was also no difference for metabolites measured at BSEW16 and ESEW 

while smokers had higher levels than non-smokers at BSBW, both for 3-OHBaP (p<0.001) 

and 1-OHP (p<0.01). 

Urinary metabolite concentrations in different industrial sectors and activities 

The highest median level was found in anode production whatever the metabolite and 

the sampling time with a maximum reaching 5 nmol/mol for 3-OHBaP at BSEW16 and 20 

µmol/mol for 1-OHP at ESEW (Table 1). The BSEW16 median concentration of 3-OHBaP 

measured in anode production was 3 to 4 times higher than in the two other sectors while the 

ESEW median for1-OHP was 4 and 10 times higher. The percentage of BSEW16 urine 
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samples with 3-OHBaP levels exceeding the French guideline value of 0.4 nmol/mol reached 

71% for anode production, compared with 40% and 30% in cathode and silicon production, 

respectively. The exposure levels were highly variable in all 3 sectors and the largest range of 

metabolite concentrations was found in anode production. 

 

Table 1. Concentrations of urinary 3-hydroxybenzo(a)pyrene and 1-hydroxypyrene at different 

sampling times for workers involved in anode, cathode and silicon production. 

n (n below the LQ) 

median [range] 
BSBW

 
ESEW

 
BSEW16

 

ANODE    

3-OHBaP (nmol/mol) 
35 (0) 

0.33 [0.04-1.40] 

35 (1) 

0.73 [<LQ-3.97] 

35 (0) 

0.74 [0.10-5.05] 

1-OHP (µmol/mol) 
35 (0) 

0.80 [0.15-2.97] 

35 (0) 

4.01 [0.18-19.54] 

35 (0) 

2.47 [0.24-11.06] 

CATHODE    

3-OHBaP (nmol/mol) 
50 (1) 

0.07 [<LQ-0.92] 

50 (0) 

0.25 [0.01-3.02] 

50 (0) 

0.28 [0.02-5.27] 

1-OHP (µmol/mol) 
50 (0) 

0.23 [0.05-3.78] 

50 (0) 

0.96 [0.12-6.99] 

50 (0) 

0.56 [0.09-5.91] 

SILICON    

3-OHBaP (nmol/mol) 
44 (14) 

0.02 [<LQ-0.18] 

44 (2) 

0.15 [<LQ-1.09] 

44 (0) 

0.20 [0.03-1.14] 

1-OHP (µmol/mol) 
44 (0) 

0.15 [0.01-0.59] 

44 (0) 

0.44 [0.10-2.87] 

44 (0) 

0.34 [0.06-1.50] 

Abbreviations: 3-OHBaP, 3-hydroxybenzo(a)pyrene; 1-OHP, 1-hydroxypyrene; BSBW, beginning 

of the shift the first day of the working week; ESEW, end of shift the last-but-one working day; 

BSEW16, beginning of the last shift the last day of the working week; n, number; LQ, limit of 

quantification. 
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When results were analyzed according to the different SEGs, there were some 

discrepancies between the levels of the two urinary metabolites. In the "carbon department" of 

anode production, the median levels of 3-OHBaP at BSEW16 and 1-OHP at ESEW were 

respectively 2 and 4 times higher than those measured in the "electrode baking furnace". In 

contrast, the 3-OHBaP median was also 2 times higher than those from "electrode 

maintenance" whereas the 1-OHP median was similar. Furthermore, there was a large range 

of 1-OHP concentrations in this last group (Fig. 1). In the "carbon department" of cathode 

production, the median levels of 3-OHBaP at BSEW16 and 1-OHP at ESEW were 

respectively 7 and 2.5 times higher than those measured in the "electrode baking furnace", 

and 2.5 and 1.5 higher than in the “electrode maintenance” groups. In contrast, the 3-OHBaP 

median was 2 times higher than those from "pitch coke impregnation" whereas the 1-OHP 

median was 1.5 lower (Fig. 2). In silicon production, the 3-OHBaP levels at BSEW16 from 

the "furnace maintenance" group were 2 times higher than those measured in the "tamping 

pitch” and “electrode” groups, and 6 times higher than in the “production”. However, the 1-

OHP median in at ESEW from "furnace maintenance" is 4.5 and 2 times lower than those 

from "tamping pitch” and “electrode”, groups respectively, but comparable to those from 

“production” (Fig. 3). The range of the two metabolites was narrower in production than in 

the other groups, and was especially wide for 1-OHP levels in the “electrode” group. 

