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CSHPF : Conseil Supérieur d’Hygiène Publique de France  



6 

 

c-src : thyrosine kinase src 

CTP : coal tar pitch 

CV : coefficient de variation  

CYP : cytochrome P450 

 

dA : déoxyadénosine 

DB[a,h]A : dibenzo[a,h]anthracène  

DB[a,l]P : dibenzo[a,l]pyrène  

DB[def,p]C : dibenzo[def,p]chrysène 

DD : dihydrodiol déhydrogénase  

dG : déoxyguanosine 

DMB[a]A : 7,12-diméthylbenz[a]anthracène 

DSDP : début de semaine début de poste 

dSPE : extraction solide en phase dispersive  

 

ECHA : Agence européenne des produits chimiques   

EFSA : autorité européenne de sécurité des aliments 

EH : époxyde hydrolase 
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GC : chromatographie gazeuse 
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d’ionisation chimique négative  

GLP-1 : glucagon-like peptide-1  

GST : glutathion-transférases 

 

HAP : hydrocarbure aromatique polycyclique 

HPLC : chromatographie liquide haute performance 

HPLC-Fluo : chromatographie liquide haute performance avec détection fluorescence 

HPM : haut poids moléculaire 

Hsp90 : protéine chaperonne du shock thermique  

H2O2 : peroxyde hydrogène 

 

IC : intervalle de confiance à 95 % 

IgA : Immunoglobuline A   

Il-1β : interleukine-1β 

IL8 : interleukine 8 

INERIS : Institut National de l'Environnement industriel et des RISques  

INRS : Institut National de Recherche et de Sécurité 

IP : indénol[1,2,3-cd]pyrène 

 

KLF6 : facteur 6 de type Kruppel 
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LLE : extraction liquide-liquide  

LOAEL : lowest observed adversed effect level 

LQ : limite de quantification  

 

MAPK : Mitogen-Activated Protein Kinase 

MCP-1 : protéine chimiotactique monocytaire 1 

MeOH : méthanol 

MPO : myéloperoxydase  

MRL : minimum risk level 

MS/MS : spectrométrie de masse en mode tandem   
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MTBSTFA : N-(tert-Butyldimethylsilyl)-N-methyltrifluoroacetamide 

 

NADPH : nicotinamide adénine dinucléotide phosphate 

NF-κB : facteur nucléaire Kappa-B 

NIH National Institutes of Health 

NK : natural killer 

NOAEL : no observed adversed effect level  

NQO1 : NADPH quinone oxidoréductase 1 

NTP : Programme National de Toxicologie 

 

OCDE : l'Organisation de Coopération et de Développement Economiques  

OEHHA : Office of Environmental Health Hazard Assessment   

OMS : Organisation Mondiale de la Santé 

OR : odds ratio 

O2
- : anion superoxyde 

 

PBPK : modèle pharamacocinétique physiologique  

PHTA : Plateforme de Haute Technologie Animale 

PKC : Protéine Kinase C 

PM : poids moléculaire 

POP : polluant organique persistant 

PPARα : proliférateur de peroxysome α  

PPARγ : proliférateur de peroxysome γ   

PXR : pregnane X receptor  

Pyr : pyrène 

 

QSAR : modèle relation quantitative structure-activité  

 

RB : protéine de Rétinoblastome 

RIVM : institut national néerlandais pour la santé publique et l'environnement 

 

SBE : surveillance biologique de l’exposition 

SD : Sprague Dawley 

SI : système immunitaire  
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SPE : extraction en phase solide 

SULT : sulfotransférase 

 

TGF-α : facteur de croissance α  

TNF-α : facteur de nécrose tumorale α  

 

UE : Union européenne 

UGT : uridine diphosphate-glucuronyl-transférases  

US-EPA : agence américaine de protection de l’environnement 

 

VBR : valeur biologique de référence 

VLEP : valeurs limites d’exposition professionnelles  

VTR : valeur toxicologique de référence 

 

XAP2 :  X-associated Protein 2 

XRCC1 : X-Ray Repair Cross Compementing 1  

XRE : Xenobiotic Response Element 

 

W : Wistar 

 

0,02-B[a]P : groupe de rats recevant le B[a]P seul à 0,02 mg.kg-1.J-1 

0,2-B[a]P : groupe de rats recevant le B[a]P seul à 0,2 mg.kg-1.J-1 

0,2-CTP : groupe recevant le mélange de HAP à base de CTP ajusté à 0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P 

 

1-OHB[a]A : 1-hydroxybenzo[a]anthracène  

1-OHChr : 1-hydroxychrysène   

1-OHP : 1-hydroxypyrène 

 

3-MC : 3-méthylcholanthrène 

3-OHB[a]A : 3-hydroxybenzo[a]anthracène  

3-OHB[a]P : 3-hydroxybenzo[a]pyrène 

3-OHB[e]P : 3-hydroxybenzo[e]pyrène 

3-OHChr : 3-hydroxychrysène 

 



10 

 

6-OHChr : 6-hydroxychrysène  

 

8-OHB[b]F : 8-hydroxybenzo[b]fluoranthène  

8-OHB[k]F : 8-hydroxybenzo[k]fluoranthène  

8-oxodG : 8-oxo-7,8-dihydro-2’-désoxyguanosine 

 

9-OHB[a]P : 9-hydroxybenzo[a]pyrène 

9-OHB[k]F : 9 hydroxybenzo[k]fluoranthène  

 

10-OHB[b]F : 10-hydroxybenzo[b]fluoranthène 
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Chapitre I : Les hydrocarbures aromatiques polycycliques 
 

1 Caractéristiques physico-chimiques des HAP 

 

Les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP) constituent une large famille de 

composés (plus d’une centaine de molécules) constitués d’atomes de carbone et d’hydrogène 

regroupés en plusieurs cycles contenant 5 ou 6 atomes de carbone. Les propriétés chimiques et 

physiques des molécules dépendent de la taille de la molécule et de leur forme.  La tension de 

vapeur des HAP est généralement faible, et diminue avec le poids moléculaire (PM) [Achten 

2015, Kim 2013]. De ce fait, on distingue classiquement 2 types d’HAP. Les HAP de faible 

poids moléculaire (FPM) (avec 2 ou 3 cycles) qui sont généralement non-cancérigènes et se 

trouvent à l’état gazeux dans l’air. A l’inverse, les HAP à haut poids moléculaire (HPM) (≥ 4 

cycles) sont plus stables et plus toxiques et se trouvent sous forme particulaire dans l’air 

[Hussain 2018, Kim 2013, Yebra-Pimentel 2015].  Seuls le fluoranthène (Flua) (3 cycles 

aromatiques, PM = 202 g.mol-1) et le pyrène (Pyr) (4 cycles aromatiques, PM = 202 g.mol-1) se 

retrouvent à la fois dans la phase gazeuse et la phase particulaire de l’air et font partie des HAP 

à FPM [Rehwagen 2005].  

Outre le PM, les HAP peuvent être classés selon le type de la disposition des cycles aromatiques 

(linéaire, angulaire ou en cluster) ou la structure des cycles (HAP alternatifs, qui comprennent 

une fusion unique d'anneaux benzéniques à six carbones et HAP non alternatifs qui 

comprennent la fusion d'atomes de benzène à six atomes de carbone avec un cycle 

supplémentaire de moins de six atomes de carbone) (Figure1) [Mallah 2022]. La structure 

angulaire des HAP est à la base de formation des régions spécifiques appelées région baie et 

région fjord ayant un potentiel cancérogène. 

 



25 

 

 

Figure 1 : Différentes classifications des HAP 

 

Le coefficient de partage eau-octanol (Kow) des HAP est généralement élevé, et augmente avec 

le PM (Tableau 1). Ainsi, les HAP sont des molécules lipophiles, solubles dans les graisses, 

insolubles dans les systèmes aqueux et inertes chimiquement [Yebra-Pimentel 2015].  

 

Tableau 1: Dénomination, numéro CAS, formule et caractéristiques des principaux HAP 

   
N°CAS 

Formule 

brute 

Structure 

chimique 

PM 

(g.mol-1) 
Log Kow 

Solubilité dans 

l’eau (µg.L-1) 

Naphtalène   91-20-3 C10H8 
 

128 3,30 31 000 

Acénaphtylène  208-96-8 C12H8 

 

152 4,07 16 100 

Acénaphtène  83-32-9 C12H10 

 

154 3,98 3 800 

2.6-diméthylnaphtalène 581-42-0 C12H12 
 

156 4.3 0.002 

Fluorène  86-73-7 C13H10 
 

166 4,18 1 900 

Phénanthrène  85-01-8 C14H10 

 

178 4,45 1 100 

Anthracène  120-12-7 C14H10  
178 4,45 43.4 

Fluoranthène* (Flua) 206-44-0 C16H10 
 

202 4,90 260 

Pyrène* (Pyr) 129-00-0 C16H10 

 

202 4,88 135 
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Triphénylène 217-59-4 C18H12 
 

228 4.9 43 

Benz[a]anthracène* (B[a]A) 56-55-3 C18H12 
 

228 5,61 9.4 

Chrysène* (Chr) 218-01-9 C18H12 
 

228 5,16 2 

Benzo[b]fluoranthène* (B[b]F)  205-99-2 C20H12 
 

252 6,04 1.5 

Benzo[k]fluoranthène* (B[k]F) 207-08-9 C20H12 
 

252 6,06 0.8 

Benzo[j]fluoranthène * (B[j]F) 205-82-3 C20H12 
 

252 6.4 0,0000025 

Benzo[e]pyrène* (B[e]P) 192-97-2 C20H12 
 

252 6,4 6,3 

Benzo[a]pyrène* (B[a]P) 50-32-8 C20H12 
 

252 6,06 1.62 

7,12-diméthylbenz[a]anthracène 57-97-6 C20H16 

 

256 5.8 61 

3-méthylcholanthrène 56-49-5 C21H16 

 

268 6.4 2.8 

Benzo[g,h,i]pérylène* (B[g,h,i]P)  191-24-2 C22H12 

 

276 6,50 0.26 

Indéno[1,2,3-c,d]pyrène* (IP) 193-39-5 C22H12 
 

276 6,58 0.5 

Dibenzo[a,h]anthracène* 

DB[a,h]A 
53-70-3 C22H14 

 

 

278 6,84 0.6 

Kow : coefficient de partage eau-octanol, PM : poids moléculaire. Les HAP écrit en gras sont les 16 HAP 

prioritaires. Les HAP marqués par un * sont les HAP qu’on a analysés dans notre laboratoire. Les autres HAP 

sont les HAP étudiés dans la littérature. 

 

Les HAP sont classés parmi les polluants organiques persistants (POP) car ils présentent les 4 

propriétés suivantes : persistants, bioaccumulables, toxiques et mobiles. 

o Toxicité : ce sont des molécules entraînant des effets toxiques sur la santé humaine 

[Mallah 2022, Sun 2021] 

o Persistance dans l’environnement : même si les HAP peuvent subir des réactions de 

photolyse ou d’oxydation en milieu terrestre ou aquatique, ils sont stables dans 

l’environnement et peu dégradés par les conditions environnementales (température, 
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rayons, saturation en oxygène, pH, humidité, …) ou par les organismes vivants [Akash 

2023, Kończak 2023]. 

o Bioaccumulation : ces molécules peuvent s’accumuler facilement dans les tissus vivants 

car ce sont des molécules lipophiles et stables. Les coquillages accumulent les HAP 

présents dans le milieu aquatique, avec des facteurs de concentration parfois très élevés 

(phénomènes de bio-accumulation et de bioconcentration) [Mallah 2022]. Ainsi, le 

facteur de bio-accumulation des HAP dans les coquillages varie de 0,20 à 2,9 [Eça 

2021]. Dans la chaîne trophique, les HAP contenus dans les proies sont ingérés et 

accumulés par les prédateurs, et ce phénomène de bio-amplification est à l'origine des 

fortes concentrations pouvant être mesurées chez les papillons [Luo 2022]. 

o Transport à longues distances : Le transport des HAP suit des voies très diversifiées, 

depuis les ruissellements, les déversements, les apports fluviaux, jusqu'aux transports 

atmosphériques sur de très longues distances et les précipitations. Ceci est dû au fait 

qu’ils peuvent être adsorbés sur des particules ce qui leur permet de se déplacer sur de 

longues distances et être transportés loin de leur source d’émission [Rehwagen 2005]. 

Ainsi, des HAP ont été mesurés dans des échantillons de glace des collines d’Allan de 

la chaîne Transantarctique [Becker 1997].  

 

2 Sources d’émission 

 

Les HAP sont ubiquitaires de l’environnement car ils sont principalement formés lors de la 

distillation du charbon et du pétrole et sont libérés lors de tous les processus de combustion 

incomplète de la matière organique ou de pyrolyse. 

 

Les HAP sont émis par 2 types de sources : les sources naturelles et les sources anthropiques.  

 

Parmi les sources naturelles, on peut citer les feux des volcans, les combustions fossiles et les 

combustions incomplètes des matières organiques telles que le charbon, le bois et la végétation. 

Aussi, on trouve la formation des HAP par des processus de pétrogenèse et biogenèse par les 

algues et les bactéries [Agrawal 2019, Kim 2013, Mallah 2022, Sun 2021]. 

 

Les sources anthropiques sont très variables et peuvent provenir de différentes activités 

domestiques (chauffage au bois, procédés de cuisson), des activités industrielles (distillation de 
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la houille et du pétrole, métallurgie, …) et agricoles, et des moyens de transport, … (Tableau 

2). 

 

Tableau 2 :  Sources anthropiques des HAP 

Sources stationnaires industrielles Sources domestiques Sources mobiles 

-Production d’aluminium 

-Fabrication de pneu 

-Créosote et préservation du bois 

-Sidérurgie 

-Industrie de bitume et goudrons 

-Cimenteries 

-Moteurs à combustion 

-Industries pétrochimiques et similaires 

-Chauffage et électricité 

-Incinérateurs de déchets ménagers et industriels 

-Chauffage (gaz naturel, 

GPL, bois, charbon) 

-Tabagisme 

-Cuisson des aliments 

(barbecue, friture) 

-Voitures 

-Avions 

-Trains 

-Bateaux 

D’après Sun et al. 2021. 

 

Les émissions atmosphériques des HAP sont en réduction depuis les années 1990, suite 

notamment à l'introduction à grande échelle de la technologie des filtres à particules au niveau 

des moteurs, et à la mise en place de législations plus strictes concernant les rejets industriels 

et les concentrations admissibles des HAP dans l’air (Figure 2) [CITEPA 2022].  

 

 

Figure 2 : Evolution des émissions de HAP des pays européens entre 1990 et 2019 

D’après CITEPA 2022. 
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En France métropolitaine, le secteur résidentiel reste la source majeure des HAP du fait de la 

combustion de biomasse à des fins de chauffage (Figure 3) [CITEPA 2022]. Ainsi, les émissions 

atmosphériques varient considérablement selon la saison avec des émissions plus marquées en 

hiver [CITEPA 2022, Ifegwu 2015]. Ceci est expliqué par plusieurs facteurs : augmentation des 

émissions avec le chauffage domestique, dégradation moins importante durant l’hiver suite aux 

conditions météorologiques moins favorables (variation de la température, humidité, lumière 

solaire, …), mauvaise dispersion des HAP du fait de la stabilité des basses couches et des 

phénomènes d’inversion thermique, phénomène fréquemment observé à Grenoble [Tomaz 

2016]. 

 

 

Figure 3 : Graphique représentant les secteurs majoritaires dans la libération des HAP en France 

Métropolitaine en 2020 

D’après CITEPA 2022. 

 

3 Exposition des populations 

 

L’exposition aux HAP est différente entre la population générale et les travailleurs exposés 

pendant leur profession avec des niveaux 1 000 fois plus faible en environnement général 

[IARC 2010].  

 

3.1 Exposition de la population générale 

 

L’exposition aux HAP de la population générale se fait principalement via la voie digestive et 

est dûe essentiellement à l’alimentation (Tableau 3).  
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Tableau 3: Exposition de l’homme au B[a]P en Europe  

Voies d’exposition B[a]P (ng.J-1) 

Alimentation 185 – 255 

Tabagisme actif 105 

Tabagisme passif 40 

Air inhalé 20 

Eau potable 0,2 - 2 

 

Pour l’alimentation, la transformation (comme le séchage et le fumage) et la cuisson des 

aliments à haute température (grillage, rôtissage et friture) sont les principales sources de 

d’exposition aux HAP chez les sujets non-fumeurs [ANSES 2011, Chen 2014]. Chez ces sujets, 

l’alimentation est responsable de plus de 90 % des apports journaliers en HAP [Polachova 

2020].  

Les HAP les plus abondants dans les aliments sont le Flua et le Pyr, et représentent environ la 

moitié du total des HAP ingérés [EFSA 2008, Ramesh 2004]. En 2008, l’autorité européenne 

de sécurité des aliments (EFSA) a conclu que le benzo[a]pyrène (B[a]P) ne peut pas être utilisé 

comme indicateur de la présence des HAP dans les aliments car il était absent dans certaines 

denrées alimentaires [EFSA 2008]. Pour cela, l’EFSA a fixé une somme de 4 HAP de HPM 

(B[a]P, benzo[a]anthracène (B[a]A), benzo[b]fluoranthène (B[b]F) et chrysène (Chr)) ou de 8 

HAP de HPM (B[a]P, B[a]A, B[b]F, Chr, benzo[k]fluoranthène (B[k]F), benzo[g,h,i]pérylène 

(B[g,h,i]P), dibenzo[a,h]anthracène (DB[a,h]A) et indénol[1,2,3-cd]pyrène (IP)) comme 

indicateurs pour la contamination des aliments par les HAP.  

Certaines cultures (comme le blé, le seigle et les lentilles) peuvent synthétiser des HAP ou les 

absorber via l'eau, l'air ou, le sol [Ciecierska 2013] mais les aliments les plus riches en HAP-4 

sont les crustacés et les mollusques (4,3 µg.kg-1), l’huile (1,9 µg.kg-1) et la margarine (1,3 µg.kg-

1) [ANSES 2011]. L’exposition moyenne journalière de la population française à la somme 

HAP-4 est de 1,48 ng.kg-1pc.J-1 (1,34 - 1,71) chez les adultes et de 2,26 ng.kg-1pc.J-1 (2,09 - 

2,51) chez les enfants [ANSES 2011].  

 

Le tabagisme (sous ses 2 formes active et passive) constitue une source importante 

d’exposition aux HAP de la population générale. Il multiplie de 10 à 15 le risque du cancer 

pulmonaire et est responsable de 83 % des cancers du poumon chez l’homme et de 69 % des 

chez les femmes [Santé.fr 2022]. De plus, l’exposition passive à la fumée de tabac augmente 

de 1,2 à 3,7 le risque du cancer des poumons avec une relation dose-réponse qui dépend du 

nombre d’année d’exposition et du nombre de cigarettes fumées par les personnes habitant dans 
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le même logement [Janerich 1990, Vineis 2005]. De plus, les fumeurs ont un risque de 

développer le cancer de la vessie 2,5 fois plus élevé que les non-fumeurs [Castelao 2001].  

Les niveaux d’HAP et la composition des mélanges varient en fonction de la marque de 

cigarette et les conditions de fumage [Ding 2005]. La quantité totale des HAP mesurés dans la 

fumée peut aller de 1 à 1,6 µg par cigarette avec une dominance des HAP de FPM tels le 

naphtalène, l’acénaphtylène, l’acénaphtène, le fluorène, le phénanthrène, l’anthracène, le Flua 

et le Pyr [Ding 2005].  

 

La pollution atmosphérique est une source d’exposition aux HAP mais ce type d’exposition 

varie selon le lieu d’habitation (milieu rural ou milieu urbain) et le mode de vie [EFSA 2008, 

Palazzi 2018, Park 2018]. Dans les zones urbaines, les concentrations atmosphériques d’HAP 

sont 3 à 5 fois plus élevées que celles observées dans les zones rurales [EFSA 2008]. 

 

L’apport des HAP par l’eau de boisson reste inférieur à 1 % chez l’homme (Tableau 3). 

 

Il existe d’autres sources d’exposition aux HAP mais qui sont minoritaires comme l’ingestion 

des HAP à partir de sols contaminés (surtout pour les enfants) ou l’exposition cutanée suite au 

dépôt de particules après un feu ou incendie ou lors du contact avec de certains objets quotidiens 

souillés (poignée de porte, et jouets chez les enfants) [Wang 2012]. Enfin, l’exposition de la 

population générale a pu se faire à partir de certains produits cosmétiques ou certains produits 

pharmaceutiques à base de goudron de houille autrefois utilisés dans le traitement de certaines 

maladies comme le psoriasis et l’eczéma [Torsekar 2017]. Cependant, ce type de traitement 

n’est plus utilisé actuellement. 

 

3.2  Exposition en milieu professionnel 

 

En milieu professionnel, en 2017, près de 2,6 millions de travailleurs étaient exposés aux HAP 

en France dans de nombreux secteurs industriels tels que ceux utilisant des produits dérivés de 

la houille ou du pétrole, notamment en métallurgie [Rosankis 2022]. 

 

Les expositions professionnelles sont dûes à des processus industriels où les matières carbonées 

telles que le coke, le goudron de houille, le brai de houille et les huiles étaient produits ou 

utilisés. Ainsi, la production de coke, la distillation du goudron de houille, le ramonage, les 

centrales thermoélectriques, l’étanchéité des toitures, la préservation du bois par créosote, la 
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production d’aluminium, ou la fabrication de cathode en carbone sont des secteurs industriels 

connus comme très exposants aux HAP [Maitre 2018]. 

 

La concentration atmosphérique des HAP varie selon le secteur industriel et la tâche effectuée 

et peut atteindre 100 µg.m-3 [EFSA 2008, Maitre 2018].  Par exemple en métallurgie, la 

concentration urinaire du 1-hydroxypyrène (1-OHP), métabolite du Pyr, varie de 0.8 µmol.mol-

1 créatinine chez les travailleurs de maintenance (mécaniciens et électriciens) à 4.01 µoml.mol-

1 créatinine chez les travailleurs responsables du chargement des matières premières, du 

nettoyage des installations et du four, de la production des anodes [Barbeau 2014]. 

 

En plus de la nature du poste, l’année d’étude est importante du fait des améliorations 

techniques des procédés et du changement de la composition des matières premières qui ont eu 

lieu ces 30 dernières années.  Par exemple, la modification des solvants de nettoyage (diesel et 

bio-diesel) a permis de réduire les concentrations du phénanthrène et de Pyr de 40 et 90 % 

[Cavallari 2012]. De plus, le remplacement du goudron de houille par du bitume lors du 

revêtement des routes a permis de diminuer d’un facteur 1 000 les émissions des HAP [McClean 

2007].  

 

L’exposition professionnelle des opérateurs se font par plusieurs voies d'absorption, 

essentiellement par inhalation et contact cutané, mais aussi par absorption digestive des 

particules inhalées qui sont dégluties. De ce fait, l’absorption des HAP en milieu professionnel 

dépend fortement de l’utilisation et de l’efficacité des équipements de protection collective 

(EPC) et des équipements de protection individuelle (EPI) tels que les masques respiratoires et 

les gants [Cavallari 2012, Crawford 2014]. Par exemple, dans le secteur de production 

d’aluminium, le taux de 1-OHP urinaire diminuait de 4,47 à 3,16 µoml.mol-1 créatinine avec le 

port de protection respiratoire [Alexandrie 2000]. 

 

4 Effets sanitaires en population humaine et classification 

 

La toxicité principale des HAP est leur cancérogénicité. En plus de ces effets cancérogènes, les 

HAP peuvent aussi avoir des effets aigus ou des effets chroniques (Figure 4). Seuls les résultats 

des études récentes (à partir de 1980) seront rapportés. 
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Figure 4: Les voies d’expositions (a) aux HAP et les effets sanitaires (b) 

D’après Sun et al. 2021.  

 

Parmi les effets aigus, des symptômes tels que nausées, vomissements, confusion et irritation 

de la peau et des yeux peuvent survenir après une exposition à court terme à de fortes 

concentrations de HAP chez les travailleurs mais ceci n’est pratiquement jamais rencontré 

actuellement [Goudarzi 2017].  

Les HAP peuvent aussi avoir un effet phototoxique. Les HAP absorbent la lumière UV pour 

passer à des états d’excitation ce qui déclenche une série de réactions conduisant à la libération 

des espèces réactives à l’oxygène (ERO) et d’autres intermédiaires réactifs capables 

d’endommager l’acide désoxyribonucléique (ADN), les protéines et la membrane cellulaire [Yu 

2006]. L’addition d’une irradiation aux UV à un traitement du psoriasis à la base de goudron 

de houille augmente de 2,4 le risque du développement du cancer de la peau [Stern 1980].  

 

Parmi les effets chroniques, l’effet cancérogène des HAP a été le plus étudié. Selon le Centre 

Internationale de Recherche sur le Cancer (CIRC), le B[a]P est le seul HAP classé cancérogène 

certain pour l’homme (groupe 1).  Les HAP de HPM sont classés comme cancérogènes 

probables (groupe 2A) ou possibles pour l’homme (groupe 2B), excepté le B[g,h,i]P qui est 

inclassable (groupe 3).  Les HAP de FPM, le Flua et le Pyr sont inclassables quant à leur 

cancérogénicité (groupe 3), excepté le naphtalène qui est classé cancérogène possible (groupe 

2B (Tableau 4). L’agence américaine de protection de l’environnement (US-EPA) a quant à 

elle classé 16 HAP comme prioritaires selon leur abondance dans l’environnement.  
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Tableau 4 : Classification de la cancérogénicité définie par le Centre International de Recherche sur le 

Cancer (CIRC) des 16 HAP prioritaires de l’agence américaine de protection de l’environnement (US-EPA) 

et des HAP étudiés dans notre thèse 

 N°CAS CIRC 

Naphtalène 91-20-3 2B 

Acénaphtylène 208-96-8 3 

Acénaphtène 83-32-9 3 

Fluorène 86-73-7 3 

Phénanthrène 85-01-8 3 

Anthracène 120-12-7 3 

Fluoranthène* 206-44-0 3 

Pyrène* 129-00-0 3 

Benz[a]anthracène* 56-55-3 2B 

Chrysène* 218-01-9 2B 

Benzo[b]fluoranthène* 205-99-2 2B 

Benzo[k]fluoranthène* 207-08-9 2B 

Benzo[j]fluoranthène* 205-82-3 2B 

Benzo[a]pyrène* 50-32-8 1 

Benzo[e]pyrène* 192-97-2 3 

Benzo[g,h,i]pérylène* 191-24-2 3 

Indéno[1,2,3-c,d]pyrène* 193-39-5 2B 

Dibenzo[a,h]anthracène* 53-70-3 2A 

1 : cancérogène avéré pour l’homme, 2A : cancérogène probable pour l’homme, 2B : cancérogène possible pour 

l’homme, 3 : inclassable quant à sa cancérogénicité pour l’homme. 

Les HAP marqués par un * sont les HAP qu’on a analysés dans notre laboratoire. 

 

Chez l’homme, de nombreuses études épidémiologiques ont étudié la relation entre l’exposition 

aux HAP et certains cancers. En milieu professionnel, l’exposition aux HAP est associée à 

plusieurs types de cancers et plus spécifiquement aux cancers des poumons, cancer de la peau 

et cancer de la vessie qui sont reconnus depuis de nombreuses années en tant que maladies 

professionnelles [Boffetta 1997, Bosetti 20007, Chen 2008, Kogevinas 2003, Rota 2014, Singh 
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2018]. Il a été également démontré en population générale que l’exposition aux HAP via le 

tabagisme et l’alimentation augmentait le risque des cancers. En plus du cancer du poumon en 

lien avec le tabagisme, Koutros et al. (2008) ont montré que la consommation de la viande très 

bien cuite augmentait de 1,3 à 2 fois le risque du cancer de la prostate. Une autre étude a montré 

que le risque de survenue du cancer colorectal était augmenté de 2,6 à 5,6 avec la consommation 

d’aliments riches en B[a]P [Sinha 2005]. 

 

Les HAP pourraient également avoir des effets reprotoxiques. Des études épidémiologiques 

ont trouvé une relation entre l’exposition pré-natale aux HAP et la diminution du poids de 

naissance, la diminution de la circonférence de la tête à la naissance et l’augmentation du 

nombre de naissances prématurées [Agarwal 2022, Choi 2006, Huang 2020, Suter 2019, Ye 

2020]. Ces nombreuses études ne confirmaient pas ceux d’une étude plus ancienne qui n’avait 

pas trouvé d’association entre les concentrations placentaires de HAP et le poids de naissance 

[Gladen 2000].  

 

Les HAP pourraient avoir des effets neurotoxiques. L’exposition pré-natale aux HAP pourrait 

induire des troubles du comportement chez les enfants à l’âge de 9 ans avec un déficit de 

l’attention et une hyperactivité [Perera 2018]. En milieu professionnel, il a été mis en évidence 

de mauvaises performances de la mémoire auditive et visuelle, de la vitesse de traitement de 

l'information et des troubles émotionnels chez les mineurs de charbon qui avaient des niveaux 

élevés d'exposition aux HAP [Wang 2020]. 

 

Les HAP pourraient aussi avoir des effets immunotoxiques. Chez des fumeurs, il a été trouvé 

une augmentation des cellules immunitaires B CD19 avec une augmentation du pourcentage 

des cellules B activées en comparaison avec des non-fumeurs (9,62 % versus 15,7 %) ce qui 

pourrait être à la base de l’augmentation des maladies auto-immunes chez les fumeurs [Burchiel 

2019]. 

 

Enfin, les HAP pourraient avoir des effets cardiovasculaires. Des études épidémiologiques 

ont montré que l’exposition aux HAP augmentait le risque de survenue de maladies cardio-

vasculaires comme l’athérosclérose, l’hypertension artérielle, l’ischémie et la variabilité de la 

fréquence cardiaque [Li 2012, Lu 2023, Poursafa 2017]. De plus, certains facteurs connus 

comme marqueurs pour les maladies cardiovasculaires ont été trouvés augmentés chez des 

ramoneurs exposés aux HAP [Alhamdow 2017]. 
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Conclusion du chapitre 

Les HAP constituent une large famille de polluants environnementaux avec plus d’une centaine 

de molécules composés de plusieurs cycles aromatiques. Les HAP à FPM (de 2 à 4 cycles) sont 

présents dans la phase gazeuse de l’environnement alors ques les HAP à HPM (plus de 4 cycles) 

sont sous forme particulaire.  

La source d’exposition principale en population générale est l’alimentation (plus de 90% 

d’apport en HAP) chez les non-fumeurs. Certaines professions comme la production de coke, 

la distillation du goudron de houille, le ramonage, les centrales thermoélectriques, l’étanchéité 

des toitures, la préservation du bois par créosote, la production d’aluminium, ou la fabrication 

de cathode en carbone sont des secteurs industriels connus pour générer une forte exposition 

aux HAP. 

Quelle que soit la source d’exposition, l’exposition aux HAP se fait sous forme de mélanges 

dont la composition varie selon la source d’émission. 

Les HAP possèdent plusieurs effets sanitaires : ils sont phototoxiques, neurotoxiques, 

imunotoxiques, cardiotoxiques, mais surtout cancérogènes. Les HAP à HPM sont cancérogènes 

certains (B[a]P), probables (2A) ou possibles (2B) pour l’homme alors que les HAP à FPM ne 

sont généralement pas classés parmi les substances cancérogènes.
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Chapitre II : Toxicocinétique et effets toxiques après 

monoexposition au B[a]P et aux autres HAP : études cellulaires 

et chez le rongeur 
 

Ce chapitre est centré sur la toxicocinétique et les effets toxiques après exposition à un seul 

HAP dans des modèles in vitro, ex vivo ou in vivo avec des modèles rongeurs (rats et souris).  

 

1 Toxicocinétique après monoexposition au B[a]P et aux autres HAP 

 

1.1 Absorption du B[a]P et des autres HAP 

 

1.1.1 Les différentes voies d’absorption du B[a]P et des autres HAP 

 

Les HAP peuvent être absorbés par voie cutanée, respiratoire ou digestive. 

 

L’absorption cutanée dépend de plusieurs facteurs. La diffusion des HAP à travers la peau 

diminue avec l’augmentation du PM [Bourgart 2019b, Hopf 2018]. Elle varie aussi selon la 

matrice dans laquelle les HAP se trouvent. Par exemple, l’absorption cutanée du B[a]P après 

application in vitro sur de la peau humaine est de 56% lorsque le B[a]P est dissous dans 

l’acétone alors qu’elle est seulement de 15% lorsque la peau est exposée à du B[a]P adsorbé 

sur des particules de sol [Moody 2007]. De plus, quand le B[a]P est dissout dans un solvant 

liquide, son absorption par la peau de la souris diminue avec l’augmentation de la viscosité du 

solvant [Ingram 1995].  Enfin, la pénétration des HAP diminue avec l’augmentation de la dose 

appliquée et de la complexité des mélanges [Bourgart 2019a, 2019b]. 

 

L’absorption respiratoire des HAP dépend de leur état physique dans l’air. Alors que les HAP 

gazeux de FPM sont rapidement absorbés [IARC 2010], l’absorption des HAP particulaires de 

HPM dépend de la taille des particules sur lesquelles ils sont fixés. En effet, les HAP adsorbés 

sur les plus petites particules (< 1µm) vont arriver jusqu’aux voies aériennes inférieures (les 

alvéoles) et seront rapidement absorbés, alors que les HAP adsorbés sur les particules les plus 

grosses vont rester au niveau des voies aériennes supérieures [ATSDR 1995, EC 2002, IARC 

2010]. Ainsi, l’absorption du B[a]P adsorbé sur des particules < 1µm est 4 fois plus rapide que 

celle du B[a]P adsorbé sur des particules de 15 et 30 µm [ATSDR 1995]. L'absorption 

pulmonaire se produit souvent parallèlement à la clairance mucociliaire, où les HAP qui sont 
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adsorbés sur des particules inhalées sont éliminés de l'arbre pulmonaire et ensuite avalés, ce qui 

change la voie d'exposition de l'inhalation à la voie digestive [ATSDR 1995, Bevan 1991, IARC 

2010]. 

L’absorption respiratoire peut varier aussi avec l’espèce animale utilisée. Une étude a montré 

qu’après une administration intra-trachéale du B[a]P, l’absorption suivait l’ordre croissant 

suivant : hamster (54,6 %) < rats Gunn (59,4 %) < cochon d’inde (61,7 %) < rats Sprague 

Dawley (SD) (70,3 %) [Weyand 1987]. 

 

L’absorption digestive des HAP est dûe à l’alimentation ou l’absorption d’eau contaminée 

mais aussi par le contact direct main-bouche ou la déglutition de particules inhalées. Du fait de 

l’importance de cette voie dans notre travail, nous allons la détailler dans les chapitres ci-après. 

 

1.1.2 Les étapes de l’absorption digestive des HAP 

 

L’absorption digestive des HAP se fait essentiellement au niveau de l’intestin par les 

entérocytes [Ramesh 2004]. Ainsi, les HAP vont passer dans la circulation lymphatique ou la 

circulation sanguine via la veine porte pour être distribués dans l’organisme (Figure 5) 

[Gershkovich 2005, Laurent 2002]. 
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Figure 5: Schéma de l’absorption, la distribution et l’élimination des HAP après absorption digestive 

D’après Harris et al. 2013, Ramesh et al. 2004 .HAP : hydrocarbures aromatiques polycycliques. 

Comme pour l’absorption des lipides, l’absorption intestinale des HAP se fait par 

l’intermédiaire des micelles (Figure 6) [Kelly 2004].  