Evolution of metabolite concentrations during the working week 

The 3-OHBaP levels measured in BSEW16 and ESEW urine samples were 

significantly higher than those at BSBW for all three sectors (p<0.001). The 3-OHBaP 

concentrations from BSEW16 samples were significantly higher than those at ESEW in 

cathode production (p<0.01), but similar in anode and silicon production (p>0.05). When 
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results were analysed according to the different SEGs, the 3-OHBaP concentrations were 

similar at BSEW16 and ESEW, except for 2 groups, “electrode baking furnace” in anode 

production (p<0.05) and “furnace maintenance” in silicon production (p<0.01), for which 

67% and 83% of 3-OHBaP concentrations in BSEW16 were higher than those in ESEW, 

respectively. 

Median 1-OHP values measured at ESEW was significantly higher than those at 

BSBW and BSEW16 for the three sectors (p<0.05). Only 10% workers involved in cathode 

production and around 24% workers in silicon and anode production had higher 1-OHP levels 

at BSEW16 than at ESEW. When results were analysed according to the different SEGs, the 

1-OHP medians measured at ESEW were also higher than those at BSEW16 in all groups 

except for the “electrode baking furnace” in anode production and “furnace maintenance” in 

silicon production. Indeed, 42% and 50% workers, respectively, of these two groups had 

higher 1-OHP levels at BSEW16 than at ESEW, while the percentage was much lower for all 

other activities, ranging from 0% to 22%. 

1-OHP/3-OHBaP concentration ratios 

The ratios of 1-OHP concentration at ESEW to those of 3-OHBaPat BSEW16 (1-

OHPESEW/3-OHBaPBSEW16) are presented in Fig. 4. Values found in anode production (median 

= 5444) were 1.5 and 2 times higher than in cathode production (median = 3684) and in 

silicon production (median = 2758), respectively. The ratios ranged by a factor 64 within 

silicon production [228-14540], 81 within anode production [439-35545] and 94 within 

cathode production [202-18928]. Ratios calculated from concentrations of the two metabolites 

measured in the same ESEW or BSEW16 sample were similar to previously. When results 

were analysed according to SEGs, the median 1-OHPESEW/3-OHBaPBSEW16 ratios varied by a 
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factor of 3 to 6 within the same sector, and the individual values ranged by a factor 4 to 35 

within a SEG. The lowest median ratio was found for “furnace maintenance” in silicon 

production (median = 1094) and the highest for “electrode maintenance” in anode production 

(median = 11224). In this last group, there was the widest dispersion of the ratios. 

Urinary metabolite correlations 

A strong correlation between levels of 3-OHBaP at BSEW16 and 1-OHP at ESEW 

was observed for cathode production (r=0.747; p<0.001, n=50), whereas low to moderate 

correlations were observed for anode (r=0.482; p<0.01, n=35), and silicon production 

(r=0.380; p<0.05, n=44). The same results were found when the 2 metabolites were measured 

at BSEW16, but the correlation was better when the 2 metabolites were measured at ESEW 

for cathode (r=0.816; p<0.001, n=50), anode (r=0.775; p<0.001, n=35) and silicon production 

(r=0.715; p<0.001, n=44) (Fig. 5). 

The 1-OHP concentration in ESEW urine samples corresponding to the guideline 

value of 0.4 nmol/mol for 3-OHBaP at BSEW16, was calculated from the equations of the 

regression lines between these two metabolites for each sector. This value was equal to 0.7 

(CI=[0.5-0.9]) and 1.1 (CI=[0.9-1.3]) µmol/mol for silicon and cathode production, 

respectively, but reached 2.4 µmol/mol in anode production with a large confidence interval 

(CI=[1.6-3.5]). 