 

 

Figure 6: Absorption intestinale des HAP 

D’après Kelly et al. 2004. FFA : acide gras libre, UWL : couche d’eau stagnante. 
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L’absorption digestive des lipides passe par 2 étapes : la digestion des lipides par les enzymes 

digestives (lipase gastrique, lipase pancréatique, cholestérol estérase et phospholipase) et la 

dispersion micellaire des produits de lipolyse par les acides biliaires. En effet, les sels biliaires 

vont s’aligner autour des monoglycérides, des acides gras libres et du cholestérol pour former 

les micelles qui conduisent les lipides vers la bordure intestinale en brosse. A cause de leur 

nature amphiphile, ces micelles vont permettre aux composés lipophiles de passer la couche 

d’eau stagnante qui est présente autour des entérocytes [Marcil 2004]. Dans les entérocytes, les 

produits lipidiques (acides gras et monoglycérides) sont transformés en triglycérides, qui sont 

ensuite intégrés aux phospholipides et aux apoprotéines pour former des vésicules lipidiques 

appelées lipoprotéines ou chylomicrons. Les vésicules lipidiques migrent ensuite vers les 

membranes basolatérales où elles sont libérées par exocytose dans la lymphe, le sang veineux 

ou les deux.  

 

Ainsi, l’absorption digestive des HAP commence par leur incorporation dans les micelles 

formées par les acides biliaires et les produits de lipolyse des lipides afin d’arriver dans les 

entérocytes. Dans les entérocytes, les HAP peuvent être incorporés dans les chylomicrons pour 

passer dans la circulation lymphatique ou passent dans la circulation sanguine via la veine porte 

par diffusion passive [Kelly 2004]. 

Au niveau des entérocytes, les HAP peuvent être métabolisés puis redirigés avec leurs 

métabolites vers la lumière intestinale diminuant ainsi leur absorption intestinale. Pour 

comprendre ce transfert, des études in vitro utilisant les cellules Caco-2 ont été faites. Buesen 

et al. (2002, 2003) ont montré que le transfert du B[a]P et ses métabolites des entérocytes vers 

la lumière intestinale dépendait du métabolisme du B[a]P dans les entérocytes et de l’adénosine 

triphosphate (ATP) mais pas des transporteurs à cassettes liant l’ATP (ABC) comme la p-

glycoprotéine, la MRP1 et MRP2 [Buesen 2002, 2003]. Alors que l’addition d’un inducteur des 

cytochromes P450 (CYP) 1A1 et 1B1 (β-naphtoflavone) augmentait 3 fois le transport du B[a]P 

et ses métabolites vers la lumière intestinale, l’addition d’un inhibiteur des CYP (α-

naphtoflavone) diminuait ce transport de 78 % [Cavret 2005, Ebert 2005]. De plus, l’ajout d’un 

agent chélateur (iodoacétamide) pour supprimer les réserves d’ATP cellulaires aboutissait à une 

diminution de 94 % du transfert.   
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Les transporteurs ABC sont des protéines transmembranaires impliquées dans le transport 

actif de différents substrats (ions, peptides, polysaccharides, lipides, vitamines, toxines, 

xénobiotiques) à travers la membrane cytoplasmique. Ils peuvent être classés en importateurs 

(impliqués dans l’absorption des nutriments) ou en exportateurs. Ils sont formés de deux 

domaines transmembranaires, responsables de la liaison et de la translocation du substrat, et de 

deux domaines de liaison aux nucléotides, qui lient et hydrolysent l'ATP. De plus, ils participent 

à d’autres fonctions comme la répération de l’ADN, la régulation des canaux ioniques, 

l’homéostasie du fer dans les mitochondries, … 

 

Par contre, l’addition des inhibiteurs des ABC (vérapamil, cyclosporine, probénicide ou 

MK571) n’avait aucun effet sur le transport du B[a]P et ses métabolites vers la lumière 

intestinale. Mais d’autres familles des ABC comme la famille C des ABC (ABCC) pourraient 

jouer un rôle dans le transport des métabolites du B[a]P des entérocytes vers le côté apical ou 

vers le coté basolatéral des cellules Caco2 dans les études in vitro. Par exemple, la protéine 

ABCC1 sera plus incriminée dans le passage du BPDE conjugué dans la circulation systémique, 

alors que la protéine ABCC2 effectuera le transport du BPDE vers la lumière intestinale [Hessel 

2013].  

 

Donc, le métabolisme des HAP dans les entérocytes est important pour l’absorption intestinale. 

Cependant, la participation des transporteurs membranaires ABC dans l’élimination des HAP 

et leurs métabolites dans la lumière intestinale n’est pas totalement connue. 

 

1.1.3 Facteurs influençant l’absorption digestive du B[a]P et des autres HAP chez le 

rongeur 

 

L’absorption intestinale des HAP est influencée par de nombreux facteurs en lien avec la 

molécule (dose, masse molaire, lipophilie, solubilité dans l’eau), ou avec d’autres facteurs 

(alimentation, présence d’autres xénobiotiques). Le tableau 5 synthétise l’ensemble des études 

sur l’absorption des HAP par voie digestive chez les rongeurs.  
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Tableau 5: Etudes in vivo chez les rongeurs sur l'absorption digestive du B[a]P et des autres HAP 

Etude Animal traité HAP étudié Dose de HAP 
Matrice pour dissolution de 

HAP 
Voie d’exposition Taux d’absorption 

Moreau 2015b  

Rats SD à jeun 2 

heures avant 

exposition 

B[a]P 10 mg.kg-1 Huile de maïs Gavage  86 % 

Kim 2012 Rats SD B[a]P 

1 mg (3,3 

mg.kg-1) 

Emulsion lipidique de 

cholestérol et trioléine 
Intra-duodénale 

Absorption lymphatique : 

14,4 % 

1 mg (3,3 

mg.kg-1) 

Emulsion lipidique avec 76,1 

mg d’extrait de thé vert 
Intra-duodénale 

Absorption lymphatique : 

7,6 % 

Cao 2005 Rats SD 

B[a]P 20 mg.kg-1 huile d’arachide Gavage  Biodisponibilité : 54 % 

B[a]P 20 mg.kg-1 
huile d’arachide avec 200 

mg.kg-1 aloe 
Gavage  Biodisponibilité : 34 % 

B[a]P 20 mg.kg-1 
huile d’arachide avec 200 

mg.kg-1 aloésine 
Gavage  Biodisponibilité : 34 % 

B[a]P 20 mg.kg-1 
huile d’arachide avec 200 

mg.kg- 1 propolis 
Gavage  Biodisponibilité : 51 % 

Kadry 1995  Rats SD 

Phénanthrène 150 µL à 5µCi 
solution de gomme d’acacia 

à 5% 
Gavage 73 % 

Phénanthrène 150 µL à 5µCi Adsorbé à un sol sableux Gavage 76 % 

Phénanthrène 150 µL à 5µCi Adsorbé à un sol argileux Gavage  78 % 

Foth 1988  
Rats SD mis à jeun 

12H avant exposition 
B[a]P 

0,8 et 1 µg (2 

et 2,6  µg.kg-1) 
Huile d’arachide Gavage  25 – 30 % 

Rahman 1986  Rats SD 

2,6-

diméthylnaphtalène 

1 mg (3,6 

mg.kg-1) 
Huile de maïs Intra-duodénale 48 % 

1 mg (3,6 

mg.kg-1) 
Huile de maïs 

Intra-duodénale 

avec addition de bile 

exogène 

52 % 

Phénanthrène 
1 mg (3,6 

mg.kg-1) 
Huile de maïs Intra-duodénale 70 % 
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1 mg (3,6 

mg.kg-1) 
Huile de maïs 

Intra-duodénale 

avec addition de bile 

exogène 

73 % 

Anthracène 

1 mg (3,6 

mg.kg-1) 
Huile de maïs Intra-duodénale 54 % 

1 mg (3,6 

mg.kg-1) 
Huile de maïs 

Intra-duodénale 

avec addition de bile 

exogène 

76 % 

DMB[a]A 

1 mg (3,6 

mg.kg-1) 
Huile de maïs Intra-duodénale 11 % 

1 mg (3,6 

mg.kg-1) 
Huile de maïs 

Intra-duodénale 

avec addition de bile 

exogène 

24 % 

B[a]P 

1 mg (3,6 

mg.kg-1) 
Huile de maïs Intra-duodénale 7 %  

1 mg (3,6 

mg.kg-1) 
Huile de maïs 

Intra-duodénale 

avec addition de bile 

exogène 

30 % 

Bartosek 1984  Rats SD 

B[a]A 
22,8 mg (134 

mg.kg-1) 
Huile de maïs Gavage  94 % 

Chr 
 22,8 mg (134 

mg.kg-1) 
Huile de maïs Gavage  75 % 

Triphénylène 
22,8 mg (134 

mg.kg-1)  
Huile de maïs Gavage  97 % 

Jacob 1989  Rats W Pyr 50 µg 
DMSO et l’huile de maïs 

(33/66) 
Gavage  93 % 

Grimmer 1988  Rats W Chr 
50 µg (0,2 

mg.kg-1) 
Huile de maïs Gavage  87 % 

Kawamura 1988  Rats W B[a]P 
8.68 µg (0,04 

mg.kg-1) 

200 mg de 12 matrices 

alimentaires différentes 
Gavage  26,2 - 60,6 % 

Walker 2007  Rats Fischer F-344 Flua 
50 ou 100 

µg.kg-1  
Huile mono-insaturée Gavage  68 – 72 % 
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50 ou 100 

µg.kg-1  
Huile poly-insaturée Gavage  65 – 70 % 

50 ou 100 

µg.kg-1  
Huile saturée Gavage  59 – 63 % 

Hecht 1979  Rat Fischer F-344 

B[a]P 

0,01- 0,1 et 1 

mg (0,04- 0,4 

et 4 mg.kg-1) 

Huile d’arachide Gavage  87 – 94 % 

B[a]P 
52,7 µg.kg-1 de 

viande 
Viande grillée au charbon Voie orale 89 % 

Chang 1943  Rats 

Naphtalène 
200 mg (66 

mg.kg-1) 
Suspension d’amidon à 1 % Gavage  100 % 

Acénaphtène 
200 mg (66 

mg.kg-1) 
Suspension d’amidon à 1 % Gavage  87 – 94 % 

Anthracène 
200 mg (66 

mg.kg-1) 
Suspension d’amidon à 1 % Gavage  26 – 36 % 

Phénanthrène 
200 mg (66 

mg.kg-1)   
Suspension d’amidon à 1 % Gavage  93 – 94 % 

Chr 
200 mg (66 

mg.kg-1) 
Suspension d’amidon à 1 % Gavage  13 – 18 % 

B[a]P 
200 mg (66 

mg.kg-1) 
Suspension d’amidon à 1 % Gavage  42 – 45 % 

Mirvish 1981  
Hamsters dorés 

syriens  

B[a]P 

100 µg.g-1 de 

croquettes 

pendant 10 

jours 

croquettes contenant de 

cellulose 
Voie orale 99,6 % 

B[a]P 

100 µg.g-1 de 

croquettes 

pendant 10 

jours 

croquette contenant de son de 

blé 
Voie orale 94 % 

3-MC 

100 µg.g-1 de 

croquettes 

pendant 10 

jours 

croquettes contenant de 

cellulose 
Voie orale 84 % 
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La présentation des études est faite pour chaque souche de rats par ordre chronologique puis pour les autres espèces. 

L’étude de l’absorption des HAP est différente selon les études. Les valeurs présentées sous forme de % correspondent aux valeurs obtenues par la soustraction de % de HAP 

éliminé dans les fèces. Pour l’absorption lymphatique, les HAP étaient analysés dans la lymphe prélevée du conduit supérieur lymphatique mésentérique. La biodisponibilité 

est calculée en divisant l’aire sous la courbe de la concentration sanguine (AUC) par voie intra-veineuse à l’AUC de la concentration sanguine par voie orale. 

B[a]A : benzo[a]anthracène, B[a]P :  benzo[a]pyrène, Chr : chrysène, DMB[a]A : 7,12-diméthylbenzo[a]anthracène, DMSO : diméthylsulfoxyde, Flua : fluoranthène, Pyr : 

pyrène, SD : Sprague Dawley, W : wistar, 3-MC : 3-méthylcholanthrène, µci : microcurie (unité de mesure de radioactivité).  
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L’absorption intestinale des HAP diminue avec la dose utilisée.  Une étude chez des rats 

Fischer F-344 a montré que la biodisponibilité du Flua diminuait de 5 % en augmentant la dose 

utilisée de 50 à 100 µg.kg-1 [Walker 2007]. Une autre étude chez les rats Fischer F-344 a montré 

que l’absorption du B[a]P diminuait de 7 % en augmentant la dose de 40 à 4000 µg.kg-1 [Hecht 

1979]. 

 

L’absorption intestinale diminue quand la masse molaire de la molécule augmente [Chang 

1943, Mirvish 1981]. Par exemple, lors de l’administration orale de croquettes contenant du 

B[a]P (252,3 g.mol-1) ou du 3-méthylcholanthrène (3-MC) (268,3 g.mol-1) chez le hamster, le 

taux d’absorption était respectivement de 99,6 et 84 % [Mirvish 1981]. Une étude chez des 

chèvres montrait que l’absorption orale des HAP dissouts dans l’huile suivait l’ordre suivant : 

78,3 % pour le phénanthrène (178,2 g.mol-1)  > 74,5 % pour le Pyr (202,3 g.mol-1) > 11,8 % 

pour le B[a]P (252,3 g.mol-1) [Grova 2002]. Une étude chez les cochons a montré que 

l’absorption du phénanthrène ajouté au lait était de 95 % alors que celle du B[a]P n’était que de 

33% [Laurent 2002]. 

 

L’absorption augmente également quand la solubilité de la molécule dans l’eau augmente ou 

quand la lipophilie de la molécule diminue. Par exemple, chez des rats SD, l’absorption du 

B[a]A était plus élevée que celle du Chr (94 % versus 75 % respectivement) alors qu’ils ont le 

même PM (228,3 g.mol-1) et une lipophilie comparable (logKow 5,16 et 5,61) mais la solubilité 

dans l’eau du B[a]A (9,4 µg.L-1) est 5 fois plus élevée que celle du Chr (2 µg.L-1) [Bartosek 

1984]. Dans une étude sur les cochons, après administration du lait contenant soit du B[a]P (log 

Kow 6,04) soit du phénanthrène (log Kow 4,5) marqués au 14C radioactif, l’absorption était 3 

fois plus élevée pour le phénanthrène en comparaison avec le B[a]P 24 heures après l’exposition 

(86,1 % pour le phénanthrène versus 30,5 % pour le B[a]P) [Cavret 2003, Laurent 2002].  

 

De plus, comme pour les lipides, l'absorption des HAP augmente avec la présence de bile qui 

est nécessaire à la formation de micelles qui facilitent leur absorption. En effet, la couche 

aqueuse entourant la membrane de la bordure en brosse intestinale constitue une barrière 

importante à l'absorption des composés lipophiles tels que les HAP. Cependant, les sels biliaires 

qui sont amphiphiles permettent le passage des composés lipophiles à travers cette couche 

aqueuse [Vetter 1994]. En effet, Rahman et Barrowman (1986) ont montré que l'absorption de 

l'anthracène, du 7,12-diméthylbenz[a]anthracène (DMB[a]A) et du B[a]P chez des rats SD, 

diminuait respectivement de 76 à 54 %; de 24 à 11 % et de 30 à 7 % en présence ou en l'absence 
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de bile et de sels biliaires exogènes [Rahman 1986]. Par contre, l’absorption du 2,6-

diméthylnaphtalène et du phénanthrène ne variait pas selon l’ajout ou non de bile exogène 

[Rahman 1986].  Ainsi, la présence de la bile est importante pour l’absorption des HAP à HPM 

(4 cycles ou plus) ou de HAP à FPM ayant une faible solubilité (3 cycles aromatiques avec une 

solubilité dans l’eau (< 70 µg.L-1). 

 

L’absorption intestinale des HAP dépend aussi du type d’alimentation.  

L’addition de certains compléments alimentaires peut modifier l’absorption intestinale des 

HAP. Par exemple, la présence du son de blé dans l’alimentation entraîne une diminution de 

l’absorption du B[a]P avec l’augmentation de son élimination fécale. En effet, l’addition du son 

de blé à la nourriture des hamsters contenant du B[a]P à 100 µg.g-1 entraînait une augmentation 

de 13 fois la quantité du B[a]P éliminée sous forme inchangée dans les fèces (2,6 µg.g-1 versus 

86,2 µg.g-1) [Mirvish 1981]. Ceci peut être expliqué par la capacité du son de blé à augmenter 

la proportion d’eau dans l’intestin diminuant ainsi l’absorption des molécules lipophiles comme 

le B[a]P ou par l’adsorption du B[a]P dans le son du blé. Une autre étude, chez des rats SD, a 

montré que l’absorption intestinale du B[a]P diminuait avec l’ajout de certains compléments 

alimentaires selon l’ordre suivant : acide chlorogénique > quercétine > charbon [Stavric 1994]. 

Cao et al. (2005) ont montré que l’effet de l’addition de certains compléments alimentaires sur 

la bio-disponibilité du B[a]P était variable : diminution de la biodisponibilité avec l’aloe et 

l’aloésine (54 % versus 34 %) mais aucun effet avec le propolis (54 % versus 51 %). Une autre 

étude a montré que l’extrait du thé vert augmentait de 2 fois l’élimination fécale du B[a]P chez 

des rats SD en diminuant son absorption intestinale lymphatique de14,4 % à 7,6 % et en 

augmentant son excrétion biliaire de 24,3 % à 31,5 % [Kim 2012]. Ceci peut être expliqué par 

la capacité de certaines molécules à former des complexes avec les HAP ce qui diminue le taux 

des HAP libres disponibles pour l’absorption intestinale.  

Les aliments solides peuvent adsorber les HAP rendant ainsi leur absorption intestinale plus 

difficile [Hecht 1979, Kadry 1995, Stavric 1994, Kawamura 1988]. Par exemple, chez le rat 

SD, l’absorption intestinale du B[a]P incorporé dans différents types de matrice alimentaire 

diminuait selon l’ordre suivant : nourriture standard du rat > petits pois > viande de bœuf 

[Stavric 1994]. Une autre étude a montré que l’absorption du B[a]P chez des rats Wistar (W) 

variait selon le type d’aliment contaminé par le B[a]P selon l’ordre suivant : trioléine (60,6 %) 

> huile de soja (47,3 %) > cellulose (35,4 %) = pain (32,1 %) = galette de riz (32 %) = lignine 

(29 %) = eau (30,8 %) = amidon (28,9 %) = pomme de terre (26,2 %) [Kawamura 1988].  
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Une alimentation riche en lipide augmente l’absorption des HAP [Harris 2008, Ramesh 2004, 

Stavric 1994, Walker 2007] mais le type de lipide utilisé a un effet sur la biodisponibilité des 

HAP. Ainsi, la biodisponibilité du Flua chez des rats Fischer F-344 diminuait de 72 % lorsqu’il 

était dissout dans de l’huile mono ou poly-insaturée à 63 % lorsqu’il était dissout dans de l’huile 

saturée [Walker 2007].  

 

Enfin, le microbiote intestinal joue un rôle dans l'absorption des HAP. En effet, chez des 

souris, après un co-traitement de B[a]P et de Lactobacillus, l'élimination fécale du B[a]P 

augmente de 50 % par rapport à l'exposition au B[a]P seul [Liu 2021].  

 

Le microbiote intestinal appelé aussi flore intestinale est constitué de l’ensemble des micro-

organismes recouvrant la surface de la muqueuse intestinale. Il est constitué de champignons, 

virus, levures, archées, helminthes et surtout de bactéries. Le nombre de bactérie augmente en 

allant de l’estomac jusqu’au colon suite à différents paramètres (pH, concentration biliaire, 

teneur en oxygène, disponibilité des nutriments, temps de transit, …). De plus de la densité 

bactérienne, le type de bactérie abondant varie selon les différentes parties de l’intestin. De 

plus, la composition du microbiote intestinale est variable en fonction de différents facteurs 

comme l’âge, l’alimentation, le mode de vie, l’hygiène, la localisation géographique, …. Le 

microbiote intestinal vit en symbiose avec l’organisme humain et assure plusieurs fonctions : 

fonctions protectrices (effet barrière protecteur de l’épithélium intestinal), fonctions 

structurales (structuration de l’épithélium intestinal, différenciation et prolifération des cellules 

intestinales), fonctions immunitaires (maturation du système immunitaire, activité anti-

inflammatoire), fonctions métaboliques (métabolisme des lipides, protéines et glucides; 

production des vitamines, absorption des électrolytes), fonction de neuromodulation 

(développement et fonctionnement du cerveau, production des neuromédiateurs). Cependant, 

la dysbiose intestinale caractérisée par un déséquilibre des la flore intestinale est responsable 

de plusieurs pathologies : digestives (syndrome de l’intestin irritable, perturbation de 

l’absorption digestive), métaboliques (obésité, diabète type II,), immunitaires (maladie 

inflammatoire chronique intestinale, eczéma, psoriasis, polyarthrite rhumatoïde), cardiaques 

(hypertension artérielle), neurologiques et psychiatriques (anxiété, dépression, schizophrénie, 

parkinson), et cancéreuses (cancer colorectal). 
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1.2 Circulation sanguine et distribution dans les différents organes du B[a]P et des 

autres HAP chez le rongeur 

 

Après absorption, les HAP atteignent la circulation systémique pour être distribués dans 

l’organisme.  Ils atteignent les différents organes par la voie sanguine via la veine porte ou par 

la voie lymphatique par l’intermédiaire des chylomicrons mais la voie sanguine représente la 

voie principale d’absorption (Figure 5) [Harris 2013, Laher 1984, 1987, Ramesh 2004].  

 

Le temps d’obtention du pic sanguin ainsi que son intensité dépendent de la vitesse et du taux 

d’absorption de chaque composé. Chez le rat, après une exposition orale, le pic sanguin des 

HAP à FPM (phénanthrène, Pyr) est obtenu 1 heure après l’exposition alors que celui des HAP 

à HPM (B[a]P, Chr, B[a]A, triphénylène) est obtenu seulement 3 à 6 heures après [Bartosek 

1984, Laurent 2002, Moreau 2015b].  

De plus, les concentrations maximales sanguines de HAP augmentent avec la solubilité de la 

molécule. Ainsi, chez les rats SD, la concentration sanguine du B[a]A (ayant une solubilité dans 

l’eau de 9,4 µg.L-1)  était 4 à 8 fois plus élevée que celle du Chr (ayant une solubilité dans l’eau 

de 2 µg.L-1  ) [Bartosek 1984]. Pour le B[a]P, le pic sanguin correspondait à 0,01 – 0,05 % de 

la dose administrée par gavage chez des rats SD [Marie 2010, Moreau 2015b, Ramesh 2001].  

 

Le tableau 6 synthétise les différentes études faites sur la distribution des HAP dans les 

différents organes chez les rongeurs.
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Tableau 6: Etudes in vivo chez les rongeurs de la distribution du B[a]P et des autres HAP dans les différents organes 

Auteurs Espèce animale Exposition 
Récupération des organes pour 

analyses 
Résultats 

Marie 2010 Rats SD 

-B[a]P 

-1 dose de 10 mg.kg-1 

-Voie IV 

2 heures après l’exposition 

Poumons : 6 % 

Tissu adipeux péri-rénal : 1 % 

Foie : 0,01 % 

Reins : 0,001 % 

Bartosek 1984 
 

Rats SD 

B[a]A 

- 22,8 mg (134 mg.kg-1) par 

gavage  

1 heure 30 minutes après le gavage 
Tissu adipeux mammaire : 45 µg.g-1 

Foie : 15 µg.g-1 

Chr 

- 22,8 mg (134 mg.kg-1) par 

gavage  

1 heure 30 minutes après le gavage 
Tissu adipeux mammaire : 5 µg.g-1 

Foie : 3 µg.g-1 

Triphénylène 

-22,8 mg (134 mg.kg-1) par 

gavage  

1 heure 30 minutes après le gavage 
Tissu adipeux mammaire : 130 µg.g-1 

Foie : 15 µg.g-1 

Wiersma 1983 Rats SD 

-B[a]P 

-1 dose de 3 mg.kg-1  

-Voie IV 

5 heures après l’exposition 

Poumons : 0,25 % 

Graisse épididymaire: 0,19 % 

Foie : 0,09 % 

Reins : 0,04 % 

Muscle du diaphragme : 0,02 % 

Ramesh 2001 Rats Fischer F-344 

-B[a]P 

-1 dose de 100 mg.kg-1 

-Gavage  

24 heures après le gavage 

Reins : 10 % 

Poumons : 8% 

 

Jin 2021 Souris ApoE-KO 

-B[a]P incorporé dans la 

nourriture 

-8,5 mg.kg-1.J-1 pendant 24 

semaines 

A la fin de l’exposition 

Duodénum : 15 - 30 ng.g-1 

Graisse épididymaire : 15 – 30 ng.g-1 

Poumons : 15 – 30 ng.g-1 

Reins : 6 – 10 ng.g-1 

Foie : 6 – 10 ng.g-1  
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Cerveau : 6 – 10 ng.g-1 

Li 2020 Souris C57BL/6 

-B[a]P 

-100 mg.kg-1.J-1 pendant 3 

jours  

-Gavage  

24 heures après la 3ème exposition 

Intestin : 1,5 µg.g-1 

Graisse épididymaire: 1,3 µg.g-1 

Poumons : 0,5 µg.g-1 

Reins : 0,5 µg.g-1 

Rate : 0,25 µg.g-1 

Foie : 0,13 µg.g-1  

La présentation des études est faite pour chaque souche de rats par ordre chronologique puis pour toutes les souches de souris par ordre chronologique. 

Les valeurs présentées en % correspondent au % de la dose administrée du HAP. B[a]A : benzo[a]anthracène, B[a]P : benzo[a]pyrène, Chr : chrysène,  IV : intra-veineuse, 

SD : Sprague Dawley.
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Les HAP peuvent être distribués dans différents organes (Tableau 6). Après exposition orale, 

on distingue 2 groupes d’organes : un groupe comprenant l'estomac, le duodénum, la graisse 

épididymaire et le poumon qui présente les concentrations en HAP les plus élevées, et un 

deuxième groupe comprenant le foie, le cerveau et les reins qui présente des concentrations de 

HAP 3 à 5 fois plus faibles [Bartosek 1984, Jin 2021, Li 2020, Ramesh 2001].  Après exposition 

par voie intra-veineuse, la distribution des HAP n’était pas étudiée dans les organes du tube 

digestif, cependant pour les autres organes, la distribution du B[a]P entre les organes était 

identique à celle de la voie orale [Marie 2010, Wiersna 1983]. 

 

Comme pour l’absorption, la concentration des HAP dans les organes augmente avec la 

solubilité des molécules dans l’eau. Ainsi, la concentration du B[a]A était 3 à 5 fois plus élevée 

que celle du Chr dans le foie et le tissu adipeux mammaire chez des rats SD [Bartosek 1984].  

 

1.3 Métabolisme du B[a]P et des autres HAP 

 

Le métabolisme des HAP est divisé en deux phases : la phase I ou phase de fonctionnalisation 

et la phase II ou phase de conjugaison.  

 

Durant la phase I, les HAP sont métabolisés en un mélange complexe de époxydes, phénols, 

quinones, diols, diols époxydes, et tétraols. Les enzymes de la phase I sont : les CYP, l’époxyde 

hydrolase (EH), l’aldo-kéto-réducatse (AKR), la dihydrodiol déhydrogénase (DD), la NADPH 

quinone oxidoréductase 1 (NQO1). Le schéma général du métabolisme des HAP implique 

l'oxydation en une gamme de produits primaires (époxydes, phénols, et diols) et secondaires 

(diols époxydes, tétraols, et phénols époxydes) à la phase I qui seront ensuite conjugués avec le 

glutathion, l’acide glucuronique, et le sulfate pour donner les métabolites de la phase II.  

 

1.3.1 Les cytochromes p450 

 

Les CYP sont des hémoprotéines. Selon la protéine fixée sur l’hème, on distingue plusieurs 

isoformes réparties en familles et sous-familles. Pour une même famille de CYP, on a 40 % 

d’analogie dans leurs séquences d’acides aminés. Pour la sous-famille, l’homologie de la chaine 

d’acides aminés est supérieure à 55 %. Les isoformes présentent moins de 3% de différence de 

séquence (Figure 7). 
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Figure 7:  Nomenclature des cytochromes P450 (exemple CYP 1A2) 

 

1.3.1.1 Distribution des CYP dans les organes   

 

La quantité de CYP varient en fonction du type de CYP, de l’espèce et des organes au sein 

d’une même espèce. Chez le rat, les CYP les plus exprimés au niveau intestinal sont les 

CYP1A1, 1B1 et 3A1 et à moindre niveau 2C6 et 2C11. D’autres CYP (1A2, 2A1, 2B2, 2E1, 

3A2 et 4A1) présents dans le foie du rat ne sont pas exprimés dans l’intestin [Zhang 1996]. 

Chez l’homme, les CYP les plus exprimés dans l’intestin sont les CYP 3A4 et 2C et 1A1 avec 

aussi l’expression des CYP 1B1, 2D6, 2E1, et 3A5 à moindre niveau, alors qu’au niveau 

hépatique, le CYP 1A2 est le plus exprimé [Ding 2003, Murray 2001, Obach 2001, Zhang 

1999]. 

 

1.3.1.2 CYP impliqués dans le métabolisme des HAP 

 

Les CYP les plus importants pour le métabolisme des HAP sont les CYP 1A1 et 1B1 [Arlt 

2008, Shimada 2006]. Le CYP 1B1 est impliqué à la fois dans la voie de détoxification et de 

bio-activation des HAP, alors que le CYP 1A1 est surtout impliqué dans la voie de 

détoxification du B[a]P [Reed 2018, Shiizaki 2017, Sparfel 2006, Uno 2004, 2006]. Ceci est 

aussi vrai pour le dibenzo[a,l]pyrène (DB[a,l]P) et le DMB[a]A [Buters 1999, 2002]. D’autres 

isoformes peuvent intervenir dans le métabolisme des HAP à moindre niveau comme les CYP 

1A2, 2C8, 2C9, 2C19 et 3A4 [Shiizaki 2017, Sulc 2016]. 

 

1.3.1.3 Induction des CYP par le B[a]P et les autres HAP 

 

De nombreuses études in vitro, ex vivo et in vivo chez l’animal se sont intéressées à l’induction 

des CYP par les HAP (Tableaux 7, 8). 
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Tableau 7 : Etudes in vitro, ex vivo concernant l’effet de l’exposition au B[a]P ou autres HAP sur l’expression et l’activité des cytochromes P450 et de l’époxyde  

hydrolase. 

Etudes in vitro 

Etudes Modèles cellulaires Exposition Résultats 

Gao 2022 

Cellules pulmonaires 

humaine A549 
B[a]P à 1- 5 et 25 µM pendant 48 

heures 

•Augmentation dose-dépendante de l’expression des CYP 1A1 (2,5- 3,5 et 3,8 

fois), 1B1 (50%, 75% et 80%), 3A4 (20%, 25% et 30 %), EH (10%, 18% et 20 

%) 

Cellules tumorales 

mammaires MCF-7 

•Augmentation dose-dépendante de l’expression des CYP 1A1 (2- 3,5 et 3,8 

fois), 1B1 (25%, 35% et 60 %), 3A4 (15%, 20% et 30%) 

•Augmentation de 15% de l’expression de l’EH à la dose de 25 µM uniquement 

Genies 2016  
Cellules pulmonaires 

humaines A549 

0,2 µM de B[a]P / B[e]P / B[b]F / 

B[k]F / B[j]F / B[a]A / B[g,h,i]P / 

DB[a,h]A / I[1,2,3-cd]P / Chr / Flua 

/ Pyr / Naph pendant 2 heures 

•Induction de l’expression du CYP 1A1 (entre 2 et 40 fois) et du CYP 1B (entre 2 

et 5 fois) avec tous les HAP sauf pour le Pyr et le Naph selon l’ordre suivant : 

DB[a,h]A> B[k]F> B[b]F> I[1,2,3-cd]P> B[j]F> B[a]A> B[a]P> Chr> Flua> 

B[g,h,i]P> B[e]P 

Shah 2016 

Cellules 

d’hépatocarcinomes 

humains HepG2 

1 et 2 µM de B[a]P pendant 24 

heures 

•Induction de 20 fois de l’expression des CYP 1A1 et 1A2 à 2 µM 

•Pas d’effet sur l’expression du CYP 1B1 

Lignée cellulaire de 

lymphoblastoides 

humains MCL-5 

•Induction de 30 fois de l’expression du CYP 1A1 et de 5 fois de l’expression du 

CYP 1A2 de 10 fois de l’expression du CYP 1B1 à 2 µM 

Lignée cellulaire de 

lymphoblastoides 

humains AHH-1 

•Pas d’effet sur l’expression des CYP 1A1, 1A2 et 1B1 

Lignée cellulaire de 

lymphoblastoides 

humains TK6 

•Pas d’effet sur l’expression des CYP 1A1, 1A2 et 1B1 

Libalova 2014 
Cellules épithéliales 

pulmonaires 

B[a]P à 10-3- 10-2- 0,1- 0,25- 0,5- 1- 

10 µM pendant 24 heures 

•Induction de 2 à 100 fois de l’expression du CYP 1A1 à partir de 0,1 µM 

•Induction de 2 à 10 fois de l’expression du CYP 1B1 à partir de 0,1 µM 

B[k]F à 10-3- 10-2- 0,05- 0,1- 0,25- 

0,5- 1- 10 µM pendant 24 heures 

•Augmentation de 2 à 100 fois de l’expression du CYP 1A1 à partir de 10-2 µM 

•Augmentation de 2 à10 fois de l’expression du CYP 1B1 à partir de 10-2 µM 
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Genies 2013 

Cellules d’hépatomes 

humains HepG2 

B[a]P à 2 et 5µM  

pendant 14 heures 

•Augmentation de 60 et 200 fois de l’expression du CYP 1A1 à 2 et 5 µM de 

B[a]P 

•Augmentation de 8 fois de l’expression du CYP 1B1 à 5 µM de B[a]P 

Cellules humaines de la 

vessie T24 
Pas de modification de l’expression des CYP 1A1 et 1B1 

Cellules pulmonaires 

humaine A549 

• Augmentation de 60 fois de l’expression du CYP 1A1 à 2 et 5 µM de B[a]P 

•Augmentation de 9 fois de l’expression du CYP 1B1 à 2 et 5 µM de B[a]P 

Luckert 2013 

 

Cellules d’hépatomes 

humains HepG2 
0,5- 1 et 1,5 µM du B[a]P pendant 

48 heures 

Augmentation de 2 fois de l’expression du CYP 3A4 à 0,5 et 1 µM et de 4 fois à 

1,5 µM 

Cellules rénales 

embryonnaires humaines 

HEK-293 

Pas de modification de l’expression du CYP 3A4 avec le B[a]P 

Endo 2008 

Cellules d’hépatomes 

humains HepG2 
1 µM B[a]P pendant 24 heures 

Induction de l’expression du CYP 1A1, 1A2 

 

Cellules humaines 

rénales HEK293  
Pas de modification de l’expression des CYP 1A1, 1A2 et 1B1 

Cherng 2006  
Cellules d’hépatomes 

humains HepG2 
10 µM du B[a]P pendant 18 heures •Augmentation de l’expression du CYP 1A1 

Etudes ex vivo 

Etudes Modèles cellulaires Exposition Résultats 

Pushparajah 2008  

Coupes du foie humain  
1- 5- 10- 50 et 100 µM du B[a]P / 

DB[a,h]A / Flua / DB[a,l]A / B[b]F 

/ 1-méthylphénanthrène pendant 24 

heures 

Augmentation de l’activité enzymatique de l’EH : 

• de 8 fois avec le B[a]P à partir de 1 µM 

•de 6 fois avec le DB[a,h]A et le Flua  à partir de 5 µM 

•de 4 fois avec le B[b]F à partir de 10 µM 

Coupes du foie de rats 

•Augmentation de l’activité enzymatique de l’EH avec le B[a]P et avec le 

DB[a,h]A à partir de 5 µM 

•L’activité enzymatique de l’EH (avant application des HAP) était 4 fois moins 

élevée chez le rat que chez l’homme 

Harrigan 2006  
Coupes du foie de rats 

SD 

1- 10- et 80 µM du B[a]P pendant 

24 heures 

•Augmentation de 50 fois de l’expression du CYP 1A1 à 80 µM 

•Augmentation de 26 fois de l’expression du CYP 1B1 à 80 µM 
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Coupes des poumons de 

rats SD 

•Augmentation de 10 fois de l’expression du CYP 1A1 à 10 µM 

•Augmentation de 5 fois de l’expression du CYP 1B1 à 10 µM 

Keshava 2005  
Cellules épithéliale 

mammaire humaine 
B[a]P à 4 µM pendant 12 heures 

•Augmentation de 10 à 48 fois de l’expression du CYP 1A1 

•Augmentation de 7 à 20 fois de l’expression du CYP1B1 

B[a]A :benzo[a]anthracène, B[a]P : benzo[a]pyrène, B[b]F : benzo[b]fluoranthène, B[e]P : benzo[e]pyrène, B[g,h,i]P :benzo[g,h,i]pérylène, B[j]F : benzo[j]fluoranthène 

B[k]F : benzo[k]fluoranthène, Chr : chrysène, CYP : cytochrome P450, DB[a,h]A : dibenzo[a,h]anthracène, EH : époxyde hydrolase, Flua : fluoranthène, I[1,2,3-cd]P : 

indénol[1,2,3-cd]pyrène, Naph : naphtalène, Pyr : pyrène, SD : Sprague Dawley.. 