 

DISCUSSION 

The 1-OHP levels found in silicon production were low (median = 0.4 µmol/mol) and 

comparable to those previously reported in this sector [Marie 2009]. In contrast, 1-OHP levels 
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in anode production (median = 4 µmol/mol) were 4 and 10 times higher than those in cathode 

and silicon production, respectively. These high values are close to those previously reported 

in anode production [Alexandrie 2000]. The highest median of 1-OHP, close to 6.5 µmol/mol, 

was found in “electrode maintenance” and the “carbon department" of anode production, in 

agreement with previous data [Bentsen-Farmen 1999]. For the “carbon department” in 

cathode production, the 1-OHP levels were 6 times lower, as recently reported [Förster 2008]. 

While on one hand, Bentsen et al. showed that electrode paste plant workers wearing P3 

masks had lower urinary 1-OHP concentrations than others; on the other hand they 

emphasized the significance of variability in levels due to skin uptake of pyrene depending on 

work-category [Bentsen 1998]. In our study, the difference of 1-OHP levels between the 

sectors cannot be explained by the efficiency of individual protective equipment because 

100% of the employees involved in anode production wore a P3 respiratory mask while only 

30% workers in the "carbon department" in cathode production wore one. Furthermore, skin 

is not the main route of absorption, as shown by the 1-OHP levels at BSEW16 which were 

much lower than those found at ESEW for these three groups. Indeed, Lafontaine et al. 

showed a slower decrease in cases of dermal absorption [Lafontaine 2002]. Basically, the high 

exposure levels measured in the “carbon department" of anode production can be explained 

by inhalation of the aerosol of airborne PAHs emitted from carbon paste rather than skin 

absorption. In this department, workers carry out operations known to be highly polluting, 

such as unloading raw materials, waste cleaning and anode recycling. In contrast, employees 

of the "carbon department" in cathode production are only involved in electrode extrusion 

activities, where they are less exposed. These results highlight the difficulty to prevent PAHs 

exposure using personal protective equipment alone, and reiterate the need for accurate 

assessment of the way in which tasks are performed by workers. 
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Only 3% of 3-OHBaP concentrations measured in ESEW samples and 12% in BSBW 

were below the LQ including more than 80% non-smokers and more than 80% silicon 

workers. This finding confirmed the high sensitivity of the analytical method which can thus 

be confidentially used to perform biological monitoring of occupational exposure [Barbeau 

2011]. The median of 3-OHBaP concentrations measured at BSBW in cathode and anode 

production were 3 and 14 times higher than those of non-occupationally exposed smokers 

while the 1-OHP median was 2 and 6 times higher [Barbeau 2011, Lafontaine 2006]. 

Proportionally higher levels of 3-OHBaP than 1-OHP, were due to the higher proportion of 

BaP emitted by electrode production than by tobacco smoke. Within these two highly exposed 

sectors, the impact of smoking habits is negligible whatever the sampling time, as well as in 

silicon production for samples collected at ESEW and ESEW16. In contrast, urinary levels of 

both metabolites measured at BSBW were higher in smokers than in non-smoker workers in 

silicon production because of the total elimination during the weekend of the PAHs 

accumulated throughout the working week. This was consistent with a measurable impact of 

smoking on levels of metabolites having been demonstrated only in the case of low 

occupational exposure [Buratti 2007]. 

The specific composition of the emission sources result in differences between 3-

OHBaP and 1-OHP levels expected between the SEGs. This could be studied through the 

calculation of 1-OHPESEW/3-OHBaPBSEW16 ratios [Lafontaine 2004]. When this ratio is high, 

the proportion of BaP in the mixture at the workstation is assumed to be lower than that of 

pyrene and vice versa. Thus, the higher ratio for “electrode maintenance” than for other 

activities in anode production, results from a higher proportion of pyrene. Box-plots show the 

same ESEW medians of 1-OHP for “electrode maintenance” and “carbon department”, while 

the BSEW16 median of 3-OHBaP was twice as low for the first group. In contrast, BaP 
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proportion was higher in the “carbon department” of cathode production and its 

corresponding ratio was low. The BSEW16 median for 3-OHBaP in this group was twice as 

high as in “pitch coke impregnation” but the median for 1-OHP at ESEW was lower. Finally, 

BaP proportion was even higher for the group “furnace maintenance” in silicon production, 

with the lowest 1-OHPESEW/3-OHBaPBSEW16 ratio. The median of 3-OHBaP at BSEW16 was 

higher in the group “furnace maintenance” than in all others in this sector, while the ESEW 

medians for 1-OHP were always lower or similar. The highly variable 1-OHPESEW/3-

OHBaPBSEW16 ratios within a single industrial sector confirm that there is a great variability in 

the emission sources in the workplaces. The same observation was made for “electrode 

maintenance” in anode production, where except from this activity, the ratio variations were 

lower within other SEGs. 

The range of 1-OHP/3-OHBaP ratios were not so wide when calculated from the 

concentrations of the two metabolites measured in the same sample. This contradicts the data 

published by Gendre et al. who reported the necessity to take into account the 16-hour delay 

in the 3-OHBaP elimination rate compared to that of 1-OHP [Gendre 2002, Gendre 2004], 

due to BaP retention by the kidneys [Marie 2010]. However, this toxicokinetic data was 

obtained after a single exposure of subjects whereas the workers involved in our study were 

exposed for 4 or 5 consecutive days. Cumulative exposure during the working week probably 

created an equilibrium between the absorbed BaP and eliminated 3-OHBaP, due to its urinary 

half-life of around 8 hours after reaching a maximum 16 hours after the end of exposure 

[Bouchard and Viau 1996, Lafontaine 2004]. If, for the first workday, the urinary 

concentration measured 16 hours after the end of the shift was higher than at the end of the 

shift, the difference would probably decrease after several consecutive days of relatively 

stable exposure, reaching comparable levels at sampling times 16 h apart. Indeed, in the two 
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groups where the 3-OHBaP levels at BSEW16 were higher than at ESEW (“electrode baking 

furnace” of anode production and “furnace maintenance” of silicon production)  PAHs 

exposure was very low during the working week as indicated by the small difference in 3-

OHBaP between BSBW and ESEW samples. Furthermore, skin absorption seemed to be 

important in these groups as shown by 1-OHP levels which did not decline between ESEW 

and BSEW16. This dermal absorption could lead to a greater delay in urinary excretion of 3-

OHBaP. 

The best correlation between 3-OHBaP and 1-OHP levels was found when the two 

metabolites were analysed on the same sample collected at ESEW and this correlation was 

very close to those previously published [Förster 2008]. For all three industrial sectors, the 

strength of the link between the two metabolites measured in the same ESEW sample after 

several consecutive days of exposure was as strong as that obtained by Gendre et al. between 

the maximum urinary concentration of 3-OHBaP and that of the 1-OHP sample after one-day 

exposure [Gendre 2002]. 

Our results provide evidence that biological monitoring of PAH exposure could be 

performed by measuring 3-OHBaP concentrations in urine samples collected at the end of the 

shift on the last day of the working week in the case of similar exposure levels throughout the 

week. For monitoring in an industrial context, this sampling time would be more convenient 

than collecting urine samples 16 hours after the end of the shift. In contrast, the best sampling 

time for monitoring short exposure, such as one-day exposure, remains the following 

morning. 

The value of 1-OHP calculated from a urinary level of 3-OHBaP of 0.4 nmol/mol 

(guideline value recommended in France) ranged from 0.7 to 2.4 µmol/mol depending on the 
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sector. This variability was due to the different proportions of BaP and pyrene in PAHs 

mixtures as demonstrated by the 1-OHPESEW/3-OHBaPBSEW16 ratios. A similar result has 

already been observed and several 1-OHP biological exposure indexes suggested for coke, 

aluminium or graphite electrode plants [Jongeneelen 2001]. Bouchard et al. proposed an 

approach whereby the guideline value was adjusted according to the proportion of airborne 

BaP within other industrial sectors [Bouchard and Viau 1999]. The calculated value ranged 

from 1.1 µmol/mol for coke plants to 9.8 µmol/mol for pre-baked aluminium plants. 

However, this method requires systematic air sampling and the proportion of BaP is assumed 

to be constant throughout the plant. Our study shows that the guideline value for 1-OHP can 

widely vary within the same sector when there are several emission sources, with a 

confidence interval which ranged from 1.6 to 3.5 µmol/mol in anode production. Finally, 

while the recommended guideline value for 3-OHBaP was 20 times higher than the levels 

found among non-occupationally exposed smokers [Barbeau 2011], the calculated guideline 

value for 1-OHP was only 5 and 8 times higher in silicon and cathode production, 

respectively. These results show that it is not possible to have a single guideline value for 1-

OHP and that this value may be close to the levels found among non- occupationally exposed 

people in several industrial sectors. 