 



57 

 

 

Tableau 8: Etudes in vivo (chez des modèles rongeurs) concernant l’effet de l’exposition au B[a]P ou autres HAP sur l’expression et l’activité des cytochromes P450 

Etudes Modèle animal Exposition Exposition 

Floreani 2012  Rats SD 
3 mg.kg-1.J-1 de B[a]P pendant 3 

jours par voie IP  

•Induction de l’expression du CYP 1A1 (50 pmol.mg-1 protéine) et 1A2 (300 

pmol.mg-1 protéine) dans le foie 

•Augmentation de 15 fois de l’activité enzymatique des CYP 1A1 et 1A2 (800 

pmol.mg-1 protéine.min-1) 

Harrigan 2006 Rats SD 
10 et 50 mg (33 et 165 mg.kg-1) de 

B[a]P par voie IP 

• Augmentation de 6 600 fois de l’expression du CYP 1A1 et de 500 fois de 

l’expression du CYP 1B1 dans le foie avec 10 et 50 mg du B[a]P 

• Augmentation de 14 fois de l’expression du CYP 1A1et de 60 fois de 

l’expression du CYP 1B1 dans les poumons avec 10 et 50 mg du B[a]P 

Borek-Dohalska 

2016  
Rat W 150 mg.kg-1 de B[a]P par gavage  

•Augmentation de 8, 4 et 2 fois de l’expression du CYP 1A1 dans les microsomes 

hépatiques, rénaux et pulmonaires respectivement 

Augmentation de 8 fois de l’activité enzymatique du CYP 1A1 dans les 

microsomes hépatiques• 

Augmentation de 50 % de l’activité enzymatique des CYP 3A1 et 3A2 dans les 

microsomes hépatiques 

Hodek 2013  Rats W 150 mg.kg-1 de B[a]P par gavage 

•Augmentation de l’expression des CYP 1A1 et 1A2 dans les microsomes 

hépatiques et intestinaux 

•Augmentation de 40 et 9 fois de l’activité des CYP 1A1 et 1A2 dans les 

microsomes hépatiques 

•Augmentation de 280 et de 66 fois de l’activité enzymatique des CYP 1A1 et 

1A2 dans les microsomes intestinaux 

Floreani 2012  Rats W 
3 mg.kg-1.J-1 de B[a]P pendant 3 

jours par voie IP  

•Induction de l’expression du CYP 1A1 (100 pmol.mg-1 protéine) et 1A2 (400 

pmol.mg-1 protéine) dans le foie 

• Augmentation de 10 fois de l’activité enzymatique des CYP 1A1 et 1A2 (450 

pmol.mg-1 protéine.min-1) 

Bentsen-Farmen 

1999  
Rats W 10 mg.kg-1  de B[a]P par voie IP  

•Augmentation de 3 fois de l’activité du CYP 1A1 dans les microsomes 

hépatiques 

Li 2020  Souris C57BL/6 
100 mg.kg-1.J-1  de B[a]P pendant 3 

jours par gavage  

•Augmentation de 4 fois de l’expression du CYP 1A2 dans les microsomes 

hépatiques 
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•Pas d’effet du B[a]P sur l’expression des CYP 1A1 et 1B1 dans les microsomes 

hépatiques 

•Augmentation de 25 fois de l’activité enzymatique des CYP 1A1 et 1B1 dans les 

microsomes hépatiques 

Arlt 2015  Souris C57B16 
0,5 mg (20 mg.kg-1)B[a]P par voie 

IT 

•Augmentation de 2 et 5 fois de l’expression du CYP 1A1 dans les microsomes 

pulmonaires et hépatiques 

•Pas d’effet du B[a]P sur l’expression du CYP 1B1 dans les microsomes 

pulmonaires 

Diggs 2013  Souris Apc 

100 µg.kg-1.J-1 de B[a]P dissout 

dans du tricarpryline pendant 60 

jours 

•Augmentation de 3 et 4 fois de l’expression du CYP 1A1 dans les microsomes 

du foie et du colon 

 

100 µg.kg-1.J-1 de B[a]P dissout 

dans l’huile d’arachide pendant 60 

jours 

•Augmentation de 3 et 2 fois de l’expression du CYP 1A1 dans les microsomes 

du foie et du colon 

 

100 µg.kg-1.J-1 de B[a]P dissout 

dans l’huile de coco pendant 60 

jours 

•Diminution de 50 % de l’expression du CYP 1A1 dans les microsomes 

hépatiques 

•Augmentation de 2 fois de l’expression du CYP 1A1 dans les microsomes du 

colon 

Shi 2010  Souris C57BL/6J 
125 mg.kg-1.J-1 de B[a]P pendant 30 

jours par gavage  

•Augmentation de 100 fois de l’expression de CYP 1A1 dans les intestins 

pendant toute l’exposition 

•Augmentation de 500 fois de l’expression du CYP 1A1 dans le foie pendant 24 

heures après le premier gavage puis retour à la normale durant le reste de 

l’exposition 

Courter 2007a  

Souris Sencar 

 

 

50,4 µg de B[a]P par application 

cutanée 

•Induction de l’expression des CYP 1A1 et 1B1 dans les microsomes des cellules 

épidermiques  

0,6 µg de DB[a,l]P par application 

cutanée 

•Induction de l’expression des CYP 1A1 et 1B1 dans les microsomes des cellules 

épidermiques 

Shimada 2003  Souris C57BL/6J 
100 mg.kg-1 de B[a]P / DMB[a,l]A 

/ 3-MC par voie IP 

•Induction de l’expression des CYP 1A1, 1B1 avec les HAP dans les microsomes 

hépatiques et pulmonaires 

•Induction de l’expression du CYP 1A2 avec les HAP dans les microsomes 

hépatiques 

Shimada 2002  Souris C57BL/6J 
100 mg.kg-1 de B[a]P / DB[a,l]A / 

DMB[a,l]A / 3-MC / B[b]F / B[a]A 

•Pas d’induction de l’expression des CYP 1A1, 1A2 et 1B1 avec le Pyr, Flua et 

Anth 
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/ Chr /  B[e]P / Pyr / Anth / Flua par 

voie IP 

•Induction de l’expression des CYP 1A1, 1B1 et 1A2 avec les HAP dans les 

microsomes hépatiques  

•Induction de l’expression des CYP 1A1, 1B1 avec les HAP dans les microsomes 

pulmonaires 

•Les plus forts inducteurs : B[a]P, DB[a,l]A, DMB[a,l]A, 3-MC 

•Augmentation de 15 à 160 fois de l’activité enzymatique des CYP 1A1 et 1B1 

dans les microsomes hépatiques 

Uno 2001  Souris C57BL/6J 500 mg.kg-1 de B[a]P par voie IP 

•Augmentation de l’expression des CYP 1A1 et 1A2 dans les microsomes 

hépatiques 

•Augmentation de 6 fois de l’activité enzymatique du CYP 1A1 dans les 

microsomes hépatiques 

Anth : anthracène, B[a]A :benzo[a]anthracène, B[a]P : benzo[a]pyrène, B[b]F : benzo[b]fluoranthène, B[e]P : benzo[e]pyrène, Chr : chrysène, CYP : cytochrome P450, 

DB[a,l]A : dibenzo[a,l]anthracène, DB[a,l]P : dibenzo[a,l]pyrène, DMB[a,l]A :7,12-diméthylbenzo[a,l]anthracène, Flua : fluoranthène, HAP : hydrocarbure aromatique 

polycyclique, IP : intra-péritonéale , IT : intra-trachéale, Pyr : pyrène, SD : Sprague Dawley. W : Wistar, 3-MC : 3-méthylcholanthrène. 
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L’induction des CYP est variable selon l’HAP. Certains HAP de HPM (DB[a,h]A, B[k]F, 

B[b]F, IP, benzo[j]fluoranthène (B[j]F), B[a]A, B[a]P, Chr, B[g,h,i]P) sont de forts inducteurs 

des CYP 1A1 et 1B1 et 1A2 alors que d’autres  (Flua, Pyr, anthracène ou benzo[e]pyrène 

(B[e]P)) ne le sont pas [Courter 2007a, Genies 2016, Keshava 2005, Libalova 2014, 

Pushparajah 2008, Shimada 2002, 2003, Uno 2001, Williams 2000]. De plus, certains 

métabolites comme les o-quinones peuvent aussi induire l’expression des CYP 1A1 

[Burczynski 2000]. A l’inverse, les HAP ayant des chaines acétyléniques (comme le 1-(1-

propynyl)pyrène, le 2-(1-propynyl)phénanthrène et le 2-éthynylpyrène) semblent avoir une 

action inhibitrice sur l’activité des CYP 1A1, 1A2 et 1B1 humains [Shimada 1998, 2007]. 

 

Le taux d’induction de l’expression des CYP après exposition aux HAP est variable selon le 

type de cellules (dans les modèles in vitro) ou l’organe étudié (dans les modèles in vivo). 

Certaines cellules comme les cellules lymphoblastoides humaines (AHH1 et TK6) et les 

cellules rénales embryonnaires humaines (HEK 293) ne répondent pas à l’induction des CYP 

par les HAP [Endo 2008, Luckert 2013, Shah 2016] car elles ne présentent pas les récepteurs 

régulés par les HAP comme le récepteur aux hydrocarbures aromatiques (AhR) ou le 

« pregnane X receptor » (PXR). Bien que le degré d'induction du CYP 1A1 était inférieur au 

niveau intestinal par rapport au foie, le taux des CYP 1A1 obtenues était plus élevé dans 

l’intestin avec une activité enzymatique plus élevée étant donné que le niveau basal du CYP 

1A1 est plus élevé au niveau intestinal par rapport au niveau hépatique [Arlt 2015, Borek-

Dohalaska 2016, Harrigan 2006, Hodek 2013, Shi 2010]. 

 

L’induction enzymatique des CYP dépend du véhicule dans lequel est dissout l’HAP. Par 

exemple, après exposition des souris Apc au B[a]P pendant 60 jours, l’induction du CYP 1A1 

hépatique était 3 fois plus élevée quand le B[a]P était dissout dans l’huile insaturée par 

comparaison avec le B[a]P dissout dans l’huile saturée (ceci pourrait être liée à l’augmentation 

de l’absorption du B[a]P avec l’huile insaturée) [Diggs 2013].  

 

Enfin, l’induction des CYP est dose-dépendante et peut rester une certaine durée pour revenir 

ensuite aux valeurs de base [Gao 2022, Genies 2013, Harrigan 2006, Libalova 2014, Luckert 

2013, Shah 2016, Shi 2010]. Par exemple, après exposition des souris à 125 m.kg-1.J-1 de B[a]P 

pendant 30 jours par gavage, l’induction enzymatique des CYP 1A1, et 1B1 au niveau hépatique 

est observée seulement durant les 5 premiers jours du gavage alors qu’au niveau intestinal cette 

induction est observée durant toute la durée d’exposition [Shi 2010]. 
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1.3.2 L’époxyde hydrolase 

 

Les EH sont une classe de protéines qui catalysent l'hydratation d'époxydes chimiquement 

réactifs en leurs produits dihydrodiols correspondants. Chez les mammifères, il existe au moins 

cinq formes d’EH : la 5,6-oxyde de cholestérol hydrolase microsomale, l'hepoxiline A3 

hydrolase, la leucotriène A4 hydrolase, l’EH soluble, et l'époxyde hydrolase microsomale qui 

est la forme impliquée dans la bio-activation des HAP [Fretland 2000]. 

 

L’activité enzymatique de l’EH varie selon l’espèce. En effet, elle est 4 fois plus élevée chez 

l’homme que chez le rat [Cornet 1995, Pushparajah 2008]. 

 

Contrairement au CYP, les études de l’effet du B[a]P et des autres HAP sur l’expression et 

l’activité de l’EH sont peu nombreuses.  

L’EH est induite par les HAP (B[a]P, DB[a,h]A, B[b]F) [Pushparajah 2008], et cette induction 

est dose-dépendante comme pour les CYP [Gao 2022]. 

De plus, l’induction de l’activité enzymatique de l’EH varie en fonction du type 

d’alimentation.  Au niveau des microsomes hépatiques de rats, son activité augmente quand 

les rats sont nourris avec une alimentation riche en lipides mais cette augmentation varie selon 

le type de lipides : elle est de 60 % pour les lipides saturés, de 100 % pour les lipides mono-

insaturés et 200 % pour les lipides polyinsaturés [Gower 1986].  

 

1.3.3 Les enzymes de la phase II 

 

Le métabolisme de la phase II implique la conjugaison des métabolites de la phase I avec de 

petites molécules (glutathion, acide glucuronique, acide sulfurique) catalysées par des enzymes 

spécifiques comme les sulfotransférases (SULT), les GST et les uridine diphosphate-

glucuronyl-transférases (UGT) pour former des conjugués polaires plus volumineux qui sont 

solubles dans l'eau et facilement excrétés.  

En général, le catéchol est conjugué par la SULT et les époxydes par les GST [Ewa 2017]. 

Tandis que les métabolites phénoliques et les diols sont conjugués par les UGT et les SULT 

[Shimada 2006]. La conjugaison de ces groupements (glutathion, acide glucuronique, acide 

sulfurique) aux différents métabolites entraîne une augmentation de leur hydrophilie facilitant 

ainsi leur élimination. 
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1.3.4 Les différentes voies de bio-activation du B[a]P 

 

Pour le B[a]P, durant la phase I, il existe plusieurs voies de bio-activation et une voie de 

détoxification (Figure 8). La phase de détoxification permet la formation de phénols et des diols. 

Le 3-hydroxybenzo[a]pyrène (3-OHB[a]P) est le métabolite majoritairement formé. 
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Figure 8: Les principales voies de métabolisme du B[a]P 

ADN : acide désoxyribonucléique, AKR : Aldo-Kéto Réductase, B[a]P : Benzo[a]pyrène, BPDE : B[a]P-diol-époxydes, CBR : carbonyl réductase, CYP : Cytochrome P450, 

DD : dihydrodiol déhydrogénase, EH : Epoxyde Hydrolase, ERO : espèces réactives d’oxygène, GST : Gluthathion S-transférase, NQO : NADPH quinone oxidoréductase, 

SULT :Sulfotransférase, UGT : UDT-Glucuronyltransférase, 3-OHB[a]P : 3-hydroxybenzo[a]pyrène, 9-OHB[a]P : 9-hydroxybenzo[a]pyrène. 



64 

 

Il existe 4 voies de bio-activation principales du B[a]P : la voie de diol-époxyde, la voie de o-

quinone, la voie du radical cation et la voie du 9-hydroxybenzo[a]pyrène (9-OHB[a]P).  

 

Il existe aussi une voie peu documentée qui est la voie d’ester benzylique. Cette voie 

d'activation des HAP se déroule en trois étapes : 1) une bioalkylation de la molécule de HAP 

résultant d'une substitution d’un groupement méthyl au niveau de sa position de plus forte 

densité électronique (dans le cas du B[a]P, cette substitution s'effectue en C6 [Flesher 1990]) ; 

2) oxydation du groupement méthyle ; 3) estérification du groupement hydroxyméthyl par 

transfert d'un acétate ou d'un sulfate conduisant à la formation d'un ester benzylique pouvant 

former des adduits stables à l'ADN [Okuda 1989, Rogan 1983, Stansbury 1994]. 

 

1.3.4.1 La voie de diol-époxyde 

 

Cette voie de bio-activation constitue la voie majeure de bio-activation de B[a]P [Kim 2013, 

Mallah 2022, Xue 2005].  

La formation des diol époxydes se fait en 3 étapes : (1) oxydation de la double liaison avec les 

CYP pour la formation des époxydes; (2) hydrolyse des époxydes par l’EH pour former des 

diols; (3) deuxième oxydation de la double liaison adjacente pour les diols formés et obtention 

des diols époxydes avec 4 configurations isomériques : 2 paires d’énantiomères ±-anti et 2 

paires d’énantiomères ±-syn. Les diols époxydes cancérogènes sont ceux qui sont formés au 

niveau de la région « bay » ou « fjord » [Kumar 2001, Xue 2005]. Pour le B[a]P, l’époxyde 

formé est le B[a]P-7,8-époxyde qui sera hydrolysé en B[a]P-7,8-diol qui par oxydation va 

former 4 énantiomères dont le majoritaire est le (+)-anti-B[a]P-7R,8S-diol-9S,10R-époxyde ou 

BPDE qui est le plus réactif vis-à-vis de l’ADN [Barbeau 2018, Zhong 2011]. 

 

En interagissant avec l’ADN, il résulte une liaison entre le C10 du benzo[a]pyrène-7,8-trans-

dihydrodiol-9,10-époxyde (BPDE) avec le groupe N2 de la désoguanosine (dG) pour former un 

adduit stable, le BPDE-10-N2dG [Stowers 1985] et le C10 du BPDE avec le groupe N6 de la 

déoxyadénosine (dA) pour former un adduit stable, le BPDE-10-N6dAde (Figure 9). A noter 

aussi que, le BPDE peut donner des adduits dépurinés par interaction entre le C10 du BPDE et 

le N7 de l’adénosine ou le N7 du guanosine pour former respectivement le BPDE-10-N7 Ade 

et le BPDE-10-N7 Gua mais qui sont très minoritaires (Figure 9) [Chen 1996]. 
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Figure 9: Formation des adduits stables (en rouge) et des adduits dépurinés (en bleu) par la voie du diol-

époxyde et la voie de radical cation du B[a]P 

D’après Devanesan et al. 1992. 

 

1.3.4.2 La voie des o-quinones 

 

La formation des o-quinones se fait par réaction d’oxydation catalysées par les DD qui sont des 

membres de la superfamille des AKR. Le mécanisme de cette oxydation dépendante du 

nicotinamide adénine dinucléotide phosphate (NADP+) implique la formation d'un catéchol, 

suivie de 2 auto-oxydation du catéchol instable en o-quinone. Ces 2 oxydations libèrent les 

ERO comme le peroxyde hydrogène (H2O2) et l’anion superoxyde (O2
-) [Penning 2014]. Parmi 

les différents AKR, AKR1C9 jouait un rôle important dans la voie de o-quinone chez le rat pour 

l’activation du DMB[a]A, B[a]A et Chr [Smithgall 1986, 1988]. Chez l’homme, AKR1C1 et 

AKR 1C4 disposait de l’activité la plus importante dans la voie de o-quinone [Palackal 2002]. 

AKR est stéréosélectif et agit au niveau des diols présents dans les régions « bay » [Penning 

2014, Smithgall 1986]. De plus, les gènes AKR (plus spécifiquement AKR1C) sont parmi les 

gènes les plus régulés par l'élément de réponse antioxydant (ARE). Ceci soulève la perspective 

que les ERO produits dans le cycle d'oxydoréduction des o-quinones puissent entraîner une 
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induction supplémentaire des enzymes AKR1C pour amplifier l'activation métabolique des 

HAP via une boucle de rétroaction positive [Burczynski 1999].  

Ainsi, les ERO générés vont causer des dommages à l’ADN en générant des désoxynucléosides 

oxydés tels que le 8-oxo-7,8-dihydro-2’-déoxyguanosine (8-oxo-dG). La formation de 8-oxo-

dG diminue avec le nombre de cycle aromatique des HAP et suit l’ordre suivant : naphtalène-

1,2-dione > B[a]A-3,4-dione > DMB[a]A-3,4-dione > B[a]P-7,8-dione [Xue 2005]. De plus, le 

o-quinone peut former des adduits à l’ADN stables et dépurinants instables engendrant des 

transversions G → T lors de la réplication. De plus, les ERO libérés peuvent avoir une fonction 

nucléase et provoquer des cassures des brins simples et doubles de l’ADN.  

In vitro, le taux des métabolites issus des 3 voies de bio-activation du B[a]P dans les cellules 

humaines broncho-alvéolaire H358 était identique [Lu 2011]. Une autre étude a montré que 

l’incubation des hépatocytes de rats avec le B[a]P-7,8-diol conduisait à la formation du B[a]P-

7,8-dione (o–quinone) et du tétraol-B[a]P en quantité similaire, ce qui permet de dire que 

l’activation du B[a]P-7.8-diol par le CYP (voie des diol-époxydes) ou par la DD (voie des o-

quinones) était identique [Flowers-Geary 1995].  

 

1.3.4.3 La voie de radical cation 

 

La formation du radical-cation consiste en une élimination d’un électron suite à une oxydation 

électronique des HAP. Elle est catalysée par les peroxydases comme la prostaglandine H 

synthase ou par certains CYP ayant une fonction peroxydase [Moorthy 2015].  

 

Les radical-cations des HAP sont extrêmement réactifs et génèrent immédiatement des adduits 

à l’ADN stables et instables. Les adduits à l’ADN instables se forment par liaison du radical 

cation en position N7 des dG et N3 ou N7 des dA (Figure 9). Chimiquement instables, ces 

adduits dépurinants rompent la liaison glucosidique des bases formant des sites abasiques qui 

constituent le principal dommage à l’ADN produit au cours de la voie du radical cation [Xue 

2005]. Alors que la voie du radical cation représentait respectivement 80 et 99 % des adduits à 

l’ADN au B[a]P et DMB[a]A formés par des microsomes de rat in vitro [Cavalieri 1992], 

l’abstraction d’un seul électron ne semblait être qu’un mécanisme de bio-activation mineur ne 

comptant que pour une fraction limitée des adduits totaux formés in vivo [Xue 2005].  
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1.3.4.4 La voie de 9-OHB[a]P 

 

La formation des phénols commence par une oxydation par les CYP. Ainsi, selon la stabilité 

des époxydes (selon la région), les époxydes les plus stables sont transformés en dihydrodiols 

sous l’action de l’EH. Tandis que les époxydes instables subissent un réarrangement pour 

donner les phénols. Ainsi, la voie des phénols est considérée surtout comme voie de 

détoxification. 

 

Cependant, le 9-OHB[a]P est le précurseur de 9-OHB[a]P-4,5-époxyde qui est capable de 

former des adduits stables à l’ADN [Banasiewicz 2004, Fang 2001]. Toutefois, le taux de 9-

OHB[a]P formé dans des microsomes hépatiques du rat étaient 6 fois inférieur par rapport à 

celui du 3-OHB[a]P [Selkirk 1976]. De plus, une autre étude chez la souris a montré qu’après 

une exposition intra-péritonéale au B[a]P, le taux des adduits à l’ADN dûs au 9-OHB[a]P-4,5-

oxide était 8 fois moins élevé que ceux dûs au BPDE (578 fmol.µg-1 ADN versus 74 fmol.µg-1 

ADN) [Banasiewicz 2004]. Ce qui montre que cette voie de bio-activation du B[a]P est 

minoritaire. 

 

1.3.5 Facteurs influençant le métabolisme du B[a]P et des autres HAP  

 

Les tableaux 9 et 10 montrent les différentes études concernant le métabolisme du B[a]P et des 

autres HAP faites avec des modèles cellulaires ou avec des modèles rongeurs
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Tableau 9 : Etudes in vitro, ex vivo du métabolisme du B[a]P et des autres HAP 

Etudes in vitro 

Etude Modèle cellulaire  Exposition Résultats 

Stiborova 2016  Microsomes hépatiques de rats W 
105 µM B[a]P pendant 20 

minutes 

Les métabolites du B[a]P formés par ordre décroissant sont : 3-OHB[a]P > 

B[a]P-3,6-dione > B[a]P-1,6-dione > B[a]P-9,10-diol > B[a]P-4,5-diol > 

B[a]P-7,8-diol = 9-OHB[a]P 

Šulc 2016  

SupersomesTM exprimant un CYP 

recombinant humain spécifique (1A1, 

1A2, 1B1, 2A6, 2B6, 2C8, 2C19, 2E1, 

3A4 et 3A5) 

50 µM B[a]P pendant 20 

min 

•Les métabolites du B[a]P formés sont : B[a]P-9,10-diol, B[a]P-4,5-diol, 

B[a]P-7,8-diol, B[a]P-1,6-dione, B[a]P-3,6-dione, 9-OHB[a]P, 3-OHB[a]P, 

avec un métabolite dont l’identité n’était pas déterminée (M) 

•Le taux de métabolisme du B[a]P avec les différents CYP variait selon 

l’ordre suivant : 1A1 > 1B1 > 2C19 > 3A4 = 2B6 > 2C9 = 3A5 

•le profil des métabolites formé est différent selon le CYP : 

- CYP 1A1 : 3-OHB[a]P > B[a]P-7,8-diol > B[a]P-9,10-diol = M > 

B[a]P-3,6-dione = 9-OHB[a]P > B[a]P-1,6-dione 

- CYP 1B1 : B[a]P-7,8-diol > 3-OHB[a]P > B[a]P-3,6-dione > 

B[a]P-9,10-diol > M > B[a]P-1,6-dione > 9-OHB[a]P 

- CYP 2C19 : 3-OHB[a] > B[a]P-4,5diol = B[a]P-7,8-dol > 9-

OHB[a]P > B[a]P-1,6-dione = B[a]P-3,6-dione > M > B[a]P-9,10-

diol 

Lu 2011  
Cellules bronchoalvéolaires humaines 

H358 

4 µM B[a]P pendant 

pendant 3, 6, 12 et 24 

heures 

•Le pic des métabolites est obtenu à 12 heures 

•Les métabolites formés par ordre décroissant sont : 3-OHB[a]P > B[a]P-

9,10-diol = B[a]P-7,8-diol > tétraol-B[a]P = B[a]P-7,8-dione > B[a]P-3,6-

dione > B[a]P-1,6-dione 

Smith 2007  

Microsomes hépatiques et 

testiculaires de singe, taureau, 

mouton, sanglier, hamster, rat et 

souris. 

 

5 µM B[a]P pendant 15 

min 

•La quantité totale des métabolites du B[a]P formée dans les microsomes 

hépatiques et testiculaires variaient selon l’ordre suivant : singe > taureau > 

mouton > sanglier > hamster > rat > souris. 

•Dans toutes les espèces, la quantité des métabolites formés était 10 fois plus 

élevée dans les microsomes hépatiques par comparaison aux microsomes 

testiculaires.  

•Dans toutes les espèces, il n'y avait pas de différences notables entre les 

microsomes hépatiques et testiculaires dans la distribution des métabolites 

du B[a]P. Leurs distributions variaient selon l’ordre suivant : 
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Chez le singe, le taureau, le mouton et le sanglier: B[a]P-7,8-diol > B[a]P-

4,5-diol = 3-OHB[a]P > B[a]P-9,10-diol = 9-OHB[a]P 

Chez les rongeurs : B[a]P-4,5-diol > B[a]P-9,10-diol > B[a]P-7,8-diol > 3-

OHB[a]P > 9-OHB[a]P  

Walker 2006  

Microsomes hépatiques et intestinaux 

de l’homme, du singe, de la vache, de 

la chèvre, du mouton, du chien, du 

cochon, du hamster, du rat et de la 

souris 

5 µM Flua pendant 15 min 

•La quantité totale des métabolites du Flua formés dans les microsomes 

hépatiques et intestinaux variaient selon l’ordre suivant : homme > singe > 

vache > chèvre > mouton > chien > cochon > hamster > rat > souris. 

•Dans toutes les espèces, la quantité des métabolites formés était 10 fois plus 

élevée dans les microsomes hépatiques par comparaison aux microsomes 

intestinaux.  

•Dans toutes les espèces, il n'y avait pas de différences notables entre les 

microsomes hépatiques et intestinaux dans la distribution des métabolites 

FLA formés qui variaient selon l’ordre suivant : Flua-2,3-diol-1,10-époxyde 

> Flua-2,3-diol > 3-OHFlua > 8-OHFlua 

Cavret 2005  Cellules Caco-2 

Phénanthrène à 34 

mCi.mL-1 pendant 15- 90- 

180 et 360 min 

45 % de la dose est métabolisée après 360 min 

Pyr à 34 mCi.mL-1 

pendant 15- 90- 180 et 

360 min 

65 % de la dose est métabolisée après 360 min 

B[a]P à 34 mCi.mL-1 

pendant 15- 90- 180 et 

360 min  

96 % de la dose est métabolisée après 360 min 

Raineri 1983  

Cellules hépatiques de rats SD 
4,4 µM B[a]P pendant 1- 

3- 6 heures 

•380 pmol à 1920 pmol de B[a]P étaient métabolisés 

•Répartition des métabolites formés après 6 heures d’incubation : 8,4 % des 

phénols (3OHB[a]P + 9-OHB[a]P); 49,8 % des diols (B[a]P-9,10-diol + 

B[a]P-4,5-diol + B[a]P-7,8-diol) et 41,9 % des quinones  

Cellules pulmonaires de rats SD 
4,4 µM B[a]P pendant 1- 

3- 6 heures 

•100 pmol à 170 pmol de B[a]P étaient métabolisés 

•Répartition des métabolites formés après 6 heures d’incubation : 14,1 % des 

phénols (3-OHB[a]P + 9-OHB[a]P); 17,6 % des diols (B[a]P-9,10-diol + 

B[a]P-4,5-diol + B[a]P-7,8-diol) et 68,4 % des quinones 
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Cellules intestinales de rats SD 
4,4 µM B[a]P pendant 1- 

3- 6 heures 

•28 pmol à 180 pmol de B[a]P étaient métabolisés 

•Répartition des métabolites formés après 6 heures d’incubation : 16,6 % des 

phénols (3OHB[a]P + 9-OHB[a]P); 16,7 % des diols (B[a]P-9,10-diol + 

B[a]P-4,5-diol + B[a]P-7,8-diol) et 66,7 % des quinones 

Cellules rénales de rats SD 
4,4 µM B[a]P pendant 1- 

3- 6 heures 

•49 pmol à 64 pmol de B[a]P étaient métabolisés 

•Répartition des métabolites formés après 6 heures d’incubation : 17,5 % des 

phénols (3OHB[a]P + 9-OHB[a]P); 15,2 % des diols (B[a]P-9,10-diol + 

B[a]P-4,5-diol + B[a]P-7,8-diol) et 67,4 % des quinones 

Cellules hépatiques de hamsters 

syriens dorés 

4,4 µM B[a]P pendant 1- 

3- 6 heures 

•480 pmol à 1470 pmol de B[a]P étaient métabolisés 

•Répartition des métabolites formés après 6 heures d’incubation : 7,3 % des 

phénols (3OHB[a]P + 9-OHB[a]P); 51,6 % des diols (B[a]P-9,10-diol + 

B[a]P-4,5-diol + B[a]P-7,8-diol) et  % des 41,2 % quinones 

Cellules pulmonaires de hamsters 

syriens dorés 

4,4 µM B[a]P pendant 1- 

3- 6 heures 

•160 pmol à 320 pmol de B[a]P étaient métabolisés 

•Répartition des métabolites formés après 6 heures d’incubation : 23,6 % des 

phénols (3OHB[a]P + 9-OHB[a]P); 26,9 % des diols (B[a]P-9,10-diol + 

B[a]P-4,5-diol + B[a]P-7,8-diol) et 54,8 % des quinones 

Cellules intestinales de hamsters 

syriens dorés 

4,4 µM B[a]P pendant 1- 

3- 6 heures 

•240 pmol à 520 pmol de B[a]P étaient métabolisés 

•Répartition des métabolites formés après 6 heures d’incubation : 11,2 % des 

phénols (3OHB[a]P + 9-OHB[a]P); 61,7 % des diols (B[a]P-9,10-diol + 

B[a]P-4,5-diol + B[a]P-7,8-diol) et 27,2 % des quinones 

Cellules rénales de hamsters syriens 

dorés 

4,4 µM B[a]P pendant 1- 

3- 6 heures 

•110 pmol à 310 pmol de B[a]P étaient métabolisés 

•Répartition des métabolites formés après 6 heures d’incubation : 6,9 % des 

phénols (3OHB[a]P + 9-OHB[a]P); 59,4 % des diols (B[a]P-9,10-diol + 

B[a]P-4,5-diol + B[a]P-7,8-diol) et 33,8 % des quinones 

Selkirk 1976  Microsomes hépatiques de rat SD 
100 µM B[a]P pendant 15 

minutes 

Répartition des métabolites :  

•3-OHB[a]P : 47,3 % 

• 9-OHB[a]P : 8,0 % 

• B[a]P-9,10-diol : 15,3 % 

• B[a]P-4,5-diol : 6,2 % 

• B[a]P-7,8-diol : 11,3 % 

•Quinones : 11,7 % 
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Microsomes hépatiques de hamster 

syrien 

100 µM B[a]P pendant 15 

minutes 

Répartition des métabolites :  

•3-OHB[a]P : 55,6 % 

• 9-OHB[a]P : 1,7 % 

• B[a]P-9,10-diol : 5,4 % 

• B[a]P-4,5-diol : 28,9 % 

• B[a]P-7,8-diol : 4,6 % 

•Quinones : 3,7 % 

Microsomes hépatiques de souris 

Swiss 

100 µM B[a]P pendant 15 

minutes 

Répartition des métabolites :  

•3-OHB[a]P : 60,4 % 

• 9-OHB[a]P : 15,0 % 

• B[a]P-9,10-diol : 9,0 % 

• B[a]P-4,5-diol : 1,2 % 

• B[a]P-7,8-diol : 10,4 % 

•Quinones :9,3 % 

Cellules embryonnaires de hamster 

syrien 

100 µM B[a]P pendant 30 

minutes 

Répartition des métabolites :  

•3-OHB[a]P : 18,0 % 

• 9-OHB[a]P : 44,8 % 

• B[a]P-9,10-diol : 5,7 % 

• B[a]P-4,5-diol : 0 % 

• B[a]P-7,8-diol : 4,6 % 

•Quinones :19,1 % 

Cellules embryonnaires de souris 

Swiss 

100 µM B[a]P pendant 30 

minutes 

Répartition des métabolites :  