To summarize, our study confirms that urinary 3-OHBaP is an essential marker of 

exposure to carcinogenic PAHs and that its analysis does not necessarily require 

supplementary urine samples to be collected, rendering this new biomarker easier to use in the 

context of monitoring occupational exposure. 
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Fig. 1. Box-plots for 3-OHBaP (nmol/mol) and 1-OHP (µmol/mol) urinary concentrations measured 

in BSBW (white), ESEW (light-gray) and BSEW16 (dark-gray) urine samples in the different SEGs 

of anode production. Number of workers (n) and statistical significance of differences between 

metabolite concentrations from two sample times (p) are shown (NS: non-significant). 
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Fig. 2. Box-plots for 3-OHBaP (nmol/mol) and 1-OHP (µmol/mol) urinary concentrations measured in 

BSBW (white), ESEW (light-gray) and BSEW16 (dark-gray) urine samples in the different SEGs of 

cathode production. Number of workers (n) and statistical significance of differences between 

metabolite concentrations from two sample times (p) are shown (NS: non-significant). 

 

 

Fig. 3. Box-plots for 3-OHBaP (nmol/mol) and 1-OHP (µmol/mol) urinary concentrations measured in 

BSBW (white), ESEW (light-gray) and BSEW16 (dark-gray) urine samples in the different SEGs of 

silicon production. Number of workers (n) and statistical significance of differences between metabolite 

concentrations from two sample times (p) are shown (NS: non-significant). 
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Fig. 4. Box-plots for 1-OHP concentrations in ESEW urine samples divided by 3-OHBaP 

concentrations in BSEW16 urine samples (1-OHPESEW/3-OHBaPBSEW16) in the different similar 

exposure groups within anode, cathode and silicon industries. 
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Fig. 5. Correlations between logarithmic values of 1-OHP and 3-OHBaP concentrations measured in 

the same ESEW urine sample from workers involved in anode, cathode and silicon production. 

Correlation coefficient (r), statistical significance (p) and number of workers (n) are shown. 
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Ce travail de thèse avait pour objectif de développer un biomarqueur permettant de 

réaliser la surveillance de l’exposition aux HAP cancérogènes, afin de permettre une 

estimation du risque sanitaire des différentes populations exposées. 

En France, plus de 1 400 000 salariés sont professionnellement exposés. Les tableaux 

de maladies professionnelles 16 bis et 36 bis du régime général français reconnaissent les 

carcinomes de la peau, le cancer broncho-pulmonaire, et les tumeurs des voies urinaires 

comme possiblement en lien avec des expositions aux dérivés de houille et de pétrole 

contenant des HAP. Dans une moindre mesure, la population générale, via l’alimentation, la 

consommation de tabac et la pollution urbaine est également concernée par l’exposition aux 

HAP. 

Les HAP étant émis en mélanges complexes de compositions variables, il est difficile 

de sélectionner un unique composé à suivre pour estimer le risque cancérogène des 

populations. Les HAP gazeux, bien que présents en grandes quantités dans les mélanges, 

n’ont pas été retenus car ils ne possèdent pas de mécanisme d’action cancérogène. Parmi les 

HAP particulaires, le choix s’est porté sur le BaP, car il est toujours présent dans les mélanges 

et est le seul HAP classé cancérogène certain pour l’homme par le CIRC.  

Les HAP étant ubiquitaires et leur pénétration dans l’organisme se faisant par voie 

respiratoire, mais également cutanée et digestive, la surveillance de leur dose interne est à 

privilégier, devant l’évaluation de la dose externe. Depuis une trentaine d’année, la réalisation 

de la SBE aux HAP, passe par le dosage du 1-OHP urinaire. Mais ce métabolite est issu du 

Pyr, HAP non cancérogène. Le métabolisme complexe du BaP a donc été détaillé à partir des 

données de la littérature pour trouver un métabolite qui serait un meilleur candidat en tant 

qu’IBE. 
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Les effets précoces engendrés par les métabolites toxiques du BaP ne peuvent pas être 

utilisés dans la surveillance de l’exposition. En effet, les concentrations de 8-oxodGuo ne sont 

pas concordantes avec l’exposition aux HAP, les résultats du test des comètes sont soumis à 

de fortes variabilité inter- et intra-individuelle et il n’existe pas de lien entre les tests 

cytogénétiques et le risque individuel d’apparition du cancer. 

Les biomarqueurs de dose efficace, représentés par les adduits du BPDE à l’ADN, à 

l’albumine et à l’hémoglobine, qui représentent la quantité de toxique ayant réagi avec une 

cible cellulaire, n’ont pas non plus été retenus. Bien qu’ils présentent l’intérêt d’être 

spécifiques du BaP, leur manque de sensibilité ne permet de les utiliser que lors de très fortes 

expositions. De plus, leur longue demi-vie d’élimination ne correspond pas à la surveillance 

des expositions journalières qui sont variables et le prélèvement sanguin qu’ils nécessitent 

pour leur dosage est plus invasif que le prélèvement d’urine. 

Parmi les biomarqueurs de dose interne, les acides mercapturiques, ne  sont pas 

pertinents, car la conjugaison au GSH n’est pas essentielle à la prise en charge du 

cancérogène ultime qu’est le BPDE. En revanche, le dosage du BaP-7,8,9,10-tétraol urinaire, 

issu de ce métabolite toxique, permet d’évaluer l’exposition à la fraction de BaP ayant 

emprunté cette voie d’activation métabolique. Cependant, les méthodes de dosage permettant 

d’atteindre une sensibilité suffisante sont encore trop complexes et ne mettent pas à jour de 

différence significative entre les sujets fumeurs et non-fumeurs. 

Au final, le 3-OHBaP urinaire a été retenu comme le meilleur candidat pour être utilisé 

en tant qu’IBE aux HAP cancérogènes. Il est le métabolite majoritaire du BaP, l’influence du 

polymorphisme des enzymes de détoxication sur ses proportions semble faible et surtout il est 

très bien corrélé aux biomarqueurs de dose efficace que sont les adduits pulmonaires du 
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BPDE chez le rat. Sa cinétique d’élimination urinaire particulière est à prendre en compte 

pour son dosage, car son stockage rénal retarde son pic d’excrétion, qui n’apparait alors que 

10 à 20 heures après l’exposition. De plus, puisque son élimination est principalement fécale, 

ses niveaux urinaires correspondent à moins de 0,5 % de la dose de BaP absorbée par 

l’organisme et sont de l’ordre du ng/l d’urine. 

Dans ce travail, nous avons développé une méthode de dosage qui présente les 

caractéristiques de sensibilité, de fidélité et de justesse requises pour l’analyse du 3-OHBaP 

urinaire au niveau des populations exposées en milieu industriel et en environnement général. 

Contrairement aux méthodes précédemment publiées, le système chromatographique utilisé 

(HPLC-FLD) est simple et commercialement disponible et l’automatisation de l’étape pré-

analytique de SPE limite le temps de travail et améliore la reproductibilité. La SBE humaine 

au BaP, par l’utilisation du 3-OHBaP urinaire en tant qu’IBE, peut donc être réalisée en 

routine par les laboratoires de toxicologie. 

Cette méthode a également permis d’évaluer les niveaux de 3-OHBaP urinaire dans la 

population générale non-exposée professionnellement, ceci afin de disposer d’une VBR pour 

interpréter les résultats des salariés exposés. Les concentrations mesurées chez les sujets 

fumeurs sont faibles mais significativement plus élevées que chez les non-fumeurs, avec des 

médianes respectivement de 0,023 nmol/mol et de 0,009 nmol/mol. 