•3-OHB[a]P : 21 % 

• 9-OHB[a]P : 39,5 % 

• B[a]P-9,10-diol : 7,5 % 

• B[a]P-4,5-diol : 0 % 

• B[a]P-7,8-diol : 10,8 % 

•Quinones : 17,3 % 

Holder 1975  
Microsomes hépatiques de souris 

C57BL/6J 

95 µM B[a]P pendant 10 

minutes 

•1,08 % de la dose de B[a]P est métabolisé 

•Répartition des métabolites formés : 47,2 % des phénols; 6,5 % des diols et 

46,3 des quinones 

40 µM B[a]P pendant 10 

minutes 

•2,11 % de la dose de B[a]P est métabolisé 

•Répartition des métabolites formés : 49,5 % des phénols; 7,9 % des diols et 

42,5 des quinones 
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9,5 µM B[a]P pendant 10 

minutes 

•11 % de la dose de B[a]P est métabolisé 

•Répartition des métabolites formés : 58,5 % des phénols; 12,2 % des diols 

et 29,3 des quinones 

2 µM B[a]P pendant 10 

minutes 

•27,5 % de la dose de B[a]P est métabolisé 

•Répartition des métabolites formés : 53.8 % des phénols  ; 15,3 % des diols 

et 30.8 des quinones 

Microsomes hépatiques de souris 

DBA/2J 

95 µM B[a]P pendant 10 

minutes 

• 5,34 % de la dose de B[a]P est métabolisé 

•Répartition des métabolites formés : 54,5 % des phénols; 13,1 % des diols 

et 32,4 % des quinones  

40 µM B[a]P pendant 10 

minutes 

•11,1 % de la dose de B[a]P est métabolisé 

•Répartition des métabolites formés : 50,9 % des phénols; 13,5 % des diols 

et 34 % des quinones 

9,5 µM B[a]P pendant 10 

minutes 

•48,8 % de la dose de B[a]P est métabolisé 

•Répartition des métabolites formés : 54.4 % des phénols; 15,8 % des diols 

et 29,8 % des quinones 

2 µM B[a]P pendant 10 

minutes 
• Quantité des métabolites formés inférieure à la limite de quantification 

Etudes ex vivo 

Etude Modèle cellulaire  Exposition Résultats 

Mollière 1987  

Perfusion de poumons isolés de rat 

SD 

1123 nM de B[a]P dans le 

flux entrant dans l’organe 

Concentration des métabolites dans le flux sortant des organes :  

•3-OHB[a]P : 64,5 nM (5,7 %) 

• 9-OHB[a]P : 35,8 nM (3,2 %) 

• B[a]P-9,10-diol : 38,1 nM (3,4 %) 

• B[a]P-4,5-diol : 16,9 nM (1,5 %) 

• B[a]P-7,8-diol : 23,7 nM (2,11 %) 

Perfusion du foie isolé de rat SD 
872 nM de B[a]P dans le 

flux entrant dans l’organe 

Concentration des métabolites dans le flux sortant des organes :  

•3-OHB[a]P : 8,8 nM (1 %) 

• 9-OHB[a]P : 4,9 nM (0,56 %) 

• B[a]P-9,10-diol : 6,6 nM (0,75 %) 

• B[a]P-4,5-diol : 2,2 nM (0,25 %) 

• B[a]P-7,8-diol : 3,1 nM (0,35 %) 

B[a]P : benzo[a]pyrène, CYP : cytochrome P450, Flua : fluoranthène, Pyr : pyrène, SD : Sprague Dawley, W : Wistar, 3-OHB[a]P : 3-hydroxybenoz[a]pyrène, 3-OHFlua : 

3-hydroxyfluoranthène, 8-OHFlua : 8-hydroxyfluoranthène, 9-OHB[a]P : 9-hydroxybenzo[a]pyrène.
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Tableau 10 : Etudes in vivo (chez des modèles rongeurs) du métabolisme du B[a]P 

Etude Espèce animale Traitement Résultats 

Weyand 1986  Rats SD 
Une dose de 1 µg.kg-1 

B[a]P par voie IT 

• Au niveau du poumon, les métabolites formés par ordre décroissant : 

B[a]P-3,6-quinone > B[a]P-1,6-quinone > B[a]P-6,12-quinone > B[a]P-

9,10-diol > 3-OHB[a]P > B[a]P-7,8-diol > 9-OHB[a]P > B[a]P 4,5-diol 

•Au niveau hépatique, les métabolites formés par ordre décroissant : B[a]P-

1,6-quinone > B[a]P-6,12-quinone > B[a]P-3,6-quinone > B[a]P-9,10-diol > 

B[a]P-7,8-diol > 3-OHB[a]P > B[a]P-4,5-diol > 9-OHB[a]P 

•Au niveau intestinal, les métabolites formés par ordre décroissant : B[a]P-

4,5-diol > B[a]P-3,6-quinone > B[a]P-9,10-diol > B[a]P-1,6-quinone = 

B[a]P-6,12-quinone > B[a]P-7,8-diol > 3-OHB[a]P > 9-OHB[a]P 

Chipman 1983  Rats W 
Une dose de 0,75 et 10 

mg.kg-1 B[a]P par voie IV 

•Au niveau biliaire, les métabolites trouvés sont : B[a]P-4,5-diol, B[a]P-3,6-

quinone, B[a]P-1,6-quinone, B[a]P-6,12-quinone, 9-OHB[a]P 

Ramesh 2001  Rats Fischer F-344 
Une dose de 10 mg.kg-1 

B[a]P par gavage  

• Au niveau du poumon, les métabolites formés après 24 heures par ordre 

décroissant : 3-OHB[a]P = B[a]P-7,8-diol > B[a]P-4,5-diol > 9-OHB[a]P 

• Au niveau du foie, les métabolites formés après 24 heures par ordre 

décroissant : B[a]P-7,8-diol = 9-OHB[a]P > B[a]P-9,10-diol > B[a]P-4,5-

diol > 3-OHB[a]P 

Diggs 2013 Souris Apc 

100 µg.kg-1.J-1 de B[a]P 

dissout dans du 

tricarpryline, par gavage 

pendant 60 jours 

Concentration des métabolites du B[a]P : 
 Dans le plasma : 6 ng.mL-1 

 Dans le colon : 7 ng.g-1 

 Dans le foie : 10 ng.g-1 

100 µg.kg-1.J-1 de B[a]P 

dissout dans l’huile 

d’arachide par gavage 

pendant 60 jours 

Concentration des métabolites du B[a]P : 
 Dans le plasma : 8 ng.mL-1 

 Dans le colon : 10 ng.g-1 

 Dans le foie : 12 ng.g-1 

100 µg.kg-1.J-1 de B[a]P 

dissout dans l’huile de 

coco par gavage pendant 

60 jours 

Concentration des métabolites du B[a]P : 
 Dans le plasma : 10 ng.mL-1 

 Dans le colon : 15 ng.g-1 

 Dans le foie : 20 ng.g-1 

La présentation des études est faite pour chaque souche de rats par ordre chronologique puis pour toutes les souches de souris par ordre chronologique. B[a]P : benzo[a]pyrène, 

IT : intra-trachéale, IV : intra-veineuse, SD : Sprague Dawley, W : Wistar, 3-OHB[a]P : 3-hydroxybenoz[a]pyrène, 9-OHB[a]P : 9-hydroxybenzo[a]pyrène. 
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Le métabolisme des HAP varie selon l’organe étudié. Le métabolisme des HAP peut se faire 

dans différents organes (foie, poumons, intestins, reins, peau, …), mais le foie reste l’organe 

principal pour le métabolisme des HAP [Diggs 2013, Mollière 1987, Raineri 1983].   

De plus, la distribution des métabolites formés varie selon l’organe. Ex vivo, avec un poumon 

perfusé de rat, la formation des B[a]P-diols (4,5 – 7,8 – 9,10) étaient plus élevée par rapport à 

celle des métabolites monohydroxylés (3-OH et 7-OHB[a]P), alors qu’avec le foie, la formation 

des diols et des métabolites monohydroxylés était identique [Mollière 1987]. Cependant, in 

vivo, après un gavage de 10 mg.kg-1 de B[a]P de rats Fischer F-344, la formation des diols (4,5 

– 7,8 – 9,10) était dominante par rapport aux monohydroxy (3-OH et 9-OHB[a]P) dans le foie 

alors qu’au niveau pulmonaire la formation de diols était identique à celle des monohydroxy 

[Ramesh 2001].  

 

Le taux de HAP métabolisé varie selon la molécule étudiée. Une étude in vitro a montré que le 

taux du B[a]P métabolisé était 2,8, 6,5 et 6,7 fois plus élevée que celui du 

dibenzo[def,p]chrysène (DB[def,p]C) avec des microsomes humains, de rats SD et de souris 

respectivement [Crowell 2014]. Une autre étude a montré qu’au niveau des cellules Caco-2, le 

B[a]P était l’HAP le plus métabolisé suivi du Pyr et du phénanthrène [Cavret 2005]. 

 

Le métabolisme varie aussi avec l’espèce animale [Crowell 2014, Raineri 1983, Selkirk 1976, 

Smith 2007, Walker 2006]. En effet, les métabolites formés in vitro au niveau des microsomes 

hépatiques de souris et de rats exposés aux mêmes doses de B[a]P diffèrent. Alors la formation 

des diols est plus faible chez la souris que chez le rat, celle des phénols et des quinones est plus 

élevée [Holder 1975]. Une autre étude in vitro sur des microsomes hépatiques et testiculaires a 

montré que la quantité de métabolites du B[a]P augmentait en fonction de l’espèce animale : 

rat = souris < hamster < mouton < sanglier < singe [Smith 2007]. De plus, la production de 

métabolites monohydroxylés (3-OHB[a]P et 9-OHB[a]P) était plus importante que celle des 

diols chez les mammifères, alors que la production des diols (4,5-diol, 7,8-diol et 9,10-diol) 

était plus importante chez les rongeurs [Smith 2007].   

 

1.4 Elimination des HAP parents et de leurs métabolites chez le rongeur 

 

L’élimination des HAP et leurs métabolites peut se faire dans différentes matrices comme les 

urines, les fèces et le lait maternel avec une excrétion majoritaire par les fèces, notamment via 

le cycle entéro-hépatique [Ramesh 2004].  



75 

 

L’élimination fécale des HAP varie inversement à l’absorption, c’est-à-dire qu’elle diminue 

avec l’augmentation de l’absorption intestinale des HAP. De plus, vue que les HAP ont un cycle 

entéro-hépatique, l’élimination fécale des HAP dépend aussi de la secrétion biliaire des HAP 

qui étaient absorbés mais non métabolisés dans le foie. 

 

Chez des rats SD, l’élimination fécale du B[a]P administré par voie orale était de 0,4 % de la 

dose administrée, et celle du 3-OHB[a]P est de 12,9 % [Marie 2010]. Chez les rats W, suite à 

une administration orale du Chr, 13 % de la dose administrée est éliminée dans les fèces sous 

forme inchangée alors que 59,2 % se retrouvait sous forme des métabolites monohydroxylés 

(En C6, C5, C4, C3, C2 et C1) [Grimmer 1988]. 

Après exposition de hamster au B[a]P incorporé dans leur nourriture, son élimination fécale 

augmentait de 0,45 à 6 % de la dose administrée lorsque du son du blé est rajouté à la matrice 

alimentaire [Mirvish 1981]. Après administration de différents HAP marqués radio-activement 

chez des chèvres en lactation, les taux de radio-activité observés dans les fèces augmentait selon 

l’ordre suivant : le phénanthrène de (21,7%) < le Pyr (25,5%) < le B[a]P (88,2%) [Grova 2002].  

 

L’élimination urinaire des HAP est plus étudiée que l’élimination fécale car l’urine est la 

matrice la plus facile à récupérer pour étudier l’élimination des HAP et car elle dépend de la 

quantité d’HAP absorbés. Après administration orale du Pyr chez des rats SD, 2,6 à 3,2 % de 

la dose du Pyr est éliminée dans les urines sous forme de 1-OHP [Bouchard 1998b, 2002, Viau 

1995]. Le 3-OHB[a]P représente le métabolite urinaire majeur du B[a]P mais il ne représente 

que 0,22 - 0,35 % de la dose administrée [Jongeneelen 1984, Marie 2010, Moreau 2015b].  

L’élimination urinaire du 3-OHB[a]P se fait en 2 phases avec un temps de demi-vie de la phase 

initiale de 8 heures [Bouchard 1996, Marie 2010]. Chez des rats SD, suite à une exposition de 

10 mg.kg-1 du B[a]P par voie orale, le tétraol-B[a]P urinaire restait inférieur au seuil de 

quantification [Moreau 2015b]. Pour le Chr, après une exposition orale, 0,12 % de la dose était 

éliminé sous forme inchangée dans les urines, et 1,39 % de la dose était éliminé sous forme de 

métabolites monohydroxylés avec une prédominance de 3-hydroxychrysène (3-OHChr) et 1-

hydroxychrysène (1-OHChr) [Grimmer 1988]. 

 

Facteurs pouvant influencer l’élimination des HAP et de leurs métabolites 

 

Le type de boisson administrée au rat a un effet sur la diurèse et ainsi sur l’élimination urinaire 

des métabolites des HAP. Bouchard et Viau (1998b) ont montré que l’addition de glucose à 
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l’eau de boisson (40 g.L-1), ou du glucose avec des électrolytes augmentait la diurèse et 

l’élimination urinaire du 1-OHP de 2 et 3 fois respectivement. 

 

Toutes ces études montrent la complexité de la toxicocinétique des HAP. Ainsi, chaque étape 

de la toxicocinétique dépend de l’autre. Par exemple, le taux de métabolites formé ne dépend 

pas uniquement du métabolisme de la molécule mais aussi de la quantité absorbée. De plus, 

différents facteurs peuvent agir sur les différentes étapes de la toxicocinétique comme les 

propriétés physico-chimiques de la molécules, l’apport alimentaire, la dose et la voie 

d’exposition, l’espèce animale étudiée, …. 

 

2 Mécanisme de régulation du B[a]P et des autres HAP via l’AhR 

 

2.1 Activation du récepteur AhR 

 

Le AhR est un facteur de transcription de la famille de basic-loop-helix-PER-ARNT-SIM 

(bHLH/PAS). Il est impliqué dans différents mécanismes biologiques comme le cycle 

cellulaire, l’apoptose, les enzymes de métabolisme des xénobiotiques (CYP, enzymes de 

conjugaison), certaines protéines transmembranaires, les facteurs de croissance (TGFα), les 

facteurs inflammatoires (Interleukine-1 β (IL-1β), facteur de nécrose tumorale α (TNFα)) … 

[Bock 2019, Murray 2014]. 

 

Il existe 2 types de ligands pour les AhR : les ligands endogènes et les ligands exogènes 

[Beischlag 2008, Hubbard 2015, Stejskalova 2011] (Tableau 11).  

 

Tableau 11 : Exemples de ligands exogènes et endogènes du AhR 

Exogènes 
Endogènes 

Composants naturels Composants synthétiques 

Polyphénols (resvératrol, 

diosmine, quercétine) 

Polluants environnementaux 

(HAP, PCB, TCDD) 

Dérivés du tryptophane 

(Tryptamine, acide indole-

acétique, FICZ) 

Alcaloïdes Pesticides (diuron) 
Métabolites hémiques (bilirubine, 

biliverdine, hémine) 

Caroténoïdes Médicaments (oméprazole) Eicosanoïdes 

 Inhibiteurs de kinase  

 
Flavonoïdes synthétiques (TMF, α-

naphtoflavone) 
 

 
Ligands synthétiques (CH223191, 

VAF347) 
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HAP : hydrocarbures aromatiques polycycliques, PCB : polychlorobiphényles, FICZ : 6-formylindolo[3,2-

b]carbazole, TCDD : 2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-dioxine, TMF : 6,2',4'-Triméthoxyflavone  

 

Parmi les ligands exogènes synthétiques, on trouve les HAP. Les HAP de FPM, notamment le 

Flua, le phénanthrène ou le Pyr, sont connus comme de mauvais ou de faibles agonistes des 

AhR [Machala 2001], alors que les HAP de HPM, comme le DB[a,h]A, le B[b]F, le B[k]F, le 

benzo[b]chrysène ou l’IP, sont des ligands efficaces de l'AhR et des agonistes plus puissants 

que le B[a]P pour ce récepteur [Binkova 2000, Jones 1999, Machala 2001, Pieterse 2013, 

Vondráček 2017]. Il est intéressant de noter que la métabolisation de certains HAP de FPM, 

comme le naphtalène en quinones, notamment en 1,2-naphtoquinone, peut augmenter leur 

affinité pour l’AhR [Abiko 2015, 2016, Penning 2014].  

 

L’AhR se trouve sous forme inactive dans le cytoplasme et est constitué d’un complexe de 

plusieurs protéines : protéine chaperonne du shock thermique (Hsp90) et co-chaperone p23, et 

« X-associated Protein 2 » (XAP2) ou « AhR Interacting Protein » (AIP) et thyrosine kinase src 

(c-src). Chaque protéine de ce complexe a un rôle dans le maintien de la stabilité et de la 

conformation du récepteur pour qu’il puisse fixer son ligand et échapper à la dégradation des 

protéosomes [Rothhammer 2019].  

 

Il existe 2 mécanismes pour activer l’AhR : l’activation canonique et l’activation non canonique 

(Figure 10). 
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Figure 10 : Schéma des différentes voies d’activation du AhR par le B[a]P 

D’après Riaz et al. 2022. AhR : récepteur d’aryl hydrocarbone, ARNT : AhR nuclear translacator, B[a]P : benzo[a]pyrène, Cav-1 : cavéoline-1, Erα : récepteur aux 

oestrogènes-alpha, Hsp90 : protéine du shock thermique, KLF6 : facteur 6 de type Kruppel, RP : protéine de Rétinoblastome, SRC : thyrosine kinase, XAP2 : X-associated 

Protein 2, XRE : élément de réponse aux xénobiotiques.
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Pour l’activation canonique, le ligand (comme le B[a]P) va se lier dans le cytoplasme à l’AhR 

ce qui va modifier sa conformation et permettre au complexe d’être transloqué vers le noyau 

cellulaire où il se lie à l’«AhR nuclear translacator »  (ARNT) . Le complexe ainsi formé (ligand 

+ AhR +ARNT) va se fixer sur les éléments de réponse aux xénobiotiques ou « Xenobiotic 

Response Element » (XRE) présents dans les séquences promotrices des gènes cibles afin de 

les activer [Beischlag 2008]. 

 

L’activation non canonique du AhR ne fait pas intervenir l’ARNT. Il existe 2 types d’activation 

non canonique : génomique et non-génomique. Ainsi, l’AhR peut induire l’expression de gènes 

par l’intermédiaire d’autres facteurs de transcription non canoniques comme le facteur 6 de type 

Kruppel (KLF6), le récepteur aux oestrogènes-alpha (Erα), la protéine de Rétinoblastome (RB) 

[Jackson 2015, Riaz 2022]. Pour l’activation non canonique non génomique, plusieurs 

mécanismes peuvent être impliqués. Ainsi l’activation du AhR provoque une augmentation de 

la concentration intracytosolique du calcium (Ca2+) ou l’activation de la c- Src ou la liaison à 

la Cavéoline-1 (Cav-1), ce qui a pour conséquence une activation d’autres protéines comme la 

« Focal Adhesion Kinase » (FAK), le Protéine Kinase C (PKC), la « Mitogen-Activated Protein 

Kinase » (MAPK) [Riaz 2022]. 

 

2.2 Gènes modifiés via l’activation du récepteur AhR  

 

L’activation du récepteur à l’AhR peut interagir avec différents gènes ce qui induit différents 

effets en lien avec l’exposition aux HAP. 

Les gènes les plus connus qui sont activés par l’AhR sont les gènes du métabolisme des 

xénobiotiques et plus précisément ceux des CYP 1A1, 1A2 et 1B1 et NQO1 [Abiko 2016, 

Beischlag 2008, Cherng 2001, Hockley 2007, Murray 2001, Nebert 2004, Shimada 2002, 

2003]. Il existe des différences inter-espèces de la réponse des AhR aux HAP. Par exemple, 

l’induction des CYP 1A1 et 1A2 était respectivement 15 fois et 8 fois plus élevée chez des 

souris présentant l’AhR murin par comparaison aux souris humanisées avec un gène d’AhR 

humain [Moriguchi 2003]. 

 

L’AhR interagit avec les gènes impliqués dans la différenciation et l’apoptose cellulaire 

[Barouki 2007]. In vitro, après exposition des cellules MCF-7, 3 gènes (CDKN1A, CCNG1, et 

BTG2) liés à l’inhibition du cycle cellulaire étaient augmentés [Hockley 2007]. 

 



80 

 

De plus, l’AhR induit des gènes impliqués dans l’immunité et la réaction inflammatoire. Le 

récepteur FcαRI/CD89 est un récepteur glycoprotéique transmembranaire pour les 

Immunoglobuline A (IgA) monomères et polymères, participant à divers processus cellulaires 

de la réponse immunitaire, tels que la phagocytose des complexes immuns IgA, la cytotoxicité 

cellulaire dépendant des anticorps, la génération des ERO et la libération de cytokines et de 

médiateurs inflammatoires. Une étude in vitro avec des macrophages humains exposés au B[a]P 

a montré que l’augmentation de l’expression du gène FcαRI/CD89 dépendait de l’activation de 

l’AhR [Sparfel 2010, Pinel-Marie 2011]. De plus, l’activation de l’AhR permet d’augmenter la 

sécrétion des médiateurs d’inflammation comme l’interleukine 8 (IL8) [Podechard 2008]. 

 

Enfin, l’AhR participe au métabolisme énergétique et réagit avec des gènes impliqués dans les 

troubles métaboliques. Une étude a montré qu’après activation du AhR, ce dernier va se lier 

au gène mINDY et augmenter 8 fois son expression. Ainsi, l’expression du transporteur 

SLC13A5 (produit du gène mINDY) va augmenter ce qui a pour conséquence une 

augmentation du transport du citrate du sang au foie avec ainsi une augmentation de la synthèse 

d’acides gras dans le foie avec apparition d’une stéatose hépatique [Neuschäfer-Rube 2015]. 

De plus, l’activation du AhR par les HAP jouerait un rôle sur l’homéostasie du glucose par 

différents mécanismes : augmentation de la destruction auto-immune des cellules β des ilots de 

Langerhans responsables de la sécrétion d’insuline, altération de la sécrétion d’insuline via la 

perturbation des voies de MAPK, modification de la différenciation des adipocytes en régulant 

la voie des proliférateurs de peroxysome α (PPARα), et augmentation des médiateurs 

d’inflammation (TNF-α) responsable de la résistance à l’insuline [Sayed 2022].  

L’AhR joue aussi un rôle dans l’apparition de la stéatose hépatique et l’obésité. Avec un 

régime alimentaire riche en graisse, le poids corporel, le poids du tissu adipeux, et la stéatose 

hépatique étaient 22, 55 et 90 % plus faibles chez les souris knock-out pour le AhR au niveau 

des pré-adipocytes et des adipocytes en comparaison aux souris témoins exprimant l’AhR suite 

à une augmentation de l’expression de l’UCP1 [Gourronc 2020, Xu 2015].  

Cependant, l’expression de l’AhR au niveau hépatique présente un effet protecteur contre la 

stéatose hépatique induite par l’alimentation riche en graisse via l’augmentation de l’expression 

du Socs3 [Wada 2016]. 
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3 Effets cellulaires et chez le rongeur après monoexposition au B[a]P ou à 

un HAP parent 

 

3.1 Effets génotoxiques au niveau cellulaire et chez le rongeur après exposition au 

B[a]P ou à un HAP parent 

 

L’initiation du cancer induit par les HAP peut être due à différents mécanismes. Le mécanisme 

majoritaire est la formation des adduits à l’ADN avec les métabolites diol-époxydes des HAP. 

En cas d’absence de réparation de ces adduits, des erreurs de lecture parviennent lors de la 

réplication de l’ADN avec les ADN polymérases avec une transversion G → T ou une 

transversion G → C [Xue 2005]. De plus, la libération des ERO avec la voie des o-quinones 

génère des cassures aux brins de l’ADN ce qui engendre des mécanismes de réparation qui 

peuvent être à la base de erreurs de remplacement des nucléotides. De plus, les ERO peuvent 

attaquer les nucléotides et génèrent des bases oxydées. Parmi les bases oxydées, le 8-oxo-dG 

est la base la plus étudiée dans le stress oxydatif des HAP qui peut donner des transversions G 

→ T.  Finalement, les quinones formées génèrent des adduits stables à l’ADN et des adduits 

dépurinants instables [Penning 2014].  

 

Plusieurs études ont étudié la formation des adduits à l’ADN après exposition à un HAP 

(Tableaux 12, 13). 
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Tableau 12 : Etudes in vitro et ex vivo des adduits à l’ADN après exposition au B[a]P et autres HAP 

Etudes in vitro 

Etudes Modèle cellulaire Exposition Effet génotoxique 

Libalova 2014  
Cellules épithéliales 

pulmonaires humaines 

DB[a,l]P à 100 nM pendant 

24 heures 
Formation d’adduits à l’ADN (1000 adduits.10-8 nucléotide) 

B[a]P à 1- 10- 50- 100- 250- 

500- 1000- 10 000 nM 

pendant 24 heures 

Augmentation dose-dépendant du taux d’adduits à l’ADN : de 0,8 adduits.10-

8 nucléotide à 1nM à 100 adduits.10-8 nucléotide à 1 et 10 µM 

B[k]F à 1 et 10 µM pendant 

24 heures 
Formation d’adduits à l’ADN : 1 adduit.10-8 nucléotide à 1 et 10 µM 

Genies 2013 

Cellules d’hépatocarcinomes 

humains HepG2 

B[a]P : 0,2- 2 et 5 µM 

pendant 14 heures 

Augmentation dose-dépendant du taux d’adduits à l’ADN au BPDE : 

formation de 9 adduits.10-6 nucléotides à 5 µM 

Cellules pulmonaires humaines 

A549 

B[a]P : 0,2- 2 et 5 µM 

pendant 14 heures 
Formation de 2 adduits.10-6 nucléotides avec uniquement la dose de 0,2 µM 

Cellules humaines de la 

vessieT24 

B[a]P : 0,2- 2 et 5 µM 

pendant 14 heures 
Pas de formation d’adduits à l’ADN  

Marie 2008  

Cellules d'hépatoblastome 

humain HepG2 

B[a]P à 0- 1- 10 et 50 µM 

pendant 24 heures 
A 10 µM, le taux d’adduits à l’ADN était de 940 adduits.10-8 nucléotides 

Lignée cellulaire de 

kératinocytes HaCat 

B[a]P à 0- 100- 200 et 400 

µM pendant 24 heures 
A 100 µM, le taux d’adduits à l’ADN était de 27 adduits.10-8 nucléotides 

Keshava 2005  

Cellules épithéliales 

mammaires humaines normales 

obtenues à partir de tissus de 

réduction de mammoplastie 

chez 23 femmes 

B[a]P à 4 µM pendant 12 

heures 

Le taux d’adduits à l’ADN variait selon le donneur de non détecté à 15 

adduits.10-8 nucléotides 

Binkova 2004  
Fibroblastes pulmonaires 

diploïdes humains 

B[a]P, DB[a,l]P, B[b]F, Chr, 

B[k]F, B[a]A, DB[a,h]A, 

I[1,2,3-cd]P, B[g,h,i]P à 0,1; 

•Augmentation dose dépendante du taux d’adduits à l’ADN 

•Formation des adduits à l’ADN avec les différents HAP testés selon l’ordre 

suivant : DB[a,l]P > B[a]P > B[b]F = Chr = B[k]F= B[a]A = DB[a,h]A= 

I[1,2,3-cd]P > B[g,h,i]P 
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0,4; 1; 4 et 10 µM pendant 

24 heures 

Fang 2001  
Microsomes hépatiques de rats 

SD 

B[a]P à 50 µM pendant 1 

heure 

Formation de 2 types d’adduits à l’ADN : le premier avec le BPDE et le 2ème 

avec le 9-OHB[a]P-4,5-époxyde 

Williams 2000  
Tissus d'hyperplasie bénigne de 

la prostate 

B[a]P à 50 µM pendant 22 

heures 

•Formation de 1 adduit.10-8 nucléotide 

•Diminution de 64 à 96 % de la formation des adduits à l’ADN après addition 

d’un inhibiteur du CYP1 (α-naphtoflavone) 

Devanesan 1996  
Noyau des cellules hépatique 

de rats W 

B[a]P à 50 µM pendant 20 

minutes 

Formation des adduits à l’ADN à 7,7 µmol.mol-1 d’ADN dont 82 % étaient 

des adduits dépurinés et 18 % étaient des adduits stables 

Etudes ex vivo 

Etudes Modèle cellulaire Exposition Effet génotoxique 

Staal 2007b Coupes de foie de rats SD 

DB[a,l]P à 3- 10 et 30 µM 

pendant 6 et 24 heures 

Augmentation dose-dépendante du taux d’adduits à l’ADN après 24 heures 

d’exposition : de 130 adduits.10-8 nucléotides à 3 µM à  912 adduits.10-8 

nucléotides à 30 µM 

B[a]P à 3- 10 et 30 µM 

pendant 6 et 24 heures 

Augmentation dose-dépendante du taux d’adduits à l’ADN après 24 heures 

d’exposition : de 2,4 adduits.10-8 nucléotides à 3 µM à 35 adduits.10-8 

nucléotides à 30 µM 

DB[a,h]A à 3- 10 et 30 µM 

pendant 6 et 24 heures 

Augmentation dose-dépendante du taux d’adduits à l’ADN après 24 heures 

d’exposition : de 8,7 adduits.10-8 nucléotides à 3 µM à 15 adduits.10-8 

nucléotides à 30 µM 

B[b]F à 3- 10 et 30 µM 

pendant 6 et 24 heures  

Augmentation identique du taux d’adduits à l’ADN 24 heures après 

l’exposition aux différentes doses à 15 adduits.10-8 nucléotides 

Flua à 3- 10 et 30 µM 

pendant 6 et 24 heures 

Augmentation du taux d’adduits à l’ADN 24 heures après exposition à 30 µM 

à 9,2 adduits.10-8 nucléotides  

ADN : acide désoxyribonucléique, B[a]P : benzo[a]pyrène, B[b]F : benzo[b]fluoranthène, B[g,h,i]P : benzo[g,h,i]pérylène, B[k]F : benzo[k]fluoranthène, BPDE : 

benzo[a]pyrene-7,8-diol-9,10-époxyde, Chr : chrysène, CYP : cytochrome P450, DB[a,h]A : dibenzo[a,h]anthracène, DB[a,l]P :dibenzo[a,l]pyrène, IP[1,2,3-cd]P : 

indénol[1,2,3-cd]pyrène, SD : Sprague Dawley, W : Wistar, 9-OHB[a]P-4,5-époxyde : 9-hydroxybenzo[a]pyrène-4,5-époxyde. 
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Tableau 13:  Etudes in vivo des adduits à l’ADN après exposition au B[a]P et autres HAP 

Etudes Modèles animal Exposition Effet génotoxique 

Marie-Desvergne 2010  Rats SD 
Une dose de 10 mg.kg-1 de 

B[a]P par voie IV 

•Apparition des adduits à l’ADN au BPDE dans le foie, les poumons et les 

CMNSP 

•Le taux total des adduits à l’ADN suivait l’ordre suivant : poumons > 

CMNSP > foie 

Qu 1996  Rats SD 

Une dose de 10 mg.kg-1 de 

B[a]P, 3 fois.semaine-1 

pendant 2 semaines par voie 

IP 

•Apparition des adduits à l’ADN dans le foie, les poumons et la rate et les 

CMNSP 

•Les types des adduits à l’ADN étaient différents entre les organes avec 5 

types différents 

•Le taux total des adduits à l’ADN suivait l’ordre suivant : poumons > 

CMNSP > rate > foie  

Nesnow 1993 Rats SD 

Une dose de 100 mg.kg-1 de 

B[b]F par voie IP 

•Apparition des adduits à l’ADN dans les poumons (01,3*10-6 µmol 

adduits.mg-1 ADN), le foie (10-6 µmol adduits.mg-1 ADN) et lymphocytes 

blancs (0,3*10-6 µmol adduits.mg-1 ADN) 

•Formation de 3 types d’adduits à l’ADN : le plus abondant était celui dû au 

BPDE, le second était celui dû au 9-OHB[a]P-4,5-oxide, le moins abondant 

n’était pas connu à quel métabolite il était dû. 

Une dose de 100 mg.kg-1 de 

B[b]F par voie IP 

•Apparition des adduits à l’ADN dans les poumons (0,25*10-6 µmol 

adduits.mg-1 ADN), le foie (0,06*10-6 µmol adduits.mg-1 ADN) et 

lymphocytes blancs (0,06*10-6 µmol adduits.mg-1 ADN) 

Hodek 2013  Rats W 
Une dose de 150 mg.kg-1 de 

B[a]P par gavage  

•Formation de 3 types d’adduits à l’ADN dans l’intestin et le foie dont un est 

dû au BPDE et un au 9-OHB[a]P-4,5-époxide 

•Le taux des adduits à l’ADN formés dans l’intestin était 5 fois plus élevé que 

celui formé dans le foie 

Bentsen-Farmen 1990  Rats W 
Une dose de 100 mg.kg-1 de 

B[a]P par voie IP 

Formation des adduits à l’ADN au BPDE plus élevée au niveau pulmonaire 

qu’au niveau hépatique  

Godschalk 2000  Rats Lewis 

Une dose de 10 mg.kg-1 de 

B[a]P par voie IT, orale et 

cutanée 

•Dans les globules blancs, le taux d’adduits à l’ADN variait selon la voie 

d’administration selon l’ordre suivant : IT (4,3 adduits.10-8 nucléotides) > 

orale (3,6 adduits.10-8 nucléotides) > cutanée (0,3 adduits.10-8 nucléotides) 
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•Dans les poumons, le taux d’adduits à l’ADN variait selon la voie 

d’administration selon l’ordre suivant : IT (20,5 adduits.10-8 nucléotides) > 

oral (6,9 adduits.10-8 nucléotides) > cutanée (0,5 adduits.10-8 nucléotides) 

•Quelle que soit la voie d’exposition, le taux d’adduits à l’’ADN était plus 

élevé dans les poumons en comparaison aux globules blancs 

•Par voie cutanée, le site avec le plus de formation d’adduits à l’ADN est la 

peau (70 adduits.10-8 nucléotides) 

Diggs 2013  Souris Apc 
50; 100 µg.kg-1.J-1 de B[a]P 

pendant 60 jours par gavage 

•Augmentation dose dépendante de taux d’adduits à l’ADN dans le colon et 

dans le foie 

•Le taux d’adduits à l’ADN était plus élevé dans le colon en comparaison au 

foie 

Banasiewicz 2004  Souris A/J 
Une dose de 50 µg.kg-1 de 

B[a]P par voie IP 

•Augmentation du taux d’adduits à l’ADN au BPDE à 0,6 – 0,83 *10-6 µmol 

adduits.mg-1 ADN 

•Le taux d’adduits à l’ADN au 9-OHB[a]P-4,5-époxyde était 10 fois inférieur 

que celui au BPDE 

Marston 2001  Souris Sencar 

Une dose de 50,4 µg de 

B[a]P par application cutanée 

Augmentation de la formation d’adduits à l’ADN à 15,7*10-6  µmol 

adduits.mg-1 ADN 

Une dose de 0,6 µg DB[a,l]P 

par application cutanée 

Augmentation de la formation d’adduits à l’ADN à 4*10-6  µmol adduit.mg-1 

ADN 

Uno 2001  
Souris CYP 1A1 (-/-) – Souris 

CYP 1A1 (+/-) 

Une dose de 500 mg.kg-1 de 

B[a]P par voie IP 

Formation d’adduits à l’ADN plus élevée chez les souris (-/-) par rapport aux 

souris (+/-) 

Ginsberg 1990  Souris B6C3F1 
Une dose de 200 mg.kg-1 de 

B[a]P par voie IP 

Le taux maximal d’adduits à l’ADN obtenu après 24 heures était identique 

entre les différents organes : foie, reins, poumons, estomac et rate 

Cohen 1979  
Souris Sencar 

 

Une dose de 25 µg de B[a]P 

par application cutanée 

Augmentation de formation des adduits à l’ADN de 4,8 – 9 *10-6  µmol 

adduits.mg-1 ADN entre 3 et 24 heures après l’exposition 
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Une dose de 2,5 µg de 

DMB[a]A par application 

cutanée 

Augmentation de formation des adduits à l’ADN à 2,7 *10-6 µmol 

adduits.mg-1 ADN 3 heures après l’exposition 

La présentation des études est faite pour chaque souche de rats par ordre chronologique puis pour toutes les souches de souris par ordre chronologique. 