Afin de valider l’utilisation du 3-OHBaP urinaire en tant qu’IBE aux HAP, la 

surveillance de l’exposition modérée de salariés dans l’industrie du silicium et plus élevée 

dans les industries de production d’anodes et d’électrodes, a été réalisée à partir de la méthode 

développée. Dans le secteur de la production d’anodes, 71 % des niveaux de 3-OHBaP en 

FSFP16 étaient supérieurs à la valeur recommandée en France et ils étaient 40 % pour la 
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production d’électrodes et 30 % pour le silicium. Ces résultats confirment le risque sanitaire 

important lié à ces activités professionnelles. Au niveau des GEH, on retrouve des 

divergences entre les niveaux des deux métabolites expliquées par la composition variable des 

mélanges d’HAP aux postes de travail entre les secteurs mais également entre les activités au 

sein d’une même usine. Les postes de travail au contact de la pâte de carbone crue sont 

particulièrement exposés au BaP, avec des ratios de concentrations urinaires 1-OHBaPFSFP/3-

OHBaPFSFP16 très bas. De plus, pour neuf GEH sur les onze étudiés, on ne retrouve aucun 

retard d’élimination urinaire du 3-OHBaP par rapport au 1-OHP en fin de semaine de travail. 

Ces résultats s’expliquent par le fait que l’exposition des salariés tout au long de la semaine 

de travail, est responsable en fin de semaine d’un plateau au niveau de l’imprégnation en BaP 

de l’organisme, du fait de l’atteinte d’un équilibre entre les flux entrants de BaP et les flux 

sortants de métabolites. De ce fait, le 3-OHBaP peut être dosé aussi bien sur des urines 

collectées en FSFP qu’en FSFP16 ce qui facilite grandement la mise en œuvre de la SBE. 

Finalement, la valeur de 1-OHP urinaire calculée à partir des droites de régression établies 

pour les différents groupes et correspondant à la valeur de 3-OHBaP recommandée en France, 

varie de 0,7 µmol/mol dans le secteur de la production de cathode, à 2,4 µmol/mol dans le 

secteur du silicium, du fait d’une composition variable des mélanges d’HAP comme l’atteste 

la variabilité des ratios BaP/Pyr. 

En conclusion, ce travail a démontré que le 3-OHBaP urinaire était un IBE fiable, 

utilisable en routine, tant pour les fortes expositions professionnelles aux HAP (production 

d’anodes), que  pour les plus faibles (électrolyse du silicium), ou même pour les expositions 

environnementales (consommation de tabac). De plus, l’atteinte d’un plateau dans ses niveaux 

urinaires après une exposition aux HAP pendant une semaine de travail, montre qu’il n’est pas 

nécessaire de prélever les urines le lendemain matin suivant la dernière journée de travail pour 



 

218 

 

réaliser son dosage. Enfin, cette étude confirme la difficulté d’établir une valeur guide pour le 

1-OHP urinaire qui serait en lien avec le risque cancérogène des HAP, mais démontre plutôt 

l’intérêt de fixer une VLB pour le 3-OHBaP. 

Plusieurs perspectives de recherche se dessinent à la suite de ce travail. L’étude 

précise de la cinétique d’élimination urinaire du 3-OHBaP chez des sujets soumis à 

différentes conditions d’exposition est nécessaire. Celle-ci va permettre d’évaluer la 

variabilité intra- et interindividuelle, tant au niveau des concentrations, que des délais 

d’excrétion, éléments indispensables à connaitre pour son utilisation large en populations. 

L’utilisation de ces données permettra également de modéliser le devenir du BaP dans 

l’organisme humain, afin d’améliorer les connaissances sur les liens entre ses concentrations 

urinaires et la dose interne au contact des tissus cibles, voire la dose externe. 

Des travaux sur les mécanismes du stockage du 3-OHBaP dans les tubules rénaux 

devraient également être entrepris. La recherche de la responsabilité de certaines protéines 

d’efflux et particulièrement des transporteurs d’anions organiques, pourrait permettre de 

préciser s’il s’agit d’un stockage avant excrétion ou d’une réabsorption tubulaire de ce 

métabolite. L’utilisation de la créatinine urinaire pour corriger les effets de dilution et de 

concentration des urines sur les niveaux de 3-OHBaP, pourrait être remise en question dans ce 

dernier cas, puisque cette protéine est uniquement filtrée par le glomérule rénal. D’autres 

composés endogènes pourraient alors être proposés pour effectuer cette correction. 

Le développement des dosages urinaires des autres métabolites du BaP, afin d’évaluer 

les capacités individuelles à activer et à détoxiquer le BaP, mais également pour comprendre 

les responsabilités des différentes voies, est également une perspective très intéressante. 

L’établissement de phénotypes de ces métabolites urinaires chez l’homme pourrait conduire à 
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identifier des populations plus à risques de développer un cancer et améliorer la prise en 

charge de ce risque. 
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TITRE : Le 3-hydroxybenzo(a)pyrène urinaire en tant qu’indicateur biologique de 

l’exposition aux Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques 

 

RESUME : 

Les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP) sont responsables de cancers du 

poumon, de la vessie et de la peau. Parmi eux, seul le benzo(a)pyrène (BaP) est classé 

cancérogène certain pour l’homme. La surveillance biologique de leur exposition passe par le 

dosage du 1-hydroxypyrène urinaire (1-OHP), métabolite du pyrène non cancérogène. 

L’objectif de cette thèse était de développer un nouveau biomarqueur plus proche du risque 

cancérogène. Le 3-hydroxybenzo(a)pyrène (3-OHBaP) est apparu comme le meilleur candidat 

car c’est le métabolite majoritaire du BaP, car ses concentrations sont liées aux taux d’adduits 

à l’ADN mesurés dans le poumon de rat et car son dosage est réalisable dans les urines de 

sujets exposés. Nous avons développé une méthode analytique de routine associant 

l’extraction en phase solide à la chromatographie liquide avec une détection en fluorescence, 

qui nous a permis d’atteindre une limite de détection 0,02 ng/L. La médiane des 

concentrations de 3-OHBaP dans les urines de sujets fumeurs atteignait 0,02 nmole/mole de 

créatinine et était deux fois plus élevée que chez les non-fumeurs. Dans les secteurs de 

production du silicium, des cathodes et des anodes, de 30 à 70% des niveaux étaient 

supérieurs à la valeur recommandée en France, ce qui confirme le risque sanitaire lié à ces 

activités professionnelles. Lors d’une exposition répétée aux HAP pendant une semaine de 

travail, le prélèvement des urines doit être réalisé en fin de semaine fin de poste, du fait de 

l’atteinte d’un équilibre entre les doses de BaP absorbées et celles de 3-OHBaP éliminées. La 

corrélation entre les niveaux urinaires de 3-OHBaP et de 1-OHP est variable en fonction du 

secteur et des activités professionnelles. Ceci démontre la difficulté d’établir une seule valeur 

limite professionnelle en lien avec le risque cancérogène des HAP pour le 1-OHP et souligne 

tout l’intérêt de doser le 3-OHBaP. 

 

ABSTRACT : 

Polycyclic Aromatic Hydrocarbons (PAH) are responsible for lung, skin and bladder cancers. 

Among them, only benzo(a)pyrene (BaP) is classified as carcinogenic to humans. Their 

biomonitoring is performed by the determination of urinary 1-hydroxypyrene (1-OHP), a 

metabolite of the non-carcinogenic pyrene. The aim of this thesis was to develop a new 

biomarker closest carcinogenic risk. The 3-hydroxybenzo(a)pyrene (3-OHBaP) seemed to be 

the best candidate because it is the major metabolite of BaP, these urinary levels are related to 

the rate of DNA adducts measured in the lung  of rats and its analysis is achievable in the 

urine of exposed subjects. We have developed a simple analytical method combining solid 

phase extraction and liquid chromatography with fluorescence detection, which achieved a 

detection limit of 0.02 ng/L. The median concentrations of 3-OHBaP in the urine of smokers 

reached 0.02 nmol/mol of creatinine and was two times higher than among non-smokers. In 

the industries of silicon, cathodes and anodes, from 30 to 70 % of levels were above the 

recommended value in France, which confirms the health risk associated with these 

occupational activities. In case of repeated exposure to PAH during a workweek, urine 

sampling should be performed at the end of the shift the last workday, due to a balance 

between the amounts of BaP absorbed and those of 3-OHBaP eliminated. The correlation 

between urinary levels of 3-OHBaP and 1-OHP is variable depending on the sector and 

occupational activities. This demonstrates the difficulty of establishing a single limit value in 

connection with the carcinogenic risk of PAH for 1-OHP and highlights the interest of the 3-

OHBaP. 