ADN : acide désoxyribonucléique, B[a]P : benzo[a]pyrène, B[b]F : benzo[b]fluoranthène, BPDE : benzo[a]pyrene-7,8-diol-9,10-époxyde, CMNSP : cellules mono-nucléaires 

du sang périphérique, DB[a,l]P :dibenzo[a,l]pyrène, , DMB[a]A : 7,12-diméthylbenzo[a]anthracène, IP : intrapéritonéale, IT : intra-trachéale, IV : intraveineuseSD : Sprague 

Dawley, W : Wistar, 9-OHB[a]P-4,5-époxyde : 9-hydroxybenzo[a]pyrène-4,5-époxyde. 
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La capacité des HAP à induire des adduits à l’ADN in vitro dépend de la molécule mais aussi 

du temps d’exposition. Staal et al. (2007b) ont montré que l’exposition de coupes de foie de 

rats aux HAP induisait plus d’adduits à l’ADN après 24 heures d’exposition par rapport à 6 

heures d’exposition selon l’ordre suivant DB[a,l]P >> B[a]P > B[b]F > DB[a,h]A > Flua [Staal 

2007b]. A concentration égale, l’exposition de cellules humaines d’adénocarcinome alvéolaire 

au B[a]P induisait 50 fois plus d’adduits à l’ADN qu’avec l’exposition au B[k]F [Libalova 

2014]. 

 

La formation des adduits à l’ADN peut varier selon le type des cellules. Suite à une exposition 

au B[a]P, la formation des adduits était 2 fois plus élevée avec les cellules d’hépatoblastome 

humain HepG2 qu’avec les kératinocytes humains HaCat [Marie 2008].  

 

L’apparition des adduits à l’ADN varie aussi selon l’organe et la dose de HAP. In vitro, à 

faible dose de B[a]P (0,2 µM), le taux d’adduits à l’ADN était plus élevé dans les cellules 

pulmonaires que dans les cellules hépatiques. Cependant, pour des concentrations plus fortes 

de B[a]P > 1µM, la formation des adduits à l’ADN était supérieure dans les cellules hépatiques 

[Genies 2013].  

 

La localisation des adduits à l’ADN dépend de la voie d’exposition. Après exposition au B[a]P 

intra-trachéale ou intra-péritonéale, le taux d’adduits d’ADN était plus élevé au niveau 

pulmonaire qu’au niveau hépatique, alors qu’après une exposition par gavage, le taux d’adduits 

d’ADN était plus élevé au niveau intestinal qu’au niveau hépatique, [Bentsen-Farmen 1990, 

Diggs 2013, Ginsberg 1990, Godschalk 2000, Hodek 2013, Marie-Desvergne 2010, Qu 1996]. 

 

3.2 Effet reprotoxique du B[a]P chez le rongeur 

 

Après exposition aigue ou subchronique au B[a]P, des effets sur la fertilité et le développement 

foetal ont été observés.  

L’inhalation de B[a]P à 25, 75 ou 100 µg.m-3 4 heures.J-1 pendant 10 jours chez des rats Fischer 

F-344 mâles générait une réduction des taux du testostérone, une diminution du poids des 

testicules, une diminution du nombre des spermatozoïdes et leur motilité [Inyang 2003]. 

L’exposition de rats W à 100 µg.kg-1.J-1 du B[a]P pendant 60 jours par voie intra-péritonéale 

induisait une diminution de 11 à 36 % du poids des testicules, des vésicules séminales, de la 
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prostate et de l’épididyme et une diminution de 37 à 45 % du nombre, de la mobilité et de la 

viabilité des spermatozoïdes [Reddy 2016]. 

L’exposition de rates Fischer F-344 gestantes au B[a]P induisait une diminution de la survie 

fœtale de façon proportionnelle à la dose (78,3 % pour la dose 25 g.m-3, 38 % pour la dose 75 

g.m-3, 33,8 % pour la dose 100 g.m-3) [Archibong 2002]. 

 

3.3 Troubles métaboliques du B[a]P chez le rongeur 

 

L’exposition de souris au B[a]P a montré que ce dernier avait un rôle sur la lipogenèse des 

tissus adipeux et induisait une résistance à l’insuline par l’intermédiaire de la formation des 

facteurs d’inflammation [Lou 2022]. Ainsi, l’expression des gènes impliqués dans la lipogenèse 

comme le « CCAAT/enhacer-binding protein alpha » (C/EBPα), le récepteur activé par les 

proliférateurs de peroxysomes γ (PPARγ), la protéine de liaison aux acides gras 4 (FABP4) 

était diminuée. De plus, l’expression des gènes impliqués dans la synthèse d’énergie à partir 

des acides gras comme le PPARγ/co-activateur 1 α, et le récepteur activé par les PPARα était 

diminuée. Enfin, l’augmentation de l’inflammation au niveau des tissus adipeux via 

l’augmentation de l’expression des facteurs d’inflammation comme le facteur nucléaire Kappa-

B (NF-κB), la protéine chimiotactique monocytaire 1 (MCP-1) et le TNF-α induisait une 

intolérance au glucose et une résistance à l’insuline en interférant avec son récepteur [Lou 

2022]. 

L’exposition de souris nourries avec un régime riche en graisse contenant du B[a]P induisait 

une augmentation de la sécrétion de l’Il-1β et du TNF α (marqueurs d’inflammation) dans le 

foie et une diminution de l’expression du glucagon-like peptide-1 (GLP-1), hormone qui 

stimule la sécrétion d’insuline [Khalil 2010]. 

 

3.4  Autres effets toxiques du B[a]P et des autres HAP au niveau cellulaire et chez le 

rongeur 

 

Les HAP parents ont un effet phototoxique pour les cellules de la peau [Ekunwe 2015, Wang 

2007b, Xia 2015]. L’anthracène et les HAP à 4 ou 5 cycles aromatiques (à l’exception du Chr) 

généraient un effet phototoxique sur les kératinocytes humains [Wang 2007b]. Après une 

exposition à 5µM pendant 24 heures, le taux des cellules vivantes était inférieur à 20 % suite à 
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une irradiation au spectre de la lumière solaire [Wang 2007b]. De plus, cet effet varie entre les 

métabolites. Pour le B[a]P, le 3-OHB[a]P est le métabolite le plus phototoxique [Xia 2015]. 

 

Les effets sur le système immunitaire (SI) sont très variables et dépendent de la concentration 

et du modèle de l’étude.  

L’exposition aux HAP peut induire une stimulation du SI. L’exposition de cellules T de la 

souris au B[a]P, B[a]P-7,8-quinone, B[a]P-1,6-quinone, B[a]P-3,6-quinone et B[a]P-6,12-

quinone à 1 µM induisait une augmentation de la prolifération des cellules T [Burchiel 2004]. 

Par contre, d’autres études ont montré un effet suppresseur sur le SI qui varie selon l’HAP. 

L’exposition de rats au B[a]P à différentes doses (3, 10, 30 et 90 mg.kg-1) pendant 35 jours 

induisait une immunotoxicité avec une diminution de la masse du thymus et une diminution des 

différents paramètres de la défense immunitaire (lymphocytes, éosinophiles, monocytes, 

immunoglobulines, cellules natural killer (NK)) mais il existait des variations des effets en 

fonction de la dose [De Jong 1999]. L’effet immunosuppresseur est également lié à l’HAP selon 

l’ordre croissant suivant : anthracène < B[a]A = B[e]P < DB[a,h]A < B[a]P, 3-MC, DMB[a]A 

[Davila 1996, van Grevenynghe 2003, Laupeze 2002]. Pour certains HAP non 

immunotoxiques, l’effet est observé avec les métabolites (1-naphtol et 1,4-naphtoquinone) 

[Kawabata 1990]. Pour des HAP immunotoxiques (B[a]P, 7,12-DMB[a]A), les métabolites 

avaient un effet immunotoxique plus important que le HAP lui-même [Li 2010]. 

 

Enfin, l’exposition aux HAP peut entraîner des effets neurotoxiques [Olasehinde 2022]. Une 

exposition post-natale de rats SD au B[a]P a entrainé une altération du développement moteur 

et des réponses sensorielles qui sont apparues à l’âge adulte [Chen 2012]. Une autre étude chez 

le rat a montré que l’effet neurotoxique du B[a]P était dû au stress oxydatif généré dans le 

cerveau en lien avec une inhibition des enzymes anti-oxydantes comme la superoxyde 

dismutase et la glutathion peroxydase [Saunders 2006]. 

Les HAP peuvent aussi avoir un effet neurotoxique par action sur le système cholinergique. 

L’acéthylcholine estérase régule le taux d’acéthylcholine (neurotransmetteur) dans la fente 

synaptique. Une étude in vitro a montré que les HAP ont un effet inhibiteur pour 

l’acéthylcholine estérase [Hauser-Davis 2019].
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Conclusion du chapitre 

Différentes études (in vitro et in vivo) se sont intéressées à l’étude de la toxicocinétique et la 

toxicodynamie des HAP en monoexposition. 

L’absorption digestive des HAP se fait principalement dans l’intestin et dépend de plusieurs 

facteurs : les caractéristiques physico-chimiques de la molécule, le type d’alimentation, du 

microbiote intestinal, .... Les HAP à FPM sont absorbés par diffusion passive, alors que 

l’absorption des HAP à HPM se fait par l’intermédiaire des micelles pour traverser la couche 

d’eau stagnante et arriver dans les entérocytes. A ce niveau, les HAP peuvent être métabolisés. 

Les HAP et leurs métabolites ont alors 2 possibilités : soit passer dans la circulation sanguine 

via la veine porte (pour arriver au foie) ou via la circulation lymphatique, soit être éliminés dans 

la lumière intestinale par transport actif par l’intermédiaire des transporteurs ABC. 

La distribution des HAP administrés par voie orale peut se faire dans différents organes mais 

préférentiellement dans les organes du système digestif, le tissu adipeux et les poumons. 

Le métabolisme des HAP peut se faire dans différents organes mais le foie reste l’organe 

principal du métabolisme des HAP. Quand les HAP sont administrés par voie orale, ils peuvent 

être métabolisés dans les intestins. Plusieurs enzymes sont impliquées dans le métabolisme des 

HAP. Les plus étudiées sont les CYP et l’EH qui interviennent surtout dans la voie de 

détoxification et la voie des diol-époxydes de la bio-activation des HAP. L’activation du AhR 

par les HAP induit l’expression de certains gènes parmi lesquels les CYP (1A1 et 1B1) qui sont 

les plus étudiés. Le métabolisme des HAP varie selon l’organe, la molécule et l’espèce animale. 

L’élimination des HAP et leurs métabolites se fait surtout par les fèces car ils ont un cycle 

entéro-hépatique. Ainsi, 12,9 % et 0,22 % du B[a]P administré par voie orale sont éliminés sous 

forme de 3-OHB[a]P respectivement dans les fèces et les urines.  

Dans les études in vitro et in vivo dans de modèles rongeurs après monoexposition aux HAP, 

plusieurs effets toxiques ont été rapportés : effet génotoxique, effet reprotoxique, effet 

immunotoxique, effet phototoxique, troubles métaboliques, … La gravité de ces effets variant 

selon la molécule, la dose, le temps d’exposition, l’organe cible, …. 

  



91 

 

Chapitre III : Toxicocinétique et effets cocktails après exposition 

aux HAP en mélanges : études cellulaires et chez le rongeur  
 

Comme déjà dit, les HAP sont toujours présents dans l’environnement sous forme de mélanges 

dont la composition varie selon la source d’émission. Cependant, les nombreuses études 

cellulaires ou chez les rongeurs que nous avons décrites dans le Chapitre II ont toutes été 

réalisées après exposition à un seul HAP parent.  

Ce chapitre recense les études réalisées à l’aide de modèles in vitro ou d’expérimentations 

animales avec des mélanges de HAP pour comprendre la toxicocinétique et les effets des HAP. 

Pour répondre à cette question, les chercheurs ont utilisé soit des mélanges synthétiques soit 

des mélanges réels de HAP. 

 

Mélanges synthétiques de HAP : mélanges fabriqués en laboratoire à partir de solutions pures 

de différents HAP parents et dont les concentrations et les proportions de chacun des HAP sont 

parfaitement maitrisées. 

Mélanges réels de HAP : mélanges de polluants prélevés sur des sites connus pour être 

contaminés par les HAP (site industriel de métallurgie, sol pollué de HAP, émissions 

atmosphériques des véhicules, …). Les concentrations de certains HAP (généralement les 16 

classés par l’EPA) sont connues mais leur proportion n’est pas maîtrisée. D’autres polluants 

peuvent être présents mais ne sont pas identifiés ni quantifiés (dioxines, polychlorobiphényles, 

métaux, …) 

 

L’étude de l’effet mélange ou « effet cocktail » sur la toxicocinétique ou la toxicodynamie des 

substances est très important en toxicologie et constitue un enjeu majeur de la santé publique 

car il peut y avoir plusieurs possibilités d’interactions entre les substances : effet additif, effet 

synergique ou effet antagoniste. Actuellement, en cas de manque de données ce qui est 

généralement le cas, l’effet additif est appliqué. Pour les HAP, comme pour les dioxines, des 

facteurs d’équivalence toxique (FET) sont utilisés pour tenir compte de la toxicité relative de 

chaque HAP par rapport au B[a]P. Cependant, cette approche n’est pas très adaptée à ces 

composés car des interactions sont possibles entre les différents HAP quand ils sont en 

mélanges et des mécanismes d’actions différents sont possibles. 

 

Effet additif : effet combiné d'au moins deux produits chimiques qui est égal à la somme des 

effets de chaque produit chimique pris individuellement (aucune interaction directe).  
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Effet synergique : effet combiné d'au moins deux produits chimiques qui est plus toxique ou 

supérieur à la somme des effets de chaque produit chimique pris individuellement  

Effet antagoniste : c’est le contraire de la synergie. Il survient lorsque l'effet combiné d'au 

moins deux composés est moins toxique ou inférieur à la somme des effets individuels des 

substances. 

 

Ce chapitre est consacré aux différentes études réalisées avec des modèles in vitro et in vivo 

chez des modèles rongeurs après exposition à des mélanges de HAP (synthétiques ou réels). 

 

1 Toxicocinétique des HAP en mélanges  

 

1.1 Absorption des HAP en mélanges chez le rongeur 

 

L’absorption intestinale est diminuée avec la présence d’autres HAP.  Alors que l’absorption 

du B[a]A, Chr ou triphénylène administrés seuls par gavage était respectivement 94, 75 et 97 

%, l’absorption du B[a]A diminuait à 87 % alors que celle du Chr restait à 75 % quand le B[a]A 

et le Chr étaient administrés ensemble.  De plus, lorsque le B[a]A et le triphénylène étaient 

administrés ensemble, l’absorption du triphénylène diminuait de 97 à 94 % et celle du B[a]A 

de 94 à 84 % [Bartosek 1984].  

 

1.2 Distribution des HAP en mélanges chez le rongeur 

 

Une seule étude a été publiée pour comparer la distribution du B[a]P après exposition orale de 

rats SD au B[a]P seul à 150 µg.kg-1 à celle de rats SD exposés à un mélange de B[a]P (150 

µg.kg-1) de phénanthrène (4 300 µg.kg-1) et de Pyr (1 700 µg. kg-1). Aucune différence n’a été 

retrouvée dans la distribution du B[a]P dans le foie, les muscles et le tissu adipeux (sans 

précision de quel type de muscle et de tissu adipeux) [Kang 2007]. 

 

D’autres études ont été faites sur des pièces d’autopsies humaines. Comme pour les HAP seuls, 

le tissu adipeux abdominal était l’organe le plus contaminé suivi par le cerveau et les plus faibles 

concentrations étaient trouvées dans le foie, les poumons, le cœur et les reins [Pastor Belda 

2019]. Les HAP les plus abondants étaient le Flua, le phénanthrène, l’anthracène et le B[b]F 
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qui sont pour les 3 premiers des HAP de FPM, HAP généralement en concentration plus élevée 

dans les mélanges environnementaux [Hernández 2009, Pastor Belda 2019, Yamamoto 2015].  

 

1.3 Métabolisme des HAP en mélanges chez le rongeur 

 

Très peu d’études se sont intéressées à l’effet des mélanges sur le métabolisme des HAP. 

 

Une étude a montré que l’administration des HAP en mélanges exerçait un effet compétitif sur 

leur métabolisme. En effet, l’administration simultanée du B[a]P et du DB[def,p]C dans des 

microsomes hépatiques humains induisait une diminution de 2 à 4 fois de leur métabolisme par 

rapport à leur administration séparée [Smith 2022].  

 

Des résultats comparables ont été trouvés par Bourgart et al. (2019) où après application des 

HAP sur une peau humaine, le métabolisme du B[a]P diminuait avec le mélange et avec la 

complexité du mélange par comparaison avec le B[a]P seul. Ainsi après 48 heures d’exposition, 

la concentration du tétraol-B[a]P était 5 fois plus faible en cas d'exposition à un mélange 

synthétique de HAP, et 45 fois plus faible avec l'exposition à un mélange industriel de HAP par 

comparaison avec le B[a]P seul [Bourgart 2019b]. 

  

Ainsi la présence des autres HAP dans le mélange pourrait aboutir à une diminution du 

métabolisme des HAP par rapport à leur administration seule. 

 

Induction / inhibition enzymatique des HAP en mélanges 

 

Différentes études ont montré l’effet des mélanges synthétiques ou réels sur l’expression et 

l’activité des enzymes impliqués dans le métabolisme des HAP (Tableaux 14, 15). 
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Tableau 14 : Effets sur l’expression et l’activité des enzymes du métabolisme des HAP après une exposition in vitro et ex vivo à des mélanges binaires ou complexes de 

HAP 

Etudes in vitro 

Etudes Modèles cellulaire Exposition Résultats 

Genies 2016 
Cellules alvéolaires 

humaines A549 

•B[a]P à 1µM 

•Mélange binaire B[a]P à 1 µM + 1 HAP 

(B[e]P, B[b]F, B[k]F, B[j]F, B[a]A, 

B[g,h,i]P, DB[a,h]A, I[1,23-cd]P, Chr, 

Flua, Pyr, Naph) à 1 µM 

•5 mélanges synthétiques de 12 HAP de 

compositions différentes ajustés à une 

somme de 2µM de HAP 

Diminution de l’induction de l’activité enzymatique des CYP 1A1 et 1B1 avec 

tous les mélanges binaires et les 5 mélanges synthétiques par rapport au B[a]P 

seul 

Libalova 2014 
Cellules épithéliales 

pulmonaires A549 

•B[a]P à 250 nM  

•Extrait organique des particules PM 2,5 de 

4 sites différents à 10- 30 – 60 et 100 

µg.mL-1 pendant 24 heures 

•Induction de 30 à 50 fois l’expression des CYP 1A et 1B1 avec tous les 

mélanges  

•Augmentation de 12 fois l’induction de l’activité enzymatique des CYP 1A1 et 

1B1 avec tous les mélanges par rapport au B[a]P seul 

Courter 2007b 
Cellules mammaires 

humaines MCF-10 

•1 mM B[a]P  

•1 mM B[a]P + 400 µg gaz d’échappement 

de véhicules diesel 

•0,8 µM DB[a,l]P  

•0,8 µM DB[a,l]P + 400 µg gaz 

d’échappement de véhicules diesel 

•Induction de 6 fois de l’activité enzymatique des CYP 1A1 et 1B1 avec le 

mélange 

•Augmentation de 2 fois l’induction de l’activité enzymatique des CYP 1A1 et 

1B1 avec le mélange  par rapport à celle observée avec le B[a]P seul  

•Induction de l’activité enzymatique des CYP 1A1 et 1B1 identique entre 

l’exposition au DB[a,l]P seul avec celle du mélange  

Staal 2007a 

Cellules 

d’hépatocarcinome 

humain HepG2 

•B[a]P à 30 µM 

•Mélange binaire équimolaire B[a]P + 1 

HAP (DB[a,l]P, DB[a,h]A, B[b]F, Flua,) à 

1 µM 

•Induction de l’expression du CYP 1A1 identique entre l’exposition au B[a]P seul 

avec les mélanges binaires  

•Augmentation de l’expression du CYP 1A2 avec le mélange binaire (B[a]P + 

DB[a,l]P ou DB[a,h]A) par rapport au B[a]P seul  

Cherng 2001  

Cellules 

d’hépatocarcinome 

humain HepG2 

•B[a]P à 1 µM 

•B[a]P à 1 µM + B[g,h,i]P à 0,1 – 1 et 10 

µM 

 

Augmentation de l’expression du CYP 1A1 avec le mélange binaire à 1 et 10 µM 

par rapport au B[a]P seul  

Etudes ex vivo 



95 

 

Etudes Modèles cellulaire Exposition Résultats 

von Koschembahr 

2020  

peau humaine obtenue 

à la suite d'une 

chirurgie mammaire 

•B[a]P à 2 mM pendant 48 heures 

•Mélange synthétique de HAP ajusté à 2 

mM de B[a]P  

•Mélange réel de HAP à base de brai de 

houille ajusté à la même composition du 

mélange synthétique 

Induction de l’expression des CYP 1A1, 1A2 et 1B1 avec les 3 expositions selon 

l’ordre suivant : mélange réel > mélange synthétique > B[a]P seul 

Pushparajah 2018  Coupe de foie de rats  

•B[a]P à 0,5 µM 

•B[a]P à 0,5 µM + B[c]C à 1 – 5 – 10 – 25 

et 50 µM 

• B[a]P à 0,5 µM + B[g]C à 1 – 5 – 10 – 25 

et 50 µM  

• B[a]P à 0,5 µM + B[b]C à 0,25 – 0,5 – 

0,75 – 1 – 2 et 5 µM  

• B[a]P à 0,5 µM + DB[a,c]A à 1 – 5 – 10 – 

25 et 50 µM 

Augmentation de l’induction de l’activité enzymatique des CYP 1A1 et 1B1 par 

rapport à celle observée avec le B[a]P seul avec les mélanges :  

•B[a]P + B[c]C à 1 et 5 µM 

•B[a]P + B[g]C à 1 µM 

•B[a]P + B[b]C à 0,5 – 0,75 – 1 – 2 et 5 µM 

Diminution de l’induction de l’activité enzymatique des CYP 1A1 et 1B1 par 

rapport à celle observée avec le B[a]P seul avec les mélanges :  

•B[a]P + B[c]C à 10 - 25 et 50 µM 

•B[a]P + B[g]C à 5 – 10 – 25 et 50 µM 

•B[a]P + B[b]C à 0,1 µM 

•B[a]P + DB[a,c]A à 1 – 5 – 10 – 25 et 50 µM 

B[a]A : benzo[a]anthracène, B[a]P : benzo[a]pyrène, B[b]C : benzo[b]chrysène, B[b]F : benzo[b]fluornthène, B[c]C : benzo[c]chrysène, B[e]P : benzo[e]pyrène, B[g]C : 

benzo[g]chrysène,  B[g,h,i]P : benzo[g,h,i]pérylène, B[j]F : benzo[j]fluoranthène, B[k]F : benzo[k]fluoranthène, Chr : chrysène, CYP : cytochrome P450, DB[a,c]A : 

dibenzo[a,c]anthracène, DB[a,h]A : dibenzo[a,h]anthracène, DB[a,l]P : dibenzo[a,l]pyrène, Flua : fluoranthène, HAP : hydrocarbures aromatiques polycycliques, I[1,2,3-

cd]P :  indénol[1,2,3-cd]pyrène, PM : particules fines <2,5 µm,  Pyr : pyrène, Naph : naphtalène.
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Tableau 15  : Effets sur l’expression et l’activité des enzymes du métabolisme des HAP après une exposition in vivo à des mélanges binaires ou complexes de HAP 

Etudes Modèles cellulaire Exposition Résultats 

Roos 2002  Rats SD 
Sols contaminés contenant 60 à 4700 

mg.kg-1 de HAP par voie orale 

•Induction de l’activité et de l’expression du CYP 1A1 avec tous les mélanges au 

niveau du duodénum et avec les mélanges contenant 169 mg.kg-1 de HAP et plus 

au niveau du foie 

•L’induction de l’activité et de l’expression du CYP 1A1 dans le duodénum, le 

foie et le rein dépend surtout de la concentration des HAP à 5 et 6 cycles 

aromatiques 

Chahin 2013  Rats W 
Phénanthrène + Pyr + B[a]P chacun à 6 et 

600 µg.kg-1.J-1 pendant 28 jours par gavage  

•L’activité enzymatique des CYP 1A1 et 1B1 est augmentée de respectivement 

de 91, 152 et 94 fois dans les microsomes des lymphocytes, du foie et du cerveau 

après exposition à 6 µg.kg-1.J-1 

•L’activité enzymatique des CYP 1A1 et 1B1 est augmentée de respectivement 

de 205, 333 et 194 fois dans les microsomes des lymphocytes, du foie et du 

cerveau après exposition à 600 µg.kg-1.J-1 

Bentsen-Farmen 

1999 
Rats W 

100 mg. kg-1.J-1 de 3-MC pendant 4 jours 

suivi de  10 mg.kg-1 B[a]P par voie IP 

Augmentation de l’induction de l’activité enzymatique du CYP 1A1 de 2,4 fois 

après un pré-traitement au 3-MC par rapport au B[a]P seul  

Gate 2006  Rats Fisher 344 
6 heures.J-1

 de fumée de bitumes pendant 5 

jours par voie respiratoire 

Augmentation de 23, 22 et 5 fois de l’expression des CYP 1A1, 1B1 et du NQO1 

au niveau pulmonaire  

Marston 2001  Souris Sencar 

Application cutanée de :  

•50,4 µg B[a]P 

•50,4 µg B[a]P + 1 mg de MS de 10 HAP  

•0,6 µg DB[a,l]P  

•0,6 µg DB[a,l]P + 1 mg de MS de 10 HAP 

Augmentation de l’expression des CYP 1A1 et 1B1 avec l’addition du MS par 

rapport B[a]P seul ou au DB[a,l]P seul  

Courter 2007a Souris Sencar 

Application cutanée de :  

•50,4 µg B[a]P  

•50,4 µg B[a]P + 1 mg particule  

•0,6 µg DB[a,l]P 

•0,6 µg DB[a,l]P + 1 mg particule 

•Augmentation de l’expression du CYP 1A1 avec l’addition des particules par 

rapport au B[a]P seul ou au DB[a,l]P seul au niveau des microsomes de la peau 

•Augmentation de l’expression du CYP 1B1 avec l’addition des particules par 

rapport au DB[a,l]P seul mais diminution de l’expression du CYP 1B1 avec 

l’addition des particules par rapport au B[a]P seul 

La présentation des études est faite pour chaque souche de rats par ordre chronologique puis pour toutes les souches de souris par ordre chronologique. 

B[a]P : benzo[a]pyrène, CYP : cytochrome P450, DB[a,l]P : dibenzo[a,l]pyrène, HAP : hydrocarbures aromatiques polycycliques, IP : intra-péritonéale, Pyr : pyrène, MS : 

mélange synthétiqueNQO1 : NADPH quinone oxidoréductase 1, SD : Sprague Dawley, W : wistar, 3-MC : 3-méthylcholanthrèn.
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Avec tous les mélanges utilisés (Tableaux 14 et 15), une induction de l’expression des CYP 

(1A1 et 1B1) et du NQO1 est observée. 

Cependant, l’induction induite par le mélange par comparaison à un HAP administré seul est 

très variable. Parfois, la présence d’autres HAP peut avoir un effet synergique sur l’induction 

de l’expression et de l’activité des CYP [Bentsen-Farmen 1999, Cherng 2001, Courter 2007a, 

Libalova 2014, Marston 2001, Pushparajah 2018, Staal 2007a, 2007b, von koschembahr 

2021]et parfois elle peut avoir un effet antagoniste [Courter 2007b, Genies 2016, Pushparajah 

2018]. 

De plus, la présence d’autres types de polluants a un effet sur l’induction de l’activité 

enzymatique induit par le B[a]P. Par exemple, le cadmium et le cuivre inhibe l’induction 

enzymatique induite par le B[a]P alors que le mercure augmente l’induction observée avec le 

B[a]P dans des modèles in vitro et in vivo [Benedetti 2007, Vakharia 2001]. 

 

1.4 Elimination des HAP en mélanges chez le rongeur 

 

L’élimination fécale de certains HAP est augmentée lorsqu’ils sont en mélange. L’élimination 

du B[a]A, Chr ou triphénylène administrés seuls par gavage était respectivement 6, 25 et 3 %. 

Lorsque le B[a]A et le Chr étaient administrés ensemble, l’élimination du B[a]A augmentait à 

13 % alors que celle du Chr restait à 25 %.  De plus, lorsque le B[a]A et le triphénylène étaient 

administrés ensemble, l’élimination fécale du triphénylène augmentait à 6 % et celle du B[a]A 

de 16 % [Bartosek 1984]. 

Comme pour les HAP administrés seuls, l’élimination fécale des HAP en mélange varie selon 

la matrice dans laquelle sont présents les HAP. L’élimination fécale du Pyr (0,5 %), de 

l’anthracène (0,5 %) et du B[a]P (1 %) adsorbés sur un sol était 2 à 3 fois supérieurs à celle des 

HAP dissous dans l’huile (0,2; 0,4 et 0,3 % respectivement) [van Schooten 1997].  

 

D’après les quelques études faites chez le rat, il semble que l’élimination urinaire du 1-OHP 

ne soit pas modifiée lorsqu’il est administré en mélanges à faibles doses [Bouchard 1998a, 

2002]. Les quantités de métabolites monohydroxylés des HAP éliminées dans l’urine après 

administration par gavage de mélanges synthétiques chez le rat présentaient une corrélation 

forte avec la dose administrée des HAP parents ce qui confirme leur importance pour 

l’évaluation de l’exposition à leur composé parent [Grova 2017]. 
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En conclusion, alors que de très nombreuses études tant cellulaires qu’animales ont été 

conduites avec des HAP seuls, il manque des données quant à l’effet des mélanges sur leur 

toxicocinétique. 

 

2 Effets toxiques des HAP en mélanges 

 

2.1 Effets génotoxiques des HAP en mélanges au niveau cellulaire et chez le rongeur 

 

Plusieurs études in vitro et in vivo se sont intéressées à l’étude de l’apparition des adduits à 

l’ADN suite à l’exposition aux mélanges de HAP (Tableaux 16 et 17).  
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Tableau 16: Formation d'adduits à l'ADN après une exposition in vitro et ex vivo à des mélanges binaires ou complexes de HAP par rapport aux HAP individuels 

Etudes in vitro 

Référence Modèle utilisé Mélange utilisé Formation des adduits par comparaison au HAP seul 

Libalova 2014 Cellules A549 B[a]P / PA  Diminuée de 50 à 88 % 

Tarantini 2011 Cellules HepG2 

B[a]P/ B[a]P + B[b]F Augmentée de 40 % 

B[a]P / B[a]P + DB[a,h]A Augmentée de 30 % 

B[a]P /B[a]P + IP Augmentée de 50 % 

B[a]P / B[a]P + B[k]F Diminuée de 66 % 

Binkova 2007 
ADN de thymus de veau + Fraction 

microsomiale de foie de rat 
B[a]P / mélange synthétique de 8 HAP Diminuée de 23 à 78 % 

Courter 2007b Cellules épithéliales MCF-10A 
B[a]P /PD Augmentée de 75 % 

DB[a,l]P / PD Augmentée de 50 % 

Mahadevan  2007 Cellules V79 
B[a]P / BH Diminuée de 85 % 

DB[a,l]P /BH Diminuée de 66 % 

Staal 2007a Cellules HepG2 

B[a]P / B[a]P + DB[a,l]P  Augmentée de 100 % 

B[a]P / B[a]P +  DB[a,h]A  Augmentée de 150 % 

B[a]P / B[a]P +  B[b]F Augmentée de 300 % 

B[a]P / B[a]P +  Flua Augmentée de 400 % 

Cherng 2006 Cellules HepG2 B[a]P / B[a]P + 1-nitropyrène Diminuée de 50 % 
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Binkova 2004 
Fibroblastes pulmonaires diploïdes 

humains 

•B[a]P / B[a]P + B[b]F 

•B[a]P / B[a]P + Chr 

•B[a]P / B[a]P + B[k]F  

•B[a]P / B[a]P + B[a]A 

•B[a]P / B[a]P + DB[a,h]A 

•B[a]P / B[a]P + IP  

•B[a]P / B[a]P + B[g,h,i]P 

Diminuée de 49 % 

Diminuée de 73,5 % 

Diminuée de 96,9 % 

Diminuée de 34,8 % 

Diminuée de 99,2 % 

Diminuée de 75,8 % 

Diminuée de 27,9 % 

•DB[a,l]P / DB[a,l]P + B[b]F  

•DB[a,l]P / DB[a,l]P + Chr  

•DB[a,l]P / DB[a,l]P + B[k]F 

•DB[a,l]P / DB[a,l]P + B[a]A  

•DB[a,l]P / DB[a,l]P + DB[a,h]A 

•DB[a,l]P / DB[a,l]P + IP  

•DB[a,l]P / DB[a,l]P + B[g,h,i]P 

Diminuée de 51 %  

Diminuée de 16,6 % 

Diminuée de 70,7 % 

Diminuée de 45,8 % 

Diminuée de 99,4 % 

Diminuée de 43,5 % 

Diminuée de 62,4 % 

B[a]P / B[a]P + PA Diminuée de 78 – 90 % 

Cherng 2001 Cellules HepG2 B[a]P / B[a]P + B[g,h,i]P Augmentée de 200 % 

Etudes ex vivo 

Etude Modèle utilisé Mélange utilisé Formation des adduits en comparaison au HAP seul 

Staal 2008 Coupes de foie de rat W 

•B[a]P / B[a]P + DB[a,h]A  

•B[a]P / B[a]P + DB[a,l]P  

•B[a]P / B[a]P + B[b]F 

•B[a]P / B[a]P + Flua 

Diminuée de 10 % 

Augmentée de 60 % 

Diminuée de 10 % 

Diminuée de 50 % 

•DB[a,h]A / DB[a,h]A + DB[a,l]P  

•DB[a,h]A / DB[a,h]A + Flua 

Diminuée de 66 % 

Diminuée de 66 % 

ADN : acide désoxyribonucléique, B[a]A : benzo[a]anthracène, B[a]P : benzo[a]pyrène, B[b]F : benzo[b]fluoranthène, B[g,h,i]P : benzo[g,h,i]pérylène, BH : extrait 

organique de brai de houille, B[k]F : benzo[k]fluoranthène, Chr : chrysène, DB[a,h]A : dibenzo[a,h]anthracène, DB[a,l]P : dibenzo[a,l]pyrène, Flu : fluoranthène, HAP : 

hydrocarbure aromatique polycyclique, IP : indénol[1,2,3-cd]pyrène, PA : extrait organique des particules aériennes de différentes sites pollués, PD : extrait organique des 

particules de diesel, W : wistar. 
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Tableau 17: Formation d'adduits à l'ADN après une exposition in vivo à des mélanges binaires ou complexes de HAP par rapport aux HAP individuels 

Etude Espèce animale Exposition Formation des adduits en comparaison au HAP seul 

Bentsen-Farmen 1999 Rats W B[a]P / 3-MC + B[a]P Augmentée de 50 % 

Courter 2008  Souris Sencar B[a]P / PD Augmentée de 70 % 

Courter 2007a  Souris Sencar 
B[a]P / PD Augmentée de 30 % 

DB[a,l]P / PD Non modifiée 

Marston 2001  Souris Sencar 
B[a]P / BH Diminuée de 50 % 

DB[a,l]P / BH Diminuée de 60 % 

Rice 1988  Souris CD-1  B[a]P / B[a]P + Flua Augmentée de 76 % 

La présentation des études est faite pour le rat en premier puis pour toutes les souches de souris par ordre chronologique. 

B[a]P : benzo[a]pyrène, BH : extrait organique de brai de houille, DB[a,l]P : dibenzo[a,l]pyrène, Flu : fluoranthène, PA : extrait organique des particules aériennes de 

différentes sites pollués, PD : extrait organique des particules de diesel, W : wistar, 3-MC : 3-méthylcholanthrène. 
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La présence des HAP en mélanges synthétiques peut avoir un effet synergique ou antagoniste 

sur la formation des adduits selon le type de la cellule et la composition du mélange. Par 

exemple, dans les cellules d’hépatocarcinome humain HepG2, l’addition du B[b]F, DB[a,h]A, 

IP générait une augmentation de la formation des adduits à l’ADN par rapport au B[a]P seul 

alors que l’addition du B[k]F générait une diminution de la formation des adduits à l’ADN par 

rapport au B[a]P seul [Cherng 2006, Staal 2007, Tarantini 2001]. Dans les fibroblastes 

pulmonaires diploïdes humains, l’addition du B[b]F, DB[a,h]A, IP entraînait une diminution de 

la formation des adduits à l’ADN par rapport au B[a]P seul [Binkova 2004]. L’effet de 

l’exposition à ces mélanges synthétiques sur l’apparition des adduits pourrait être liée à l’effet 

du mélange sur l’induction des enzymes de métabolisme. Au niveau des cellules 

d’hépatocarcinome humain HepG2, l’induction du CYP 1A1 (connu dans la voie de 

détoxification du B[a]P) est augmentée avec les mélanges en comparaison au B[a]P seul et il 

existe une diminution de la formation des adduits à l’ADN avec le mélange [Staal 2007a]. 

 

Pour les mélanges réels de HAP, l’apparition des adduits à l’ADN avec les mélanges est souvent 

diminuée. Dans les études in vitro et in vivo, les mélanges extraits des particules fines 

atmosphériques ou les mélanges extraits de brai de houille généraient une diminution de la 

formation des adduits à l’ADN en comparaison au B[a]P ou au DB[a,l]P seul [Binkova 2004, 

Libalova 2014, Mahadevan 2007, Marston 2001]. Toutefois, le mélange extrait de particules de 

diesel induisait une augmentation de la formation des adduits à l’ADN en comparaison au 

DB[a,l]P seul [Courter 2007a, 2007b, 2008]. Ces variations dans la formation des adduits à 

l’ADN ne sont pas liées à l’effet du mélange sur l’induction des CYP car avec tous ces 

mélanges, l’induction enzymatique des CYP (1A1 et 1B1) étaient augmentée avec le mélange 

en comparaison au B[a]P ou au DB[a,l]P seul (Tableaux 16 et 17).  

Ceci confirme la composition des mélanges des HAP qui est très variable selon la source 

d’émission joue un rôle majeur dans la cancérogénicité du mélange. 

 

2.2 Effet immunotoxique des HAP en mélanges chez le rongeur 

 

Les mélanges des HAP peuvent avoir des effets immunotoxiques. L’exposition de souris à des 

rejets d’échappement de diesel pendant 6 mois entrainait une diminution de la prolifération des 

cellules T immunitaires par rapport aux souris témoins [Burchiel 2004]. Une autre étude chez 

les souris a montré que l’effet immunotoxique des HAP en mélange était surtout dû aux HAP 

avec au moins 4 cycles aromatiques [Harper 1996]. 
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Conclusion du chapitre 

La revue bibliographique des expositions aux HAP en mélanges est très limitée par rapport aux 

études avec une monoexposition aux HAP. De plus, la plupart des études de toxicocinétique 

des HAP en mélange est faite avec des mélanges synthétiques.  

L’exposition aux HAP en mélanges entraîne une diminution de l’absorption des différents 

HAP, et une augmentation de leur élimination fécale quand ils sont administrés par voie orale. 

Le métabolisme du B[a]P diminue avec l’augmentation de la complexité du mélange. 

Toutefois, la présence d’autres HAP peut avoir un effet tant synergique qu’antagoniste par 

rapport à un HAP de référence comme le B[a]P ou le DB[a,l]P sur l’induction de l’expression 

et de l’activité des CYP.  En ce qui concerne l’effet du mélange sur l’élimination urinaire des 

métabolites, très peu d’études se sont intéressées à l’élimination urinaire du 1-OHP mais il 

semblerait qu’elle ne soit pas modifiée chez le rat. Aucune étude in vivo n’a étudié l’effet 

mélange sur les métabolites du B[a]P. 

De plus, les effets sanitaires après exposition aux mélanges de HAP sont très variables selon 

la composition du mélange. Ainsi, la formation des adduits à l’ADN peut être augmentée ou 

diminuée selon le mélange utilisé (études in vitro et in vivo) et les effets immunotoxiques 

seraient plus en relation avec les HAP de HPM. 

Ceci reflète la complexité dans la compréhension et l’évaluation de l’effet des mélanges 

lors d’exposition environnementale ou professionnelle des populations, d’autant que la 

composition des mélanges varie considérablement selon la source d’émission.  
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Chapitre IV : Surveillance des expositions et évaluation du risque 

sanitaire 
 

Ce chapitre est consacré aux études épidémiologiques faites chez l’homme pour l’étude des 

effets sanitaires des HAP ainsi qu’à la surveillance biologique d’exposition (SBE) des 

populations et aux valeurs toxicologiques de référence (VTR) définies pour les HAP.  

 

1 La surveillance biologique d’exposition aux HAP 

 

Du fait du potentiel toxique et notamment cancérogène des HAP, la surveillance de l’exposition 

humaine est une préoccupation majeure en santé publique. La SBE aux HAP est préférée à 

d’autres types de mesures, notamment à la métrologie atmosphérique, car elle présente 

l’avantage de prendre en compte toutes les voies d’absorption, les moyens de protection 

individuelle et les facteurs individuels. Cette SBE consiste à mesurer, dans les matrices 

biologiques (tissus, excrétions, sécrétions ou air expiré) de personnes exposées des indicateurs 

appelés biomarqueurs. La difficulté réside dans le choix du ou des bon(s) biomarqueur(s) qui 

soit représentatif de l’exposition aux molécules cancérogènes car la composition des mélanges 

varie selon la source d’émission [Gendre 2002, Lafontaine 2004]. Différentes considérations 

doivent être prises en compte lors du choix du biomarqueur telles que : 

o La pertinence de l’étude utilisée (modèle animal choisi, doses de HAP, mode 

d’exposition, voie d’administration, …) 

o Les caractéristiques du biomarqueur choisi (cinétique d’élimination, forme 

conjuguée ou libre, stabilité du biomarqueur dans la matrice utilisée, sensibilité et 

spécificité du biomarqueur, méthodes analytiques validées, absence de modification 

de l’élimination du biomarqueur en cas de présence d’autres xénobiotiques, 

importance de l’HAP parent de point de vue sanitaire, …).  

 

Il existe 3 types de biomarqueurs selon l’Organisation mondiale de la Santé (OMS) (Figure 11): 

 Biomarqueurs d’exposition : substance exogène, métabolite primaire ou réponse à une 

interaction entre un agent xénobiotique et une molécule ou cellule-cible, mesurée dans 

un compartiment de l’organisme 
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 Biomarqueur d’effet : altération biochimique, physiologique, comportementale ou 

autre, mesurable dans un organisme, qui, selon son ampleur, peut être reconnue comme 

étant associée à une atteinte confirmée ou possible de l’état de santé ou à une maladie 

 Biomarqueur de susceptibilité : indicateur de la capacité innée ou acquise d’un 

organisme à répondre à l’exposition à une substance xénobiotique spécifique. 

 

 

Figure 11: Biosurveillance de l’exposition à la maladie clinique avec les 3 types de biomarqueurs 

 

1.1 Biomarqueurs d’exposition chez l’homme 

 

Il est nécessaire de bien choisir le ou les biomarqueurs à doser en fonction de la matrice utilisée 

afin d’éliminer tout risque de contamination. Par exemple, le dosage des HAP parents au niveau 

urinaire est possible mais il présente l’inconvénient de la contamination potentielle des 

échantillons suite à la pollution environnementale du milieu du prélèvement [Campo 2011].  

Même si l’élimination des HAP et de leurs métabolites se fait majoritairement par voie biliaire, 

différents biomarqueurs d’exposition dans les urines sont proposés car la collecte et l’analyse 

des fèces n’est pas facile à mettre en œuvre en routine chez l’humain.   

En plus du choix d’un biomarqueur pertinent, il faut définir les moments de prélèvements 

optimaux en fonction de la cinétique d’élimination des biomarqueurs. Lors des campagnes de 

SBE, la stratégie la plus adaptée au milieu industriel, consiste à prélever les mictions de début 
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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 (FSDP) (soit 16 heures après la fin de poste de la veille) en cas 

d’exposition majoritairement cutanée car l’exposition cutanée ralentit la pénétration des HAP 

et l’élimination de leurs métabolites par rapport à l’exposition respiratoire [Hopf 2010, Moreau 

2015b, Viau 1999]. Ce schéma de prélèvements présente l’intérêt de prendre en compte les 

expositions répétées tout au long de la semaine de travail mais peut varier en fonction des 

métabolites sélectionnés. 

 

Parmi les biomarqueurs urinaires d’exposition, le 1-OHP (métabolite monohydroxylé du Pyr) 

est utilisé comme marqueur de l’exposition aux HAP depuis une trentaine d’années du fait de 

la facilité de sa technique de dosage et de la grande sensibilité de ce biomarqueur [Jongeneelen 

1985]. Il n’existe pas de valeur limite biologique mais une valeur sans effet biologique de 1 

µmol.mol-1 créatinine  a été proposée pour le 1-OHP urinaire mesuré en FSFP. Elle correspond 

à un niveau d’exposition sans effet cytogénétique retrouvé en cokerie où le ratio pyrène/B[a]P 

est de 2,5 [Buchet 1995, Jongeneelen 2014]. Du fait du caractère non cancérogène du Pyr, 

certains auteurs proposent de pondérer la concentration de 1-OHP urinaire par le ratio des 

concentrations atmosphériques B[a]P/Pyr afin de tenir compte de la variation de la composition 

des mélanges des HAP entre les différentes situations professionnelles [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. En 

population générale, les valeurs biologiques de référence (VBR) sont de 0,1 µmol.mol-1 chez 

les non-fumeurs et de 0,3 µmol.mol-1 chez les fumeurs pour le 1-OHP. Ces valeurs 

correspondent au 90ème percentile de la distribution des niveaux mesurés dans les études 

réalisées en Europe [Bartolomé 2015]. 

 

Plus récemment, l’analyse de biomarqueurs spécifiques de l’exposition au B[a]P a été 

développée : celle du 3-OHB[a]P, métabolite monohydroxylé du B[a]P qui reflète la voie de 

détoxification [Barbeau 2014, Marie 2010], et celle du tétraol-B[a]P qui reflète la voie de bio-

activation du B[a]P [Barbeau 2018]. La valeur limite biologique proposée par l’Institut National 

de Recherche et de Sécurité (INRS) est de 0,95 ng.g-1 créatinine ou 0,4 nmol.mol-1 créatinine 

pour le 3-OHB[a]P mesuré en FSDP, et correspond à l’exposition à une concentration 

atmosphérique de B[a]P de 150 ng.m-3 (valeur limite recommandée en France) [Lafontaine 

2004]. En population générale, les VBR du 3-OHB[a]P sont de 0,02 nmol.mol-1 créatinine chez 
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les non-fumeurs et de 0,06 nmol.mol-1 créatinine chez les fumeurs. Pour le tétraol-B[a]P, le 

dosage dans les urines se fait en FSFP. Il n’existe pas de VLB et les VBR sont de 0,007 

nmol.mol-1 créatinine chez les non-fumeurs et de 0.032 nmol.mol-1 créatinine chez les fumeurs 

[Barbeau 2018]. 

Ces 2 derniers biomarqueurs (3-OHB[a]P et tétraol-B[a]P) dérivent uniquement du B[a]P ce 

qui peut poser un problème de représentativité dans l’analyse du risque cancérogène des 

mélanges complexes de HAP dont leur composition varie considérablement.  

 

En environnement général, de nombreuses équipes ont développé l’analyse des métabolites des 

HAP de FPM car ces composés sont majoritaires par rapport aux HAP de HPM dans les 

mélanges et sont donc plus facilement détectables. 

Certaines études ont étudié les métabolites du naphtalène qui est l’HAP le plus abondant au 

sein des mélanges [Ding 2005, Unwin 2006]. Le 1-hydroxynaphtalène a été analysé mais 

l’interprétation des niveaux de ce métabolite est difficile car il provient aussi du métabolisme 

du carbaryl [Meeker 2007]. Le 2-hydroxynaphtalène a aussi été proposé car il présentait les 

plus hautes corrélations avec les HAP totaux [Yamano 2014]. Un autre biomarqueur du 

naphtalène est le naphtalène-1,2-diol qui est le précurseur du 1,2-naphtoquinone connu dans 

l’induction des dommages à l’ADN [Kapuci 2014, Klotz 2011]. 

D’autres études ont analysé deux dihydrodiols du phénanthrène (phénanthrène-1,2-diol et 

phénanthrène-3,4-diol) dans les urines de fumeurs et de non-fumeurs. Dans les urines collectées 

pendant 6 heures, les quantités de phénanthrène-1,2-diol étaient respectivement de 2 et 1,35 

nmol.6H-1, et celles du phénanthrène-3,4-diol de 0,51 et 0,27 nmol.6H-1. De plus, le rapport 

phénanthrène-3,4-diol/phénanthrène-1,2-diol augmentait de 0,2 chez les non-fumeurs à 0,28 

chez les fumeurs, ce qui montrait que les voies de métabolisme étaient influencées par la fumée 

de cigarettes [Luo 2020]. 

 

Enfin, l’analyse urinaire des métabolites des HAP cancérogènes (essentiellement les HAP de 

HPM) a été proposée pour la SBE en milieu professionnel mais les niveaux des métabolites 

monohydroxylés sont très faibles et souvent inférieurs aux seuils de quantification analytique.  

Pour le B[a]A, les 1-hydroxybenzo[a]anthracène (1-OHB[a]A), 3-hydroxybenzo[a]anthracène 

(3-OHB[a]A) étaient inférieurs aux seuils de quantification [Bouchard 2009, Li 2008, Xu 

2004]. Les mêmes problèmes ont été observés pour le 3-OHChr et le 6-hydroxychrysène (6-

OHChr) [Bouchard 2009, Campo 2010, Li 2008, Smith 2002] mais aussi le 10-

hydroxybenzo[b]fluoranthène (10-OHB[b]F), 8-hydroxybenzo[b]fluoranthène (8-OHB[b]F), 
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et 9 hydroxybenzo[k]fluoranthène (9-OHB[k]F) [Marques 2021]. Toutefois dans cette dernière 

étude conduite chez des travailleurs d’une entreprise de production d’aluminium, les 

concentrations des dihydrodiols des HAP (provenant essentiellement de la voie de bio-

activation des HAP) avaient des niveaux plus élevés que celles des monohydroxy-HAP. Les 

valeurs moyennes des dihydrodiols (B[a]A-8,9-diol, Chr-1,2-diol, B[e]P-4,5-diol) variaient 

entre 0,86 et 2,34 µg.g-1 alors que les concentrations des métabolites monohydroxylés des HAP 

(3-hydroxybenzo[a]anthracène (3-OHB[a]A), 3-hydroxybenzo[e]pyrène (3-OHB[e]P), 3-

OHChr, 6-OHChr) variaient entre 0,03 et 0,3 µg.g-1. Ces dosages ne sont pas encore utilisés en 

routine car ils nécessitent plusieurs étapes de préparation des échantillons ainsi qu’une 

technique d’analyse complexe en chromatographie gazeuse munie d’une double détection de 

masse [Grimmer 1997, Marques 2021]. 

 

1.2  Biomarqueurs d’effet chez l’homme 

 

Plusieurs biomarqueurs d’effet génotoxique en lien avec l’exposition aux HAP sont décrits 

dans la littérature. Parmi ces biomarqueurs, les adduits à l’ADN sont les plus étudiés. 

 

Un adduit à l’ADN est le résultat de la fixation d’une molécule à un site nucléophile de l’ADN 

par liaison covalente. Ces adduits peuvent modifier la réplication et la transcription des gènes 

et participer à la carcinogénèse. 

Un adduit aux protéines est le résultat de la fixation d’une molécule sur une protéine. Ces 

adduits peuvent entraîner des changements de la conformation spatiale de la protéine, affecter 

son activité enzymatique ou sa capacité à interagir avec autre protéines, former des agrégats 

toxiques pour la cellule. 

 

Ces adduits peuvent être considérés à l’intersection entre les biomarqueurs d’exposition et les 

biomarqueurs d’effet car ils proviennent des métabolites actifs des HAP absorbés. De plus, ils 

présentent l’avantage d’être liés aux effets cancérogènes. Cependant, l’analyse de ces adduits 

présentent différents inconvénients : 

- Les méthodes d’analyse des adduits par des méthodes enzymatiques ou par marquage 

au phosphore 32 sont sensibles mais présentent une grande variabilité inter-laboratoires 

et manquent surtout de spécificité [Ewa 2017, Hu 2008, Taioli 2007]. Pour être plus 

spécifique, on peut quantifier les adduits au BPDE par GC-MSMS ce qui nécessite des 
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étapes supplémentaires comme l’hydrolyse acide des adduits pour libérer le tétraol-

B[a]P. Cette méthode est spécifique mais malheureusement pas assez sensible au vu du 

nombre potentiel d’adduits au BPDE formés. 

- Une des difficultés de ces analyses, c’est le caractère invasif du prélèvement. Ainsi, 

pour remédier à ce problème, les adduits ne sont pas étudiés dans les organes cibles mais 

dans des matrices plus faciles à prélever comme le sang, où ils sont analysés soit dans 

les cellules mononucléées du sang, soit dans les protéines sanguines (albumine et 

hémoglobine). Chez des salariés exposés aux HAP, le taux d’adduits à l’albumine 

augmente avec l’exposition. Toutefois il passait de 21,9 fmol.mg-1 d’albumine après une 

faible exposition à 34,4 fmol.mg-1 d’albumine après une forte exposition [Wang 2007a] 

et aucune différence n’a été trouvée entre les taux des fumeurs et des non-fumeurs 

[Ragin 2008].   

- De plus, les taux des adduits ne sont pas toujours corrélés aux concentrations 

atmosphériques des HAP ou aux concentrations urinaires des biomarqueurs 

d’exposition [Brandt 2003]. Dans leur revue, Hopf et al. (2009) ont étudié la variation 

de l’élimination urinaire du 1-OHP dans le temps parallèlement aux taux d’adduits à 

l’ADN mésurés dans les cellules sanguines périphériques chez des travailleurs de 

l’industrie de l’aluminium et n’ont pas trouvé une corélation entre les concentrations 

urinaires du 1-OHP et le taux d’adduits à l’ADN. Tuominen et al. (2002) n’ont pas 

trouvé de différence significative du taux des adduits totaux entre les travailleurs d’une 

fonderie d’aluminium exposés aux HAP et les travailleurs témoins (non exposés aux 

HAP) (6,7 adduits.10-8 nucléotides versus 8,10 adduits.10-8 nucléotides respectivement, 

p = 0,19) [Tuominen 2002]. Ceci peut être dû à de nombreux facteurs : polymorphisme 

des enzymes de métabolisme, dose interne, statut tabagique, temps de demi-vie des 

cellules sanguines, mécanismes de réparation des adduits, mesure des adduits totaux, 

…. Pour cela, d’autres études se sont intéressées au dosage des adduits à l’ADN dans 

les cellules provenant des organes cibles comme la vessie. Certaines ont trouvé une 

corrélation entre les niveaux de 1-OHP urinaire et le taux d’adduits à l’ADN présents 

dans les cellules urothéliales exfoliées dans l’urine [Peters 2008]. 

 

D’autres biomarqueurs génotoxiques sont également dosés tels que : les cassures de l’ADN 

mesurées par les tests des comètes, les micronoyaux, les aberrations chromosomiques, les 

lésions oxydatives, … Mais les résultats disponibles concernant ces biomarqueurs sont limités 

et ne permettent pas de confirmer toujours une corrélation entre les taux mesurés de ces 
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biomarqueurs et les niveaux environnementaux d’HAP ou de métabolites urinaires [Marie 

2009, Singh 2007]. De plus, il existe une importante variabilité inter-individuelle des résultats, 

et l’augmentation du taux de ces biomarqueurs n’est observée qu’avec de fortes expositions 

[Brandt 2003, Crebelli 2000]. 

 

Enfin, certains biomarqueurs d’effets sont à l’étude aujourd’hui comme les microARN et la 

modification dans l’expression des protéines (la protéomique).  

 

Les microARN sont des petits ARN produits par la cellule qui ne sont pas traduits en protéine. 

Leur rôle est de réguler l'expression de gènes en bloquant la traduction de l'ARN messager de 

ces derniers en protéine. 

La protéomique est la science qui étudie le protéome ou l’ensemble des protéines d’une cellule, 

d’un tissu, d’un organe, d’un fluide biologique à un moment donné. 

 

Mais les résultats disponibles concernant ces biomarqueurs sont limités et variables selon les 

études. Deng et al. (2014) ont trouvé une différence de l’expression des microARN entre les 

travailleurs exposés aux HAP et les personnes contrôles avec 3 microARN augmentés et 68 

diminués. De plus, certains microARN (miR-27a-3p, miR-142-5p, miR-28-5p, miR-150-5p) 

étaient corrélés à certains métabolites urinaires d’HAP de FPM (4-hydroxyphénanthrène, 2-

hydroxynaphtalène) [Deng 2014]. Certaines études ont analysé le protéome chez des 

travailleurs exposés aux HAP. Elles ont montré que les protéines les plus dérégulées étaient les 

protéines anti-oxydantes nécessaires pour la lutte contre le stress oxydant généré par les HAP, 

les protéines liées au cancer ou les protéines ayant un rôle dans les mouvements cellulaires, 

l’adhésion cellulaire et la migration cellulaire [Alhamdow 2019, Kap-Soon 2004, Kim 2004]. 

De plus, des corrélations positives ont été observées entre certaines protéines plasmatiques 

(Kallicréine 13) et le taux du 3-OHB[a]P urinaire des ramoneurs [Alhamdow 2019]. 

 

1.3 Biomarqueurs de susceptibilité 

 

La susceptibilité génétique ou la prédisposition génétique d'un individu peut affecter cette 

prédisposition au cancer induit par les agents cancérigènes. La susceptibilité génétique résulte 

du polymorphisme génétique des enzymes de la phase I et la phase II (par exemple, les CYP, 

l’EH, les GST, les variations dans les gènes de réparation des adduits de l'ADN, …). 
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Plusieurs études ont montré que les risques sanitaires liés aux HAP diffèrent selon le type de 

l’allèle des gènes responsables du métabolisme des HAP. 

 

Chez des personnes d'origine caucasienne, japonaise ou hawaïenne, la présence d'au moins une 

copie de l'allèle Mspl du CYP1A1 était associée à une augmentation de 2,4 fois du risque de 

cancer épidermoïde des poumons lorsque ce gène était considéré seul et à une augmentation de 

3,1 fois lorsqu'il était associé à une délétion de GSTM1[Le Marchand 1998]. Cependant, une 

autre étude a montré que ni le polymorphisme de l'allèle Mspl du CYP1A1 ni de l'allèle 

Ile(462)Val du CYP1A1 n'étaient associés à un plus grand risque de cancer du poumon chez 

les caucasiens ou les afro-Américains [Wenzlaff 2005]. En revanche, chez les caucasiens, la 

modification du codon 432 du CYP1B1 Leu(432)Val était associé de manière significative à la 

prédisposition au cancer du poumon avec un odds ratio (OR) de 2,87 (avec un intervalle de 

confiance à 95 % (IC) de 1,63 – 5,07) . Les combinaisons de ce polymorphisme enzymatique 

de phase I et de certains polymorphismes enzymatiques de phase II (GSTM1 nul, GSTP1 

Ile(105)Val et NQO1 C(609)T) ont été évaluées. La combinaison de CYP1B1 Leu(432)Val et 

de NQO1 C(609)T semblait être associée au risque le plus élevé de cancer du poumon (OR = 

4,14 avec un IC de 1,6 – 10,74)[Wenzlaff 2005]. 

Dans une étude menée chez une population américaine-africaine, l’association entre le génotype 

nul de GSTM1 était plus élevée pour le carcinome épidermoïde (avec un OR de 2,98 et un IC 

de 1,09 – 8,19) que pour l'adénocarcinome (OR 1,95 avec un IC de 0,81 – 4,66). De plus, une 

association plus forte est observée entre le génotype nul de GSTM1 et le cancer du poumon 

chez les gros fumeurs avec un OR 4,35 avec un IC de 1,16 – 16,23. Cette association a 

également été constatée pour le carcinome épidermoïde (OR 6,26 avec un IC de 1,31 – 29,91). 

Ce qui montre, que le risque du cancer pulmonaire augmentait avec les paquets-années de 

cigarettes chez les sujets ayant un génotype nul pour la GSTM1 [Ford 2000]. 

 

De plus, le polymorphisme des gènes impliqués dans la réparation d’ADN augmente aussi le 

risque d’apparition des cancers.   

Le polymorphisme 5’UTR-T/C du gène « X-Ray Repair Cross Compementing 1 » (XRCC1) 

qui est impliqué dans la réparation de l’excision des nucléotides induisait une augmentation de 

l’apparition des adduits à l’ADN dûs à l’exposition aux HAP au niveau des spermatozoïdes [Ji 

2010]. 
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Cependant d’autres polymorphismes peuvent avoir un effet protecteur contre l’apparition des 

cancers. Chez les Caucasiens, une association a été démontrée avec un risque de cancer du 

poumon diminué par un polymorphisme G → A dans le gène de la myéloperoxydase (MPO) 

avec un OR de 0,52 et un IC de 0,3 – 0,9 [Schabath 2000, Williams 2001]. 

 

2 Valeurs toxicologiques de référence et valeurs limites à ne pas dépasser 

 

L’évaluation des risques sanitaires (ERS) vise à prévenir et à gérer, sur le long terme, le risque 

potentiel encouru par une population vivant à proximité d’une source de pollution. Elle consiste 

en une méthodologie formée de 4 étapes : identification et caractérisation des dangers, 

définition des relations dose-réponse et dose-effet, estimation des expositions et caractérisation 

des risques. Cette évaluation est nécessaire pour établir un plan de management et de la gestion 

du risque comme par exemple la sensibilisation des personnes aux dangers et aux risques, la 

détermination des personnes exposées aux dangers, la mise en place des mesures de prévention, 

de protection et de maîtrise du risque, les recommandations visant la diminution de l’intensité 

des expositions et par la suite la survenue des effets sanitaires, ... 

 

L’objectif de la deuxième étape de l’ERS est d’estimer la relation entre la dose d’exposition et 

l’effet indésirable. Il existe 2 types d’effet : un effet à seuil ou effet déterministe et un effet sans 

seuil ou effet stochastique.  

 

2.1 Effets toxiques à seuil  

 

Effet toxique à seuil est un effet qui se déclenche à partir d’une dose d’une substance pour une 

durée d’exposition donnée. La gravité de l’effet est proportionnelle à la dose interne. En-

dessous de la dose minimale, il est considéré que l’effet ne surviendra pas.  

 

Pour les effets déterministes, des VTR sont établies par des agences ou des organismes 

spécifiques comme l’Agence nationale de sécurité sanitaire de l’alimentation, de 

l’environnement et du travail (ANSES) en France ou l’US-EPA.  

La VTR correspond à la quantité minimale pour que l’effet apparaisse. Cette VTR est nommée 

« minimum risk level » (MRL) pour les effets à seuil. Elle a la même unité que celle de 

l’exposition : mg.m-3 pour la voie respiratoire et mg.kg-1.J-1 pour la voie orale. Elles sont 
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déterminées à partir d’études épidémiologiques chez l’homme quand celles-ci existent mais 

dérivent plus fréquemment d’études expérimentales chez l’animal avec extrapolation des 

doses : « no observed adversed effect level » NOAEL ou « lowest observed adversed effect 

level » LOAEL. Afin de tenir compte des incertitudes liées à la variabilité inter-espèces (animal 

– homme), la variabilité inter-individuelle, la voie d’exposition, et le faible nombre de données, 

des facteurs de sécurité sont appliqués [ANSES 2017].  

 

L’ANSES en France et l’Agence européenne des produits chimiques (ECHA) en Europe n’ont 

pas encore proposé de VTR pour le B[a]P ou les HAP du fait du manque de données et de la 

complexité des mélanges auxquels les populations sont exposées.  

L’US-EPA a proposé des MRL pour le B[a]P en population générale qui sont de 2 ng.m-3 pour 

l’inhalation chronique et 0.3 µg.kg-1.J-1 pour l’exposition orale chronique. Ces valeurs ont été 

calculées à partir de données animales et à partir du taux d’augmentation de la mortalité 

embryo-fœtale après exposition respiratoire de rats femelles Fischer F-344 à 25, 75 et 100 µg.m-

3 de B[a]P 4 heures par jour pendant 10 jours [Archibong 2002], et à partir des altérations neuro-

comportementales persistantes à l’âge adulte après exposition orale de rats SD âgés de 5 jours 

à 0,02; 0,2 et 2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P pendant 2 mois  [Chen 2012, INERIS 2020]. 

 

Toutefois, il existe des niveaux de B[a]P et/ou d’HAP à ne pas dépasser dans les milieux 

auxquels sont exposés les populations : 

Au niveau atmosphérique, la directive européenne 2004/107/EC a fixé en 2004 la valeur de 1 

ng.m-3 pour le B[a]P comme niveau annuel moyen à ne pas dépasser et la valeur de 0.1 ng.m-3 

comme valeur guide à atteindre. En France, le Conseil Supérieur d’Hygiène Publique de France 

(CSHPF) a recommandé une concentration annuelle moyenne de 0.7 ng.m-3 de B[a]P à ne pas 

dépasser dans l’air et un objectif de qualité de 0.1 ng.m-3 [Airparif 2021].  

Pour les aliments, l’ANSES propose de retenir une valeur de 5 ng TEQ.kg-1.J-1 pour une 

exposition par voie orale à 11 HAP (B[a]A, B[a]P, B[b]F, Chr B[g,h,i]P, B[k]F, DB[a,h]A, IP, 

anthracène, B[j]F, Flua) [ANSES 2016].  

La direstive UE n° 2020/1255 de la commission du 7 septembre 2020 a fixé une valeur de 5 

µg.kg-1 pour le B[a]P et 20 µg.kg-1 pour les HAP4 dans les viandes fumées et les produits de 

pêche fumés. 

Pour les eaux destinées à la consommation humaine, le décret n°2001-1220 du 20 décembre 

2001, a imposé une concentration inférieure à 0,1 μg.L-1 pour la somme des quatre composés 

suivants : B[b]F, B[k]F, B[g,h,i]P et IP, et une valeur limite de 0,01 μg.L-1 pour le B[a]P.   
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Au niveau professionnel, les VTR sont appelées valeurs limites d’exposition professionnelles 

(VLEP). Ces VLEP correspondent aux valeurs atmosphériques de certains polluants que peut 

respirer un travailleur durant un délai de temps déterminé sans avoir un risque sanitaire. Il existe 

2 types de VLEP : la première pour 15 minutes d’exposition concernant les effets aigus (VLCT-

15 min) et la deuxième pour 8 heures de travail pendant 40 ans concernant les effets chroniques 

(VLEP-8H). 

En Europe et en France, il n’y a pas de valeur règlementaire. Il existe seulement en France une 

recommandation de la Caisse Nationale d’Assurance Maladie qui incite à ne pas dépasser 150 

ng.m-3 de B[a]P pendant 8 heures en milieu professionnel. 

 

2.2 Effets toxiques sans seuil 

 

Effet toxique sans seuil est un effet qui survient quelle que soit la dose reçue, même infime. La 

gravité de l’effet n’est pas proportionnelle à la dose. Cependant, la probabilité de survenue de 

l’effet augmente avec la dose et la durée d’exposition.  

 

Pour les effets sans seuil, la VTR désigne la probabilité additionnelle de survenue de l’effet 

avec une exposition toute la vie à une unité de dose d’exposition. Cette VTR est nommée excès 

de risque unitaire (ERU) dont l’unité est l’inverse de celle de l’exposition. Comme les VTR, 

les ERU sont établis à partir d’études épidémiologiques et/ou expérimentales chez l’animal. 

Dans ce dernier cas, l’extrapolation est réalisée par des modèles mathématiques. 

 

Seuls le B[a]P et le naphtalène possèdent des ERU basés sur des études expérimentales.  

Selon l’OMS, l’ERU du B[a]P est de 8,7x10-2 (µg.m-3)-1 pour la voie respiratoire. Cette valeur 

a été établie à partir des données épidémiologiques chez des travailleurs d’une cokerie ce qui 

explique que cet ERU soit considéré comme indicateur représentatif d’un mélange de HAP.  

Selon l’ANSES, l’ERU du B[a]P en population général est de 10-3 (µg.m-3)-1 pour la voie 

respiratoire et l’ERU des HAP11 de 0,02 (mg TEQ.kg-1.J-1)-1 pour la voie orale [ANSES 2023]. 

Selon l’ANSES, l’ERU du naphtalène est de 5,6x10-6 (µg.m-3)-1. Il a été déterminé à partir 

d’étude de cancérogenèse chez le rat et la souris [NTP 1992, 2000]. 
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Différents organismes ont fixé des ERU pour le B[a]P par voie orale : ANSES, US-EPA, 

l’institut national néerlandais pour la santé publique et l'environnement (RIVM), l’Institut 

National de l'Environnement industriel et des RISques (INERIS), Santé Canada, l’«Office of 

Environmental Health Hazard Assessment » (OEHHA) (Tableau 18). 

 

Tableau 18 : les valeurs des ERU du B[a]P par voie orale adoptée par différents organismes 

Agence ERU du B[a]P Etude 

utilisée 

Animal 

utilisé 

Exposition orale 

du B[a]P 

Effet critique 

US-EPA 1 (mg.kg-1.J-1)-1 Kroese 1999 Rat W 0, 3, 10 et 30 mg.kg-

1.J-1 5 jours.semaine-

1 pendant 2 ans 

Tumeurs du système 

digestif (estomac, 

œsophage, langue, 

larynx) 

RIVM 5 (mg.kg-1.J-1)-1 Kroese 1999 Rat W 0, 3, 10 et 30 mg.kg-

1.J-1 5 jours.semaine-

1 pendant 2 ans 

Tumeurs du système 

digestif 

OEHHA 12 (mg.kg-1.J-1)-1 Neal 1967 Souris 50 à 

250 mg B[a]P.kg-1 

de nourriture durant 

4 à 6 mois 

Tumeurs gastriques, 

adénomes pulmonaires 

et leucémies 

Santé 

Canada 

2,3 (mg.kg-1.J-1)-

1 

Neal 1967 Souris 50 à 

250 mg B[a]P.kg-1 

de nourriture durant 

4 à 6 mois 

Tumeurs gastriques, 

adénomes pulmonaires 

et leucémies 

INERIS 1 (mg.kg-1.J-1)-1 US-EPA 

ANSES 1 (mg.kg-1.J-1)-1 US-EPA 

 

Le tableau 18 montre les différents organismes responsables de l’élaboration des VTR pour le 

B[a]P. Cependant, les valeurs fixées sont différentes entre elles, et cela dépend de l’étude 

utilisée pour fixer la VTR ou par la méthode d’extrapolation des résultats de l’animal à 

l’homme. Ainsi, certaines valeurs sont plus protectrices que d’autres. L’INERIS et l’ANSES 

ont adopté l’ERU fixé par l’US-EPA et qui est de 1(mg.kg-1.J-1)-1 et qui correspond à un excès 

de risque de 10-5 avec une exposition à 0,01 µg.kg-1.J-1 . 

 

La détermination des ERU des autres HAP se fait par une méthode de calcul sur la base d’une 

valeur de référence multipliée par le FET de chaque HAP.  

Le principe du FET est fondé sur les hypothèses selon lesquelles l’organe cible et l’activité 

toxique sont identiques pour chaque molécule apparentée et qu’il n’y a pas d’interaction 
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toxicocinétique ni d’interaction toxicodynamique. Ceci autorise l’addition des risques 

cancérogènes liés à une co-exposition de plusieurs molécules et permet de quantifier le pouvoir 

cancérogène d’un mélange de substances en fonction du pouvoir cancérogène d’une substance 

dite de référence, appartenant à la même famille chimique. Dans le cas des HAP, la molécule 

référence est le B[a]P avec un FET de 1. Le FET de chaque HAP est ensuite évalué par rapport 

à la toxicité du B[a]P. Cette étape est basée sur l’hypothèse selon laquelle le FET entre deux 

HAP estimé chez l’animal est identique ou similaire chez l’homme. Les valeurs ainsi obtenues 

permettent de réaliser un classement des HAP en fonction de leur risque cancérogène : risque 

élevé avec un FET = 1, risque moyen avec un FET = 0,1 et risque faible avec un FET = 0,01. 

Une valeur de 0,001 a été attribuée aux HAP non cancérigènes (Tableau 19). 

 

Tableau 19 : Facteur d’équivalence toxique (FET) des HAP adoptés par l’INERIS 

 N°CAS FET 

Acénaphtylène 208-96-8 0.001 

Acénaphtène 83-32-9 0.001 

Fluorène 86-73-7 0.001 

Phénanthrène 85-01-8 0.001 

Anthracène 120-12-7 0.01 

Fluoranthène* 206-44-0 0.001 

Pyrène* 129-00-0 0.001 

Benz[a]anthracène* 56-55-3 0.1 

Chrysène* 218-01-9 0.01 

Benzo[b]fluoranthène* 205-99-2 0.1 

Benzo[k]fluoranthène* 207-08-9 0.1 

Benzo[a]pyrène* 50-32-8 1 

Benzo[g,h,i]pérylène* 191-24-2 0.01 

Indéno[1,2,3-c,d]pyrène* 193-39-5 0.1 

Dibenzo[a,h]anthracène* 53-70-3 1 

Les HAP marqués par un * sont les HAP étudiés dans la thèse. 

 

Ainsi la détermination du potentiel toxique d’un mélange se fait selon le calcul du B[a]Peq qui 

est calculé selon l’équation suivante : 

B[a]Peq = Σn
i=1 Ci x FEi 

Avec n étant le nombre total d’HAP et Ci correspondant à la concentration du ième HAP et 

FETi au FET du ième HAP. 
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Le choix des HAP dépend du risque sanitaire étudié. Par exemple, pour le cancer du poumon, 

les FET des 6 HAP (B[a]P, DB[a,h]A, B[a]A, B[b]F, B[k]F et Chr) sont utilisés.  

 

Cette approche prenant en compte l’effet mélange présente plusieurs limitations : 

o La composition variable des mélanges de HAP : elle est en effet fonction des sources 

d’émission mais aussi du lieu échantillonné, de l'heure et de la saison de 

l'échantillonnage, ... Une option pour restreindre cette limitation a été suggérée, 

impliquant l'identification de profils de HAP typiques ou d’empreintes digitales 

corrélés aux différentes sources [Howsam 1998, Ravindra 2008]. 

o L'absence de mécanisme commun pour les HAP : des mécanismes hétérogènes sont 

susceptibles de se produire pour différents HAP [Jarvis 2014]. De plus, les effets 

additifs, synergiques ou antagonistes sur la bio-activation et la formation de 

dommages à l'ADN varient considérablement en fonction des différents mélanges 

étudiés, et également en fonction des différents systèmes d'essai utilisés [Jarvis 

2014]. Bien qu'un certain nombre de HAP se lient au récepteur AhR, cet effet n'est 

pas le seul à déterminer le pouvoir cancérogène des HAP.  La liaison à l'ADN et 

l'induction de mutations sont d'autres effets importants dans la cancérogénèse des 

HAP, et rien n'indique que différents HAP sont activés par la même voie 

métabolique, se lient à l'ADN dans les mêmes positions et induisent les mêmes types 

de mutations dans les mêmes organes ou tissus [Schneider 2002].   

o La disparité des valeurs des FET : selon la référence utilisée, la valeur de FET pour 

chaque HAP peut varier ce qui entraîne une mauvaise estimation du risque lors du 

calcul du B[a]Peq. Cela peut alors aboutir à une sous-estimation de risque où 

seulement certains HAP seraient pris en considération. 

 

Finalement, l’application des FET pour la détermination des risques sanitaires des mélanges de 

HAP reste la méthode la plus appliquée malgré les inconvénients qu’elle présente, d’où 

l’importance des études épidémiologiques et expérimentales chez l’animal pour la fixation des 

VTR. Cependant, le choix de l’étude et l’extrapolation des résultats de l’animal à l’homme est 

très variable selon l’agence sanitaire.



118 

 

Conclusion du chapitre 

La SBE des populations aux HAP se fait surtout par l’analyse des biomarqueurs d’exposition 

dans les urines. Ces biomarqueurs sont constitués des métabolites des HAP, parmi lesquels, les 

plus analysés sont le 1-OHP (métabolite du Pyr), le 3-OHB[a]P pour les fortes expositions en 

environnement professionnel, et les métabolites monohydroxylés des HAP gazeux en 

environnement général. Notre équipe a récemment développé le dosage du tétraol-B[a]P, 

biomarqueur de la voie de bio-activation du B[a]P. Le problème de ces métabolites, c’est qu’ils 

ne sont pas représentatifs de tous les HAP particulaires et qu’il n’existe pas de valeurs limites 

règlementaires. 

Différents biomarqueurs d’effets pour l’exposition aux HAP ont été proposés, comme les 

adduits à l’ADN, les adduits aux protéines, les lésions oxydatives, mais ils présentent plusieurs 

inconvénients : manque de spécificité et/ou sensibilité, difficulté de les analyser dans les 

organes cibles, manque de corrélation avec les biomarqueurs d’exposition, … Ainsi, 

l’utilisation de ces biomarqueurs d’effet est surtout utilisée dans le domaine de la recherche. 

Les VTR n’ont été établies que pour quelques HAP, principalement à partir de données 

provenant d’études expérimentales de monoexposition chez l’animal. Ainsi, pour l’estimation 

des risques sanitaires des mélanges de HAP, les FET sont utilisés. Cependant, l’application des 

FET dans l’estimation du risque sanitaire présentent plusieurs limites : composition variable 

des mélanges, absence de mécanisme commun d’action pour les HAP, disparité des valeurs des 

FET, … Des études complémentaires sont nécessaires afin de définir des VTR pour les 

différents mélanges.
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Chapitre V : Contexte du projet et objectifs 
 

Les HAP constituent une famille de composés organiques. Les HAP peuvent avoir une origine 

naturelle mais aussi une origine anthropique impliquant des processus de combustion et de 

pyrolyse de la matière organique, mais aussi de distillation du charbon ou du pétrole. Du fait de 

cette répartition ubiquiste, les expositions humaines aux HAP sont non seulement d’origine 

professionnelle (cokeries, fonderies, production d’électrodes et de silicium et d’aluminium, 

raffinage du pétrole, pose d’enrobés et de bitumes), mais également d’origine domestique, via 

le tabagisme mais aussi l’alimentation qui représente près de 90% des expositions quotidiennes 

chez les sujets non-fumeurs [ANSES 2011, Polachova 2020].  

 

L’exposition aux HAP se fait toujours sous forme de mélanges dont la composition varie selon 

la source d’émission. Ces mélanges sont formés de différents HAP à FPM qui sont les plus 

nombreux mais les moins toxiques et des HAP à HPM qui sont les plus toxiques pour l’homme. 

Parmi ces derniers, le B[a]P est le seul composé classé cancérogène certain pour l’homme par 

le CIRC [IARC 2010]. De plus d’autres HAP à HPM sont classés comme cancérogènes 

probables (DB[a,h]A) ou possibles (B[a]A, B[b]F, B[k]F, B[j]F, Chr, IP) pour l’homme. Pour 

exercer leur effet cancérogène, les HAP doivent être métabolisés dans l’organisme. 

  

La SBE aux HAP se fait actuellement par la mesure de biomarqueurs urinaires d’exposition qui 

sont des métabolites des HAP : le 1-OHP, le 3-OHB[a]P et les métabolites de certains HAP 

gazeux (naphtalène, phénanthrène). Récemment, notre équipe a mise au point l’analyse du 

tétraol-B[a]P qui représente la voie de bio-activation du B[a]P, et l’analyse des diols et des 

métabolites monohydroxylés d’autres HAP particulaires classés en 2B (B[a]A, B[b]F, B[k]F et 

Chr) [Barbeau 2018, Marques 2021]. Actuellement, et par manque de données, il n’existe pas 

de valeurs règlementaires pour ces biomarqueurs et la détermination des effets toxiques d’un 

mélange repose sur des effets additifs avec utilisation des FET au B[a]P. En effet, la plupart des 

études portant sur l’élimination urinaire de ces métabolites chez l’animal était faite avec une 

exposition au Pyr ou au B[a]P seul [Bouchard 1996, Grimmer 1988, Lipniak-Gawlik 1998, 

Marie 2010, Moreau 2015a, 2015b, Jongeneelen 1984, Ramesh 2001, Ruzgyte 2006] alors que 

l’exposition de la population générale et des travailleurs aux HAP se fait toujours aux HAP 

sous forme de mélanges.  
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Ainsi, l’objectif principal de mon travail de thèse a été d’étudier l’ « effet cocktail » en lien 

avec l’exposition à des mélanges réels d’HAP sur la toxicocinétique du B[a]P mais 

également sur celle d’autres HAP (Flua, Pyr et HAP de HPM). 

 

Pour répondre à cet objectif, des rats ont été exposés par gavage pendant 10 semaines au B[a]P 

seul ou à un mélange de HAP prélevé sur site industriel. Le mélange a été extrait d'un produit 

industriel à base de brai de goudron de houille entrant dans la composition des électrodes de 

four consommées lors de la production de métaux. En plus d’être au plus près de la composition 

chimique d’un mélange d’HAP trouvé lors d’une exposition professionnelle, nous avons utilisé 

de très faibles doses (0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P seul ou en mélange) afin d’être le plus 

représentatif de l’exposition humaine. 

Dans un premier temps, nous avons étudié, après exposition de rats au B[a]P seul ou au mélange 

de HAP prélevé sur site industriel, l’excrétion urinaire des métabolites du B[a]P produits par 

la voie de détoxification (3-OHB[a]P) et par la voie de cancérogénicité (tétraol-B[a]P) ainsi que 

celle des métabolites des HAP particulaires présents dans le mélange. Cette partie a fait l’objet 

d’un premier article publié dans Archives of Toxicology. 

Dans un deuxième temps, nous avons souhaité compléter cette approche par l’étude de 

l’influence du mélange sur l’absorption et la distribution du B[a]P et des autres HAP. Cette 

2ème partie du travail a nécessité la mise au point préalable des méthodes d’analyse des HAP 

et de leurs métabolites dans le sang, les fèces et les organes (foie et reins).  

 

Enfin, la revue bibliographique réalisée dans la partie précédente a montré qu’une partie de la 

variabilité de la toxicocinétique des HAP (et plus spécifiquement du Pyr et du B[a]P) pouvait 

être expliquée par les protocoles d’exposition des animaux utilisés : espèce ou souche animale, 

dose administrée, voie d’exposition, l’apport alimentaire, … Ainsi, le 2ème objectif de la thèse 

a été d’étudier l’effet des facteurs génétiques (variabilité inter-souches, variabilité inter-

individuelle) et des facteurs environnementaux (le jeûne) sur la toxicocinétique des HAP 

en mélanges. En effet, la connaissance et la compréhension de l’influence de ces facteurs est un 

élément essentiel pour choisir de la manière la plus éclairée possible les modalités 

expérimentales les plus pertinentes lors d’une étude de toxicologie. 
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Partie II : Etude de l’effet des facteurs 

environnementaux et génétiques sur la 

toxicocinétique des HAP en mélanges dans 

des modèles murins 
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Chapitre I :  Etude de l'effet cocktail sur l’élimination urinaire des 

metabolites des HAP après exposition subchronique de rats à de 

faible dose de benzo[a]pyrène seul ou inclus dans un mélange 

industriel d'hydrocarbures aromatiques polycycliques  
 

1 Objectif 

 

Les HAP constituent une famille complexe de nombreuses molécules présentes partout dans 

l'environnement sous forme de mélanges et dont la composition est très variable selon la source 

d’émission [IARC 2010].  

Les HAP à HPM sont classés comme cancérogènes sûrs, probables ou possibles pou l’homme 

[IARC 201]. Ils nécessitent une activation métabolique pour exercer leurs effets cancérogènes. 

Le CYP 1B1 et, dans une moindre mesure, le CYP 1A1, sont responsables de l'activation de la 

plupart des HAP cancérigènes en intermédiaires époxydes, qui sont réarrangés spontanément 

pour former des phénols ou convertis par l'EH en diol-époxydes plus réactifs [Shimada 2003].  

La plupart des études faites chez le rat portent sur l’étude du métabolisme du B[a]P lorsqu’il 

est administré seul ou dans des mélanges synthétiques ne comprenant que quelques HAP. 

Pourtant, la présence simultanée de plusieurs HAP et même potentiellement d’autres types de 

polluants en mélange complexe peut influencer toutes les étapes de la toxicocinétique des HAP 

et par voie de conséquence la toxicodynamie. L’étude de la toxicocinétique et plus 

particulièrement du métabolisme des HAP dans le cadre de ces mélanges complexes (effet 

cocktail) constitue actuellement un enjeu majeur en termes d’évaluation du risque sanitaire lié 

aux expositions aux HAP et même de façon plus large en lien avec les expositions à des 

mélanges complexes.  

 

Le but de l'étude était d’étudier le métabolisme du B[a]P après exposition réaliste de rats à du 

B[a]P administré de façon répétée (impact de l'exposition chronique), seul ou inclus dans un 

mélange complexe (effet cocktail). L’originalité de ce protocole résidait dans le fait que ce 

mélange complexe était extrait d’un produit collecté directement sur site industriel.  Ce produit, 

à base de brai de goudron de houille ou « coal tar pitch » (CTP), entrait dans la composition des 

électrodes de four de métallurgie. 

De plus, les doses utilisées (0,02 et 0,2 mg.kg-1.J-1) ont été soigneusement choisies pour être 

assez élevées pour permettre la quantification des métabolites des HAP dans les urines de rats 

sur la base des données publiées par Grova  et al. (2017) tout en étant représentatives de 
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l'exposition professionnelle aux HAP. En effet, après gavage de rats avec un mélange 

synthétique de HAP 3 jours par semaine pendant 90 jours, la plus faible dose à laquelle le 3-

OHB[a]P urinaire avait pu être détecté par Grova  et al. (2017) était de 0,08 mg.kg-1.J-1. La 

quantité de 3-OHB[a]P excrétée sur 24 heures était égale à 10 ng, ce qui correspondait à une 

concentration urinaire de 0,3 ng.mL-1. La limite de quantification (LQ) de la méthode analytique 

qui avait été développée dans notre laboratoire étant supérieure à ce niveau [Barbeau 2011], la 

dose la plus faible utilisée dans le présent travail a pu être diminuée à 0,02 mg.kg-1.J-1 pour 

correspondre à l'exposition professionnelle la plus élevée de la base de données Exporisq - HAP 

[Maitre 2018]. Cette dose d'exposition est bien inférieure à celles classiquement utilisées chez 

le rat dans la littérature, qui sont majoritairement comprises entre 0,3 et 10 mg.kg-1.J-1 

[Bouchard 1995, Godschalk 2000, Jongeneelen 1984, 1985, Kang 2007, Marie 2010, Moreau 

2015a, 2015b], pouvant même atteindre 100 mg.kg-1 [Ramesh 2001]. L'utilisation de doses dans 

la même gamme que celles de l'exposition humaine était importante dans le cadre de ce travail 

pour comprendre les différentes voies métaboliques des HAP dans des conditions d’expositions 

réalistes. 

 

Nous avons dans un premier temps étudié l’excrétion urinaire des métabolites du B[a]P produits 

par la voie de détoxification (3-OHB[a]P) et par la voie de cancérogénicité (tétraol-B[a]P) 

(Partie I, Chapitre II, Paragraphes 1.3 et 1.4) ainsi que celle des métabolites monohydroxylés 

et des diols des HAP à HPM. 

 

2 Article scientifique 
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Abstract
Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are interesting environmental pollutants for understanding cocktail effects. High-
molecular-weight-PAHs (HMW–PAHs) are classified as probable or possible carcinogens; only benzo[a]pyrene (B[a]P) 
is a certain carcinogen in humans. Their toxicity depends on their metabolic activation. While 3-hydroxybenzo[a]pyrene 
(3-OHB[a]P) represents its detoxification pathway, trans-anti-7,8,9,10-tetrahydroxy-7,8,9,10-tetrahydrobenzo[a]pyrene (tet-
rol-B[a]P) represents the carcinogenicity pathway. The objective was to study the metabolism of B[a]P and HMW–PAHs 
during chronic low-dose exposure to B[a]P or a PAH mixture. Rats were exposed orally 5 times/week for 10 weeks to low-
levels of B[a]P (0.02 and 0.2 mg.kg−1.d−1) or to an industrial mixture extracted from coal tar pitch (CTP) adjusted to 0.2 mg.
kg−1.d−1 B[a]P. Urinary levels of monohydroxy-, diol-, and tetrol-PAH were measured during weeks 1 and 10 by HPLC-
fluorescence and GC‒MS/MS. After 1 week, the percentages of B[a]P eliminated as 3-OHB[a]P and tetrol-B[a]P were not 
different depending on the dose of B[a]P, whereas they were reduced by half in the CTP group. Repeated exposure led to an 
increase in the percentages of the 2 metabolites for the 0.02-B[a]P group. Moreover, the percentage of B[a]P eliminated as 
3-OHB[a]P was equal in the 0.2-B[a]P and CTP groups, whereas it remained halved for tetrol-B[a]P in the CTP group. The 
percent elimination of HMW–PAH metabolites did not vary between weeks 1 and 10. Thus, dose, duration of exposure and 
chemical composition of the mixture have a major influence on PAH metabolism that goes beyond a simple additive effect. 
This work contributes to the reflection on determination of limit values and risk assessments in a context of poly-exposures.

Keywords Polycyclic aromatic hydrocarbons · Cocktail effect · B[a]P metabolism · Exposure biomarkers · Animal study

Introduction

The exposome concept refers to the set of all potential fac-
tors that can influence our health status and to which we 
are subjected from conception and throughout our lives. In 
addition to influences related to lifestyle and socioeconomic 
determinants, this concept emphasizes exposure to environ-
mental pollutants and molecules produced within our body 
(i.e., those resulting from xenobiotic metabolism, which 

may sometimes have a greater toxic potential than the initial 
molecule) (Miller and Jones 2014; Vineis et al. 2017; Wild 
2012). Therefore, it is a major challenge to understand the 
production, potential interactions, and fate of metabolites 
produced in the body in response to exposure to environ-
mental pollutants to develop relevant biomarkers of exposure 
and thus to assess the health impact of chronic exposure to a 
complex mixture of pollutants. Polycyclic aromatic hydro-
carbons (PAHs) are a good model for studying this issue, 
because they are a complex family of numerous molecules 
with different metabolic pathways and toxicity.

PAHs are a family of over 100 compounds made up of two 
or more fused aromatic rings that are produced by incom-
plete combustion of organic matter and coal or petroleum 
distillation. They are ubiquitous in our environment and can 
be found at very high levels in certain industrial sectors (e.g., 
metallurgy). PAHs are always emitted as complex mixtures 
whose composition varies greatly depending on the emission 
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sources (IARC 2010). Among these various congeners, only 
a few [high-molecular-weight (HMW) PAHs with more than 
four fused rings and including bay regions favoring the pro-
duction of reactive metabolites] are classified as probable 
or possible carcinogens, and benzo[a]pyrene B[a]P is the 
only PAH to be classified as a certain carcinogen for humans 
(IARC 2010). However, PAHs require metabolic activation 
to exert their carcinogenic effects. Cytochrome P450 (CYP) 
1A1 and, to a lesser extent, CYP1B1 are responsible for the 
activation of most carcinogenic PAHs to epoxide intermedi-
ates, which are spontaneously rearranged to form phenols 
and eliminated in urine or feces (detoxification pathway) or 
converted by epoxide hydrolase (EH) to more reactive diol-
epoxides, which can lead to the formation of carcinogenic 
metabolites (carcinogenic pathway) (Supplementary figures, 
Fig. S1) (Shimada et al. 2003).

To assess health risk, urinary metabolites are used as 
biomarkers of human exposure. 1-Hydroxypyrene (1-OHP), 
which is the metabolite of pyrene (Pyr), has been widely 
used, especially since this metabolite is easy to quantify in 
urine (Leroyer et al. 2010). However, this biomarker does 
not reflect carcinogenic PAH exposure, as Pyr itself is not 
carcinogenic, and the ratio of B[a]P/Pyr varies considerably 
(Gendre et al. 2002; Maitre et al. 2018). 3-Hydroxybenzo[a]
pyrene (3-OHB[a]P), which is the major urinary metabolite 
of B[a]P, has been previously proposed (Barbeau et al. 2014; 
Lafontaine et al. 2004), but this biomarker represents the 
detoxification pathway of B[a]P, and its relevance as a PAH 
exposure biomarker is currently being discussed (Valière 
et al. 2022). In contrast, B[a]P-7,8-dihydrodiol produced by 
EH can be oxidized by CYP1A and 1B1 to form B[a]P-7,8-
diol-9,10-epoxide (BPDE), which is the ultimate carcino-
genic metabolite of B[a]P responsible for DNA adduct for-
mation (Hecht et al. 2010; Xue and Warshawsky 2005). The 
majority of this reactive metabolite is hydrolyzed, producing 
trans-anti-7,8,9,10-tetrahydroxy-7,8,9,10-tetrahydrobenzo[a]
pyrene (tetrol-B[a]P), which seems to be the most relevant 
biomarker for assessing carcinogenic B[a]P exposure (Bar-
beau et al. 2018; Hilton et al. 2017; Zhong et al. 2011). Fur-
thermore, human exposure is the result of not only B[a]P but 
also PAH mixtures of different compositions (Barbeau et al. 
2015; Maitre et al. 2018). Since the bioactivation of vari-
ous PAHs occurs through CYP1A1 and CYP1B1 (Shimada 
and Fujii-kuriyama 2004), a variety of interactions between 
the bioactivation pathways may take place (cocktail effect). 
This explains the significant importance of studying B[a]P 
metabolism, not only singularly but also when it is part of a 
complex realistic PAH mixture. To further characterize the 
patterns of metabolic pathways resulting from carcinogenic 
exposure to PAHs, urinary monohydroxylated metabolites 
(OH-PAHs), which are the most abundant metabolites of 
HMW–PAHs, have been recently analyzed (Grova et al. 
2017; Woudneh et  al. 2016), as well as dihydroxylated 

metabolites (diol-PAHs), as they reflect the bioactivation 
HMW–PAH pathway inducing DNA adducts (Grimmer 
et al. 1997; Marques et al. 2021). Despite the importance of 
B[a]P and HMW–PAHs as carcinogenic compounds, to our 
knowledge, no animal study has compared the urinary excre-
tion amounts of B[a]P metabolites when B[a]P is adminis-
tered alone or in combination with other carcinogenic PAHs.

The objective of this work was therefore to study the 
impact of chronic exposure to a mixture of PAHs on the 
metabolism of B[a]P (cocktail effect) and, in particular, on 
the distribution between the OH-PAH metabolites of the 
detoxification pathway and those of the diol-PAH metabo-
lites (or tetrol-B[a]P) reflecting the carcinogenicity pathway 
using a rat model exposed to a realistic mixture of PAHs.

The originality of this work was (1) to expose the animals 
for 10 weeks (chronic exposure) to a realistic mixture of 
PAHs extracted from industrial raw materials—coal tar pitch 
(CTP)—collected directly from metallurgical companies, (2) 
to use doses allowing us to obtain urinary levels equivalent 
to the levels measured in workers, and (3) to study the rel-
evance of tetrol-B[a]P and diol-metabolites of HMW–PAHs 
as exposure biomarkers in the context of exposure to a com-
plex mixture of carcinogenic PAHs.

Materials and methods

Preparation of the PAH mixture

The PAH mixture was extracted from an industrial raw mate-
rial (CTP) and was adjusted to the required concentration 
of B[a]P in vegetable oil. The preparation of solutions was 
described elsewhere (Bourgart et al. 2019b), and the PAH pro-
file extracted from the CTP is given in the supplementary data 
(Table S1). While Pyr accounted for 15.9%, HMW–PAHs were 
lower than 10%. At 1 µmol.g−1 B[a]P, the applied amounts of 
other PAHs were in the following descending order: Fluoran-
thene (2.3 µmol.g−1) > Pyr (1.7 µmol.g−1) > chrysene (Chr) 
(1  µmol.g−1) > benzo[a]anthracene (B[a]A) (0.9  µmol.
g−1) = benzo[b]fluoranthene (B[b]F) (0.9 µmol.g−1) > benzo[e]
pyrene (B[e]P) (0.7 µmol.g−1) > indenol[1,2,3-cd]pyrene 
(I[1,2,3-cd]P) (0.6 µmol.g−1) > benzo[g,h,i]perylene (B[g,h,i]
P (0.5 µmol.g−1) = benzo[k]fluoranthene (B[k]F) (0.5 µmol.
g−1) > benzo[j]fluoranthene (B[j]F) (0.4 µmol.g−1 ). 

Animal experimentation

Animal housing

The protocol was carried out in a “Plateforme de Haute 
Technologie Animale (PHTA)” UGA core facility (Greno-
ble, France), EU0197, Agreement C38-51610006, under 
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specific pathogen-free conditions, in a temperature-con-
trolled environment with a 12-h light/dark cycle and ad libi-
tum access to water and food (LASQC diet ROD-16R®, 
Grenobios, France).

Animal treatment

Six-week-old male Sprague‒Dawley rats (Charles River, BP 
0109, 69,592 L’Arbresle Cedex, France) with a body weight 
of 205–330 g were included in this study.

After 1 week of acclimation, the rats were randomly 
assigned to 4 groups of 7 rats. PAHs were administered by 
gastric intubation once daily for 5 consecutive days per week 
for 10 weeks. Two groups were exposed to B[a]P alone: 
the first group (0.02-B[a]P) at a dose of 0.02 mg.kg−1.d−1 
(0.08 µmol.kg−1.d−1) and the second group (0.2-B[a]P) at a 
dose of 0.2 mg.kg−1.d−1 (0.8 µmol.kg−1.d−1). A third group 
(0.2-CTP) was exposed to the PAH mixture extracted from 
the CTP industrial product adjusted to 0.2 mg.kg−1.d−1 
B[a]P. The last group (CG) was the control group, which 
received only vegetable oil (4 mL.kg−1.d−1).

The rats were weighed at the beginning of each week to 
adjust the amount of PAHs given to the animals. Food intake 
and water consumption were measured every week. The food 
and oil were tested to confirm that they were PAH-free down 
to a detection limit of 0.5 ng.g−1 of pellets and 1 ng.g−1 of 
fat (data not shown).

At the end of the experiment, the rats were euthanized 
by carbon dioxide inhalation. All organs were quickly har-
vested, weighed, frozen in liquid nitrogen, and stored at 
− 80 °C.

Urine sample collection and creatinine analysis

During the first and tenth weeks, the rats were individu-
ally housed in a metabolic cage for 72 h immediately after 
gavage. Urine was collected every 24 h, and creatinine was 
assayed.

Analysis of urinary PAH metabolites

1‑OHP and 3‑OHB[a]P analysis

Urinary 1-OHP and 3-OHB[a]P concentrations were deter-
mined as described by Jongeneelen et al. (1987) and Bar-
beau et al. (2011), respectively. After enzymatic hydroly-
sis, samples were analyzed using high-performance liquid 
chromatography equipped with a fluorescence detector 
(HPLC-Fluo). The laboratory met the German Society for 

Occupational and Environmental Medicine external quality 
control system standards for 1-OHP. The limit of quantifi-
cation (LQ) was 40 µg.L−1 and 50 ng.L−1 for 1-OHP and 
3-OHB[a]P, respectively.

Tetrol‑B[a]P analysis

Tetrol-B[a]P analysis was conducted as described previously 
(Barbeau et al. 2018). After enzymatic hydrolysis, purifica-
tion concentration, and derivatization, analysis was performed 
using a gas chromatograph coupled with a triple quadrupole 
mass spectrometer operating with a negative chemical ioniza-
tion source (GC‒MSMS-NCI). The LQ of tetrol-B[a]P was 
0.05 ng.L−1.

OH‑ and diol‑metabolites of other HMW–PAHs’ analysis

For HMW–PAHs, urinary OH metabolites (3-OHB[a]A, 
6-OHChr, 3-OHChr, 8-OHB[k]F, 9-OHB[k]F, 10-OHB[b]
F, 3-OHB[e]P) and diol-metabolites (B[a]A-8,9-diol, Chr-
1,2-diol, B[k]F-8,9-diol, B[e]P-4,5-diol) were analyzed as 
previously described (Marques et al. 2021). After enzymatic 
hydrolysis, purification and concentration, followed by a two-
stage derivatization, analysis was performed using GC‒MS/
MS operating in electron impact ionization. The LQ varied 
between 0.005 µg.L−1 (for 8-OHB[k]F) and 0.18 µg.L−1 (for 
B[e]P-4,5-diol and Chr-1,2-diol).

Calculation methods and statistical analysis

The percentages of PAHs recovered as OH-PAHs, diol-
PAHs, or tetrol-B[a]P in urine were calculated by dividing 
the sum of the urinary amount of metabolites measured 
over 3 days multiplied by 100 by the sum of the amount 
of corresponding PAH administered over 3 days. The ratio 
of 3-OHB[a]P/tetrol-B[a]P was calculated by dividing the 
amount of 3-OHB[a]P by the amount of tetrol-B[a]P elimi-
nated from the urine over 72 h.

Statistical analysis and calculations were carried out 
using SPSS Statistics 22.0 software  (SPSS®, France). For the 
study of the interday variability of urinary metabolites dur-
ing the first and tenth weeks, the Friedman test was used for 
each group. A comparison of creatinine quantity excreted in 
urine, urinary volumes, and kidney weights among the four 
groups was assessed using the Kruskal‒Wallis test. For the 
study of the dose and cocktail effects, the differences in the 
percentages of B[a]P recovered in urine as 3-OHB[a]P and 
tetrol-B[a]P were tested using the Wilcoxon–Mann‒Whit-
ney test. Differences in weekly urinary excretion of PAH 
metabolites between the first and tenth weeks were tested 
using the Wilcoxon test for paired data for each group. For 
all tests, a p value below 0.05 was considered significant.
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Results

Body and organ weights

There was no difference in body weight among the four 
groups over each study week. However, the mean of 
all body weights recorded at week 10 was significantly 
higher than that recorded at week 1, with a mean increase 
of 78% (Table S2). Moreover, no difference between the 
control and exposed groups was observed in the weight 
of all organs (data not shown), especially of the kidneys 
(Table S2). No deaths or major anomalies occurred during 
exposure to PAHs.

Influence of PAH exposure on urinary parameters

For the urinary volume, there was no difference between 
the 2 weeks regardless of group (Table S2). In addition, 
creatinine adjusted to body weight did not differ among 
the four groups regardless of the week. However, at week 
10, the average creatinine level in the four groups was 
significantly higher (30%) than that at week 1 (Table S2).

Impact of the B[a]P dose on urinary elimination 
of B[a]P metabolites during the first week 
of exposure

During the first week, the percentages of B[a]P elimi-
nated as 3-OHB[a]P and as tetrol-B[a]P were not dif-
ferent between the 0.02-B[a]P and 0.2-B[a]P groups. 
While the medians and the ranges of the percentage 
of 3-OHB[a]P were equal to 0.28% [0.18–0.40%] and 
0.38% [0.25–0.53%] for the 0.02 and 0.2-B[a]P groups, 
respectively, (Fig. 1a), those of tetrol-B[a]P were equal 
to 0.07 ×  10–2% [0.04 ×  10–2%  −  0.10 ×  10–2%] and 
0.06 ×  10–2% [0.04 ×  10–2% − 0.09 ×  10–2%] (Fig. 1b). The 
ratios 3-OHB[a]P/tetrol-B[a]P were also in the same range 
[277–868] and [305–859] for the two groups (Fig. 1c).

Impact of the complex mixture of PAHs 
on the urinary elimination of B[a]P metabolites 
during the first week of exposure

The median of the B[a]P percentage eliminated as 3-OHB[a]
P was approximately twice as low in the 0.2-CTP group 
compared to that in the 0.2-B[a]P group during the first 
week (0.2% [0.12–0.40%] and 0.38% [0.25–0.53%], respec-
tively, p = 0.011) (Fig. 1a). The same result was found for 
tetrol-B[a]P (0.03 ×  10–2% [0.02 ×  10–2% − 0.04 ×  10–2%] 
vs. 0.06 ×  10–2% [0.04 ×  10–2% − 0.09 ×  10–2%]; p = 0.002) 

a

b

c

Fig. 1  Urinary elimination of 3-OHB[a]P (a), tetrol-B[a]P (b), and their 
ratio (c) in rats exposed to B[a]P alone or in the PAH mixture during the 
first and tenth weeks. Box plot for the urinary elimination of 3-OHB[a]P 
in rats exposed orally to B[a]P alone at 0.02 or 0.2 mg.kg−1.d−1 or to the 
PAH mixture adjusted to 0.2 mg.kg−1.d−1 of B[a]P (0.02 B[a]P, 0.2 B[a]
P, 0.2 CTP, n = 7 rats for each group), expressed as % of the administered 
dose. Horizontal lines represent from bottom to top: the minimum, 25th, 
50th, and 75th percentiles and the maximum. ° indicates the extreme val-
ues. *p < 0.05; **p < 0.01
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(Fig. 1b), while the ratios 3-OHB[a]P/tetrol-B[a]P remained 
in the same range ([465–981] and [305–859]) (Fig. 1c).

Impact of exposure duration on urinary excretion 
of B[a]P metabolites

During the tenth week, the median of the B[a]P percentages 
eliminated as 3-OHB[a]P was again not different between 
the 0.02 and 0.2-B[a]P groups (0.64% [0.29–1.44%] and 
0.44% [0.23–1.79%], respectively, p = 0.62) (Fig.  1a), 
whereas the median percentages of B[a]P eliminated as 
tetrol-B[a]P were significantly lower by 45% for the 0.2-
B[a]P group (0.11 ×  10–2% [0.09 ×  10–2% − 0.15 ×  10–2%] 
vs. 0.06 ×  10–2% [0.05 ×  10–2% − 0.19 ×  10–2%], p = 0.026) 
(Fig. 1b). The ratios 3-OHB[a]P/tetrol-B[a]P remained in the 
same range [251–1363] and [305–1251] for the two groups 
(Fig. 1c).

The decrease in the percentage of B[a]P eliminated as 
3-OHB[a]P between the 0.2-B[a]P and the 0.2-CTP groups 
observed in week 1 was not found after 10 weeks (0.44% 
[0.23–1.79%] vs. 0.43% [0.18–0.80%]), (Fig. 1a). On the 
other hand, a significant twofold decrease was observed for 
tetrol-B[a]P (0.06 ×  10–2% [0.05 ×  10–2% − 0.19 ×  10–2%] vs. 
0.03 ×  10–2% [0.03 ×  10–2% − 0.07 ×  10–2%], respectively) in 
the 0.2-B[a]P and 0.2-CTP groups (p = 0.007) (Fig. 1b). The 
ratios 3-OHB[a]P/tetrol-B[a]P remained in the same range 
[305–1251] and [444–2006] for the two groups (Fig. 1c).

Between weeks 1 and 10, the median percentages of 
B[a]P eliminated as 3-OHB[a]P and tetrol-B[a]P for the 
0.02-B[a]P group were significantly increased by 54.6% 
(p = 0.018) (Fig. 1a) and 36% (p = 0.028) (Fig. 1b), respec-
tively. This increase in both metabolites was found for all 
rats. In the 0.2-B[a]P and 0.2-CTP groups, the median per-
centages of the two metabolites were not different between 
weeks 1 and 10 (Fig. 1a, b, respectively). The 3-OHB[a]P/
tetrol-B[a]P ratios of all exposed groups were also in the 
same range for the 2 weeks, although an increasing trend 
was found in the 0.2-CTP group (p = 0.063) (Fig. 1c).

Impact of exposure duration on urinary excretion 
of OH‑PAHs and diol‑PAHs of HMW–PAHs (except 
B[a]P) in rats exposed to the complex mixture

During the first and tenth week of exposure, urinary concen-
trations of 3-OHB[a]A, 10-OHB[b]F, and 9-OHB[k]F of the 
0.2-CTP groups were below the LQs.

As B[a]P metabolites, the median percentages of Pyr, 
B[a]A, chrysene, B[k]F and B[e]P eliminated as OH-
PAH and diol-PAH metabolites were not significantly dif-
ferent between the first and the tenth weeks of exposure 
(Fig. 2). The median percentages of PAHs eliminated as 
OH-PAHs and diol-PAHS (during the first vs. the tenth 
weeks) were in the following ascending order: 6-OHChr 
(0.008% vs. 0.01%) = 3-OHChr (0.02% for the first and the 
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Fig. 2  Urinary elimination of PAH metabolites (6-hydroxychrysene 
(6-OHChr), 3-hydroxychrysene (3-OHChr), chrysene-1,2-diol (Chr-
1,2-diol), 8-hydroxybenzo[k]fluoranthene (8-OHB[k]F), benzo[k]
fluoranthene-8,9-diol (B[k]F-8,9-diol), 3-hydroxybenzo[e]pyrene 
(3-OHB[e]P), benzo[e]pyrene-4,5-diol (B[e]P-74,5-diol), benzo[a]
anthracene-8,9-diol (B[a]A-8,9-diol), and 1-hydroxypyrene (1-OHP)) 

in rats exposed to the PAH mixture during the first (in white) and 
tenth (in gray) weeks, expressed as % of the administered dose (n = 7 
rats). Horizontal lines represent from bottom to top: the minimum, 
25th, 50th, and 75th percentiles and the maximum. ° indicates the 
extreme values
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tenth weeks) = Chr-1,2-diol (0.03% vs. 0.04%) < 8-OHB[k]
F (0.05% vs. 0.06%) < B[e]P-4,5-diol (0.15% vs. 
0.14%) = 3-OHB[e]P (0.29% vs. 0.15%) < B[k]F-8,9-diol 
(0.53% for the first and the tenth weeks) < B[a]A-8,9-diol 
(0.62% vs. 0.74%) = 1-OHP (0.64% vs. 0.74%).

Discussion

The question of the exposome is currently a major issue 
in toxicology, and this concept brings a certain number of 
challenges. In addition to the characterization of the envi-
ronmental exposome, understanding the fate of mixtures of 
chemical substances in the body and molecules resulting 
from xenobiotic metabolism (toxicokinetics) is of extreme 
importance. In this context, our study focuses on understand-
ing the metabolism of B[a]P when it is alone or included in 
a complex mixture of carcinogenic PAHs to understand the 
issue of cocktail effects in this original animal model study.

Thus, our study design and the exposure animal model 
were carefully chosen to be as representative as possible 
of human PAH exposure. Indeed, the doses used (0.02 and 
0.2 mg.kg−1.d−1) were based on the data published by Grova 
et al. (2017). After gavage of rats with a synthetic mixture of 
PAHs for 3 days a week for 90 days, the lowest dose at which 
urinary 3-OHB[a]P could be detected was 0.08 mg.kg−1.d−1. 
The quantity of 3-OHB[a]P excreted over 24 h was equal 
to 10 ng, which corresponded to a urinary concentration 
of 0.3 ng.mL−1. The LQ of our analytical method was far 
above this level (Barbeau et al. 2011), and the lowest dose 
used in the present work was decreased to 0.02 mg.kg−1.d−1 
to match the highest occupational exposure of the Exporisq-
PAH database (Maitre et al. 2018). This exposure dose is 
well below those conventionally used in the literature, which 
are mostly between 0.3 and 10 mg.kg−1.d−1 (Bouchard and 
Viau 1995; Godschalk et al. 2000; Jongeneelen et al. 1984, 
1985; Kang et al. 2007; Marie et al. 2010; Moreau and 
Bouchard 2015; Moreau et al. 2015), and can be as high 
as 100 mg.kg−1 (Ramesh et al. 2001). The use of doses in 
the same range as those of human exposure is important to 
understand the different metabolic pathways of PAHs.

Furthermore, the originality of our study lies in the expo-
sure to a PAH mixture that was not a synthetic mixture as 
previously used (Bouchard et al. 1998, 2002; Grova et al. 
2017). It was extracted from an industrial product derived 
from CTP, a component of furnace electrodes consumed 
during metal production and leading to occupational car-
cinogenic PAH exposure (IARC 2010). Thus, this exposure 
mirrors a realistic PAH worker exposure as closely as pos-
sible. Moreover, to validate the relevance of the model, the 
lack of any significant presence of PAHs in animal feed 
or in the oil used to dissolve the mixture was checked. No 
alteration in body weight, organ mass, or urinary parameters 

after treatment was encountered, which confirmed that this 
chronic low-level exposure to the B[a]P or CTP mixture did 
not affect kidney function.

After 1 week of exposure to B[a]P alone, the median 
percentages of B[a]P eliminated as 3-OHB[a]P (0.3–0.4%) 
and tetrol-B[a]P (0.0006–0.0007%) were not influenced by 
the dose. Regarding 3-OHB[a]P, the results are on the same 
order of magnitude as those of previous studies conducted 
with higher exposure levels. Indeed, the urinary excretion 
of 3-OHB[a]P after 3 days of exposure to B[a]P at 2.5 mg.
kg−1.d−1 was 0.29% (Jongeneelen et al. 1984), while this 
percentage was equal to 0.4% after gavage with a B[a]P dose 
of 10 mg.kg−1 (Godschalk et al. 2000). These results suggest 
that the activities of metabolic enzymes (CYP) involved in 
the production of 3-OHB[a]P are not saturated for an expo-
sure B[a]P dose up to 10 mg.kg−1. The present work is the 
first to report the urinary percentage of B[a]P eliminated as 
tetrol-B[a]P in an animal model. However, this metabolite 
derived from BPDE, the ultimate carcinogenic metabolite 
of B[a]P (Hecht et al. 2010), is considered the most relevant 
biomarker for assessing carcinogenic B[a]P exposure (Bar-
beau et al. 2018; Hilton et al. 2017; Zhong et al. 2011). The 
B[a]P conversion to tetrol-B[a]P requires three successive 
biochemical reactions involving different enzymes, such as 
CYP1A/1B1 (included also for the conversion in 3-OHB[a]
P), EH to form BPDE, and a spontaneous hydrolysis from 
BPDE to tetrol-B[a]P. The tetrol-B[a]P levels in the present 
study were more than 500 lower than those of 3-OHB[a]P 
for both doses, while the urinary concentrations of these two 
metabolites were in the same range in the human population 
(Barbeau et al. 2018; Hilton et al. 2017; Zhong et al. 2011). 
These results can be explained by lower BPDE production 
in rats than in humans, which is consistent with the lower 
basal EH activity measured in the livers of rats compared 
with those of humans (Cornet et al. 1995; Pushparajah et al. 
2008).

Another major point of interest was to compare urinary 
elimination of B[a]P metabolites according to the exposure 
time. After 10 weeks, the percentages recovered in urine as 
3-OHB[a]P and tetrol-B[a]P were significantly increased by 
54% and 36%, respectively, compared to exposure after 1 
week in the 0.02-B[a]P group, while they were in the same 
range for the 0.2-B[a]P group. This result is consistent with 
those of a previous study involving in vitro models of human 
skin exposed to B[a]P alone (Bourgart et al. 2019a). While 
the level of 3-OHB[a]P in the medium after the 24- and 48-h 
exposure times was identical for all three applied doses, that 
of tetrol-B[a]P was lower when the dose of B[a]P increased. 
The rise in urinary metabolite elimination after 10 weeks 
at the lowest dose may be due to xenobiotic metabolizing 
enzyme (XME) induction or to an increase in B[a]P absorp-
tion with repeated exposure. However, the lack of an addi-
tional increase in urinary elimination of 3-OHB[a]P and 
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tetrol-B[a]P with the repetition of a ten times higher B[a]
P dose suggested that maximal XME induction and satura-
tion of XME was achieved. Interestingly, the percentage of 
B[a]P recovered in urine as tetrol-B[a]P with the repetition 
of the low dose was 1.8-fold higher than the level obtained 
with the repetition of the high dose. Thus, the repetition of 
exposure could be an important aggravating B[a]P factor of 
toxicity at low doses.

To approximate a “real-life” exposure, we studied the 
effect of a PAH mixture collected from metallurgy on B[a]P 
metabolism. After 1 week of exposure, the urinary elimination 
of 3-OHB[a]P and tetrol-B[a]P was halved when B[a]P was 
administered as part of a mixture (0.2-CTP) compared to B[a]P 
alone (0.2-B[a]P). These results are in agreement with a previ-
ous study involving in vitro models of human skin exposed to 
the same mixture (Bourgart et al. 2019b), where a decrease in 
tetrol-B[a]P production was found with the increasing mixture 
complexity. This decrease in urinary excretion of metabolites 
can be attributed to a decrease in gastrointestinal B[a]P absorp-
tion, as was reported for skin PAH penetration (Bourgart et al. 
2019b; Dankovic et al. 1989). Another explanation may be 
the reduction in B[a]P metabolism. This reduction cannot be 
explained by XME inhibition, because the majority of environ-
mental mixtures containing PAHs upregulate the expression of 
genes involved in XME (Sen et al. 2007). This decrease would 
be explained by saturation or competition for XME activity, 
since different PAHs of the mixture act through the same sign-
aling pathway of the AhR receptor as B[a]P (Bourgart et al. 
2019b; Dankovic et al. 1989; Shimada et al. 2003). However, 
we cannot exclude that urinary metabolite elimination may 
simply be delayed, because XME, having a greater diversity 
of PAHs to manage in the mixture, might take more time to 
produce HMW–PAH metabolites. This could lead to either 
an accumulation of PAHs in the organs or an increase in other 
PAH metabolic pathways, such as the o-quinone pathway or 
the cation radical pathway for B[a]P. In addition, the decrease 
in the urinary excretion of 3-OHB[a]P observed during the 
first week between exposure to B[a]P as part of the mixture 
compared to B[a]P alone disappeared after 10 weeks of expo-
sure, probably due to XME induction or the increase in gas-
trointestinal PAH absorption, as previously discussed. How-
ever, potential XME induction by PAHs varies enormously, 
depending on the nature of the compound involved (Pushpara-
jah et al. 2008). In contrast, the difference in urinary tetrol-B[a]
P elimination between exposure to B[a]P alone or as part of 
the mixture remained true even after 10 weeks of exposure. 
This result suggests once again a specific regulation of the 
tetrol-B[a]P metabolic pathway, especially EH activity, that 
is different from that of 3-OHB[a]P. Thus, these results con-
firm that the complex PAH mixture partially inhibits the B[a]
P bioactivation pathway (Bourgart et al. 2019b) and that there 
is neither an additive nor a synergistic effect on this pathway. 
Further studies are needed to clarify the mechanisms involved.

Regarding other HMW–PAHs, a reduction in urinary 
excretion of metabolites after exposure to the PAH mix-
ture was also found for Chr in the present work. Indeed, 
the elimination percentages of 6-OHChr and 3-OHChr with 
0.2-CTP (containing 0.17 mg.kg−1.d−1 Chr) were 0.008 and 
0.02%, while they were 0.012 and 0.035% with exposure 
to Chr alone at 0.2 mg.kg−1 (Grimmer et al. 1988). While 
exposure to complex mixtures resulted in a decline in B[a]
P metabolite excretion, time duration had no effect on the 
percentages of B[a]P recovered as 3-OHB[a]P and tetrol-
B[a]P or on the percentages of other PAHs recovered as OH-
PAH and diol-PAH metabolites. This is in agreement with 
the results of Grova et al. (2017), who found no difference 
in 3-OHB[a]P excretion between day 1 and 90 after B[a]P 
exposure at a dose of 0.8 mg.kg−1.d−1 included in a mixture 
of 16 PAHs. This invariance of the metabolite profile has 
already been published for the OH- and diol-PAHs deter-
mined in the urine of rats exposed five times to coal tar pitch 
as well as in the urine of coke oven workers collected over 
4 consecutive exposure days (Grimmer et al. 1997). While 
B[a]A-8,9-diol is always the most eliminated metabolite and 
3-OHChr and 6-OHChr are the least eliminated, the PAH 
metabolite profile differs between rats and humans. Indeed, 
for a given PAH, the levels of diol-PAHs resulting from the 
bioactivation pathway of PAHs (Cooper et al. 1980; Levin 
et al. 1978) were always higher than those of OH-PAHs in 
the urine of workers involved in electrode maintenance of 
aluminum electrolysis (Marques et al. 2021). In the pre-
sent study, this was true for B[k]F and B[a]A but not for 
Chr and B[e]P. However, this profile exhibited significant 
interindividual variability regardless of study group. In our 
study, we found that even when the medians of the meas-
ured metabolite elimination percentages across all of our rats 
were significantly different, there was inter-rat variability 
that is worth noting, both in terms of direction and intensity 
of variation. However, the differences in variation observed 
for a given rat after 1 week of exposure were still main-
tained after 10 weeks of exposure. This large interindividual 
variability, already reported in both rat and worker studies 
(Grimmer et al. 1997), highlights the fact that monooxyge-
nase capacity and EH activity differ among individuals, in 
animals as well as in humans. This is of great interest and 
should be an important parameter to be taken into account 
when determining toxicological reference values and in 
health risk assessments, whether for a single substance or 
for complex mixtures.

Conclusion

To understand the metabolic interactions and the metabolic 
fate of substances when they are included in a complex mix-
ture (cocktail effect), we chose to work on PAHs, which are 
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a good study model because of the diversity of molecules 
involved and their different metabolic pathways and toxicity.

Thus, we have shown that in the case of repeated expo-
sure to a complex mixture of carcinogenic PAHs, many fac-
tors, such as the dose, duration of exposure, and chemical 
composition of the mixture (type of molecules as well as 
their proportion), can have a major influence on the transfor-
mation of these molecules into metabolites of the detoxifica-
tion or carcinogenicity pathways. Our results show that the 
metabolism and the expected effects following exposure to 
PAHs do not support a simple additive effect with mixture 
exposure. This is of major importance to understand and pre-
dict the health effects of chronic exposure to complex PAH 
mixtures and to set up a relevant biomonitoring protocol of 
populations exposed to mixtures that may vary in terms of 
dose and composition.

Furthermore, the difference in PAH metabolism between 
animals and humans underlines the difficulty of assessing 
health effects and establishing limit values for humans based 
on animal studies. Finally, the invariance of the individual 
metabolite profile over time and, conversely, the significant 
interindividual variability of this profile found in both rats 
and workers underline the need to set up a biomonitoring 
profile based on several biomarkers representing different 
metabolic pathways to identify the individuals most at risk.

To better understand the mechanisms involved in the 
observed effects, it would be interesting to deepen these 
toxicokinetic data and to study in particular the intestinal 
absorption of the compounds by the analysis of PAHs and 
their metabolites in the feces, the activity of the enzymes 
involved in the metabolic pathways, and the tissue distribu-
tion of the parent molecules and their metabolites.

In a broader way, this work brings major elements of 
understanding to the complex problem of cocktail effects. 
It thus contributes to the reflection on the determination of 
limit values and on the approaches of evaluation of the sani-
tary risks in a context of multiple exposures, which repre-
sents today, at the time of the development of exposomics, 
a challenge for environmental health.
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Table S1 Analysis of the coal tar pitch PAH profile. IARC: International Agency for Research on Cancer, MW: 

molecular weight 

 
IARC 

classification 

MW 

(g. mol-1) 

Concentration 

(µg. g-1) 

Concentration 

(µmol. g-1) 

Composition 

(% of total 

dosed PAHs) 

Fluoranthene 3 202 4568 22.6 21.3 

Pyrene 3 202 3409 16.9 15.9 

Benzo[a]pyrene 1 252 2598 10.3 9.7 

Chrysene 2B 228 2256 9.9 9.4 

Benzo[a]anthracene 2B 228 2127 9.3 8.8 

Benzo[b]fluoranthene 2B 252 2279 9.0 8.5 

Benzo[e]pyrene 3 252 1770 7.0 6.6 

Indenol [1,2,3-c, d] pyrene 2B 276 1642 5.9 5.6 

Benzo[g,h,i,] perylene 3 276 1501 5.4 5.1 

Benzo[k]fluoranthene 2B 252 1283 5.1 4.8 

Benzo[j]fluoranthene 2B 252 899 3.6 3.4 

Dibenzo[a,h]anthracene 2A 278 253 0.9 0.9 
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Table S2 Weight, urinary volumes and creatinine adjusted to the weight over the first and tenth weeks of exposure 

for the four groups (n=7 rats for each group). CG: control group, B[a]P: benzo[a]pyrene, CTP: coal tar pitch 

  CG 0.02 B[a]P 0.2 B[a]P 0.2 CTP 

Weight (g) 
Week 1 263.1±33.8 264.0±33.4 262.1±38.6 265.7±38.0 

Week 10 466.1±35.2* 474.1±40.3* 458.3±54.7* 475.4±23.8* 

Kidney weight (g) Week 10 3.5 ± 0.3 3.6 ± 0.4 3.5 ± 0.3 3.5 ± 0.4 

Creatinine (mg.kg-

1.d-1) 

Week 1 22.3±2.1 20.9±3.6 22.6±2.7 22.1±2.6 

Week 10 28.3±1.5* 28.3±2.2* 29.6±1.4* 28.4±1.6* 

Urinary volume 

(mL.kg-1.d-1) 

Week 1 30.2 ± 9.3 26.9 ± 8.4 26.6 ± 7.1 30.4 ± 3.9 

Week 10 28.9 ± 5.2 28.5 ± 9.1 25.8 ± 9.3 27.2 ± 6.4 

The values are expressed as the mean ± standard deviation (sd). *: Significantly different from the values obtained 

during the first week, p < 0.05 



138 

 

Fig. S1 Simplified metabolic schema for benzo[a]pyrene (according to Barbeau et al. 2018; Bouchard and Viau 

1996). CYP: cytochrome P450, EH: epoxide hydrolase, ROS: reactive oxygen species, DD: dihydrodiol 

dehydrogenase, PS: prostaglandine synthase, NADP: nicotinamide adenine dinucleotide phosphate, NQO: 

NADPH quinone oxidoreductase 
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3 Principaux résultats 

 

Impact de la dose de B[a]P sur l'élimination urinaire des métabolites du B[a]P pendant la 

première semaine d'exposition : 

 Durant la 1ère semaine d’exposition, l’élimination urinaire des métabolites du B[a]P était 

identique entre les 2 groupes de B[a]P à 0,02 et 0,2 mg.kg-1.J-1, respectivement 0,28 et 0,38 % 

de la dose administrée pour le 3-OHB[a]P  et 0,0007 et 0,0006% de la dose administrée pour le 

tétraol-B[a]P. Le ratio 3-OHB[a]P/tétraol-B[a]P n’était pas significativement différent entre les 

2 groupes (383 et 669). Ainsi avec les doses utilisées et après une seule semaine d’exposition, 

il n’y avait pas de saturation des enzymes de métabolisme du B[a]P. 

 

Impact du mélange complexe de HAP sur l'élimination urinaire des métabolites du B[a]P 

pendant la première semaine d'exposition :  

Durant la 1ère semaine d’exposition, l’élimination urinaire des métabolites du B[a]P était 

diminuée de moitié avec le mélange versus le B[a]P seul : 0,38 versus 0,2 %, p = 0.011 pour le 

3-OHB[a]P et 0,0006 versus 0,0003 %, p = 0,002 pour le tétraol-B[a]P. Le ratio 3-

OHB[a]P/tétraol-B[a]P n’était pas significativement différent entre les 2 groupes (669 et 511). 

Ceci pouvait être expliqué par une diminution de l’absorption intestinale du B[a]P avec le 

mélange, et/ou une saturation ou une compétition enzymatique avec les autres HAP présents 

dans le mélange.  

 

De plus, le ratio 3-OHB[a]P/tétraol-B[a]P observé chez le rat était beaucoup plus élevé que 

celui observé chez des travailleurs exposés aux HAP où le ratio variait entre 1 et 2 [Barbeau 

2018]. Ceci pourrait être due à une différence d’activité enzymatique de l’EH entre l’homme et 

le rat comme démontré dans Cornet et al. (1995) et Pushparajah et al. (2008). 

 

Impact de la dose de B[a]P sur l'élimination urinaire des métabolites du B[a]P après 10 

semaines d'exposition :  

Après 10 semaines d’exposition, l’élimination urinaire du 3-OHB[a]P restait identique entre les 

2 doses de B[a]P. Cependant le pourcentage du B[a]P éliminé sous-forme de tétraol-B[a]P était 

2 fois plus élevé avec la faible dose du B[a]P (0,0011 versus 0,0006 %) ce qui pourrait signifier 

un effet plus toxique avec l’exposition répétée de la plus faible dose car le tétraol-B[a]P provient 

de la voie de bio-activation du B[a]P.  
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Impact du mélange complexe de HAP sur l'élimination urinaire des métabolites du B[a]P 

après 10 semaines d'exposition :  

La diminution du pourcentage de B[a]P éliminé sous forme de 3-OHB[a]P entre le groupe 0,2-

B[a]P (groupe recevant le B[a]P seul à 0,2 mg.kg-1.J-1) et le groupe 0,2-CTP (groupe recevant 

le mélange de HAP à base de CTP ajusté à 0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P) observée à la 1ère semaine 

n'a pas été retrouvée après 10 semaines (0,44 versus 0,43 %). Toutefois, le pourcentage de B[a]P 

éliminé sous forme de tétraol-B[a]P restait diminué d'un facteur 2 avec le mélange (0,0006 

versus 0,0003 %). 

 

Impact de la durée d'exposition sur l'excrétion urinaire des métabolites du B[a]P chez les 

rats exposés au B[a]P seul ou au mélange complexe : 

La comparaison de l’élimination urinaire du 3-OHB[a]P et du tétraol-B[a]P entre la 1ère et la 

10ème semaine montrait une augmentation avec le groupe ayant reçu la faible dose du B[a]P 

uniquement (0,28 versus 0,64 % pour le 3-OHB[a]P, p = 0,018 et 0,0007 versus 0,001 %, p = 

0,028 pour le tétraol-B[a]P). Ceci pouvait être dû à une augmentation de l’absorption intestinale 

du B[a]P après 10 semaines d’exposition et/ou à une induction enzymatique dans les enzymes 

métabolisant le B[a]P dans le groupe 0,02-B[a]P (groupe recevant le B[a]P seul à 0,02 mg.kg-

1.J-1). Pour les groupes 0,2-B[a]P et 0,2-CTP, l’absence d’augmentation des 2 métabolites à la 

semaine 10 pourrait être dûe à une saturation des activités enzymatiques. 

 

Impact de la durée d'exposition sur l'excrétion urinaire des métabolites monohydroxylés 

et des diols des HAP à haut poids moléculaire (excepté le B[a]P) chez les rats exposés au 

mélange complexe : 

Comme pour les métabolites du B[a]P, l’élimination urinaire de Pyr, Chr, B[a]A, B[k]F et B[e]P 

éliminés sous forme de métabolites monohydroxylés et diols n'était pas significativement 

différente entre la 1ère et la 10ème semaine d'exposition. Les pourcentages médians de HAP 

éliminés sous forme de métabolites monohydroxylés et diols (au cours de la 1ère et la 10ème 

semaine) étaient dans l'ordre croissant suivant : 6-OHChr (0,008 % versus 0,01 %) = 3-OHChr 

(0,02 % pour la 1ère et la 10ème semaine) = Chr-1,2-diol (0,03 % versus 0,04 %) < 8-OHB[k]F 

(0,05 % versus 0,06 %) < B[e]P-4,5-diol (0,15 % versus 0,14 %) = 3-OHB[e]P (0,29 % versus 

0,15 %) < B[k]F-8,9-diol (0,53 % pour la 1ère et la 10ème semaine) < B[a]A-8,9-diol (0,62 % 

versus 0,74 %) = 1-OHP (0,64 % versus 0,74 %).  

De plus, cet ordre était différent de celui observé chez des travailleurs de maintenace 

d’électrode dans l’éléctrolyse de l’aluminium où l’élimination urinaire des diols était toujours 
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plus élevée que celle des métabolites monohydroxylés [Marques 2021]. Ceci pourrait être dûe 

à une différence d’activité enzymatique des enzymes de métabolisme des HAP entre l’homme 

et le rat. 

 

4 Conclusion 

 

Ce travail apporte des éléments majeurs de compréhension au problème complexe des effets 

cocktails. Il contribue ainsi à la réflexion sur la détermination des valeurs limites et sur les 

démarches d'évaluation des risques sanitaires dans un contexte d'expositions multiples, ce qui 

représente aujourd'hui, à l'heure du développement de l'exposome, un défi à relever. 

Nous avons montré qu'en cas d'exposition répétée à un mélange complexe de HAP 

cancérigènes, de nombreux facteurs tels que la dose, la durée d'exposition et la composition 

chimique du mélange, pouvaient avoir une influence majeure sur la transformation de ces 

molécules en métabolites provenant des voies de détoxification ou de cancérogénicité.  Nos 

résultats montrent que le métabolisme du B[a]P et les effets attendus suite à une exposition à 

un mélange complexe de HAP vont à l'encontre d'un simple effet additif. Ceci est d'une 

importance majeure pour comprendre et prédire les effets sur la santé d'une exposition 

chronique à des mélanges complexes de HAP qui peuvent varier en termes de dose et de 

composition. 

En outre, la différence de métabolisme des HAP (ratio 3-OHB[a]P/tétraol-B[a]P, rapport entre 

les diols et les métabolites monohydroxylés des HAP de HPM) entre les animaux et les humains 

souligne la difficulté d'extrapoler les effets sur la santé et d'établir des valeurs limites pour 

l'homme sur la base d'études animales.  

 

Afin de mieux comprendre les mécanismes impliqués dans les effets observés après exposition 

aux mélanges d’HAP, il est intéressant d'approfondir ces données toxicocinétiques et d'étudier 

notamment l'absorption intestinale des HAP, la distribution tissulaire des molécules mères et 

de leurs métabolites mais aussi l'activité des enzymes impliquées dans les différentes voies 

métaboliques (notamment CYP et EH).  

Dans la suite de ce travail, nous allons étudier l’absorption intestinale des HAP par l'analyse 

des HAP et de leurs métabolites dans les fèces, et la distribution tissulaire des HAP par l’analyse 

des composés parents dans le foie et les reins. Pour ce faire, nous allons mettre au point le 

dosage des HAP et de leurs métabolites dans les différentes matrices et dans les tissus.  
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Par contre, il ne nous sera pas possible par manque de temps d’étudier les modifications de 

l’activité des enzymes du métabolisme en lien avec l’exposition aux mélanges. 
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Chapitre II : Mise au point de l’analyse des HAP particulaires et de 

leurs métabolites dans le sang, les fèces et les organes 
 

Afin de compléter notre étude de toxicocinétique par l’étude de l’influence du mélange sur 

l’absorption et la distribution du B[a]P et des autres HAP, nous avons mis au point des méthodes 

d’analyse des HAP et de leurs métabolites (1-OHP, 3-OHB[a]P et tétraol-B[a]P) dans le sang, 

les fèces et les organes (foie et reins). Ces techniques seront également utilisées pour le 2ème 

objectif de la thèse sur l’étude de différents facteurs pouvant influencer la toxicocinétique. 

 

1 Mise au point de l’analyse des HAP et de leurs métabolites dans les fèces 

 

Au niveau de l’analyse des HAP dans les fèces, le point critique était de déterminer la quantité 

nécessaire de tampon à ajouter aux matières fécales pour mettre en suspension les composés de 

façon homogène sans toutefois utiliser un volume trop important de tampon afin de ne pas 

perdre en sensibilité. Alors que dans la littérature [Marie 2010, van Schooten 1997], 100 mL de 

tampon étaient ajoutés à 5 ou 6,25 g de fèces, nous avons mis en solution 16,6 g de matières 

fécales dans 100 mL de tampon d'acétate (pH = 4,66). Cette solution a été agitée régulièrement 

pour obtenir une suspension homogène. 

 

1.1 Analyse des HAP particulaires, du 3-OHB[a]P et du 1-OHP dans les fèces 

 

La méthode d’extraction des HAP particulaires et du 3-OHB[a]P et du 1-OHP de la suspension 

que nous avons testée en premier était celle décrite par Marie et al. (2010) qui utilisait une 

double extraction liquide-liquide (LLE) avec 4 mL d’acétate d’éthyle (AE). Après évaporation 

à sec du solvant organique, le résidu était dissout dans 500 µL de méthanol (MeOH). Toutefois 

avec cette méthode, il était difficile de remettre en solution le résidu sec et les rendements 

d’extraction n’étaient pas satisfaisant puisque inférieurs à 50 %. 

Afin d’améliorer les rendements, une étape d’extraction solide en phase dispersive (dSPE) a été 

ajouté après la LLE pour éliminer toutes les impuretés lipidiques extraits par l’AE [Lankova 

2016]. Avec cette étape supplémentaire, les rendements d’extraction des HAP étaient 

satisfaisants car ils étaient compris entre 83% pour le B[g,h,i]P et 93% pour le Flua et étaient 

pour les métabolites de 78% pour le 1-OHP et de 74 % pour le 3-OHB[a]P. L’amélioration des 

rendements d’extraction des HAP est illustrée par le chromatogramme de la Figure 12. 
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Figure 12 : Chromatogrammes de 1,5 mL de suspension fécale surchargée avec des HAP à 850 ng.g-1 fèces 

extraite en LLE (en noir), ou extraite en LLE et dSPE (en bleu) 

 

La méthode finale d’analyse des HAP, du 1-OHP et 3-OHB[a]P dans les fèces était la suivante: 

Un aliquot de 1,5 mL d'homogénat fécal a été dilué dans 4 mL de solution de tampon acétate 

(pH = 4,66) avant hydrolyse enzymatique avec 20 µL de β-glucuronidase-arylsulfatase. Après 

incubation pendant une nuit à 37°C, les échantillons ont été purifiés par double LLE avec 4 mL 

d’AE. Les extraits organiques (7 mL) ont été combinés et purifiés par une dSPE en utilisant des 

tubes Z-Sep (Supel QuE, Sigma-Aldrich). 

Après évaporation à sec des surnageants d’extraction, les résidus étaient dilués dans 1 mL 

d’acétone/acétonitrile (ACN) (v/v). Les HAP, le 1-OHP et le 3-OHB[a]P ont été analysés par 

chromatographie liquide haute performance (HPLC) sur un système Alliance Waters® 2695 

équipé d’une colonne C18 de Waters® PAH (150 x 3 mm, 5µm) et d’un détecteur de 

fluorescence multi-longueur d'onde Waters® 2489 (HPLC-Fluo). Les LQ étaient comprises 

entre 4 et 20 pg.g-1 de fèces pour les HAP et étaient de 0,5 et 5 pg.g-1 de fèces pour le 1-OHP et 

le 3OHB[a]P. 

 

1.2 Analyse du tétraol-B[a]P dans les fèces 

 

L’analyse du tétraol-B[a]P a été réalisée comme décrit par Barbeau et al. (2018) avec quelques 

adaptations pour ajuster les volumes. 1,5 mL d'homogénat fécal a été dilué dans 5 mL de 

solution tampon acétate (pH = 4,66) et 8,5 mL d’eau Milli Q. Après hydrolyse enzymatique, 

concentration par purification sur cartouche d’extration en phase solide (SPE) OASIS MAX 

(Waters) et dérivatisation par le N, O-bis(triméthylsilyl)trifluoroacétamide (BSTFA), l'analyse 
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a été réalisée à l'aide d'une chromatographie gazeuse (GC) couplée à un spectromètre de masse 

à triple quadripôle 7000C équipé d’une source d’ionisation chimique négative (GC-MSMS-

NCI). La LQ était de 5 pg.g-1 de fèces. 

 

2 Mise au point de l’analyse des HAP et de leurs métabolites dans le sang 

 

2.1 Analyse des HAP dans le sang 

 

Pour la mise au point de l’analyse des HAP particulaires dans le sang, une LLE a été testée avec 

différents solvants : AE [Marie 2010, Moreau 2015b], et cyclohexane (CH) [Van Schooten 

1997].  

Le choix du solvant d’extraction est basé sur l’importance du bruit de fond obtenu avec chaque 

solvant. Ainsi, le CH est retenu comme solvant d’extraction pour les HAP car il présentait 

moins de pics parasites au niveau des temps de rétention des HAP d’intérêt (Figure 13). 

 

 

Figure 13: Chromatogrammes de 100 μl de sang témoin surchargé avec des HAP extraits par le cyclohexane 

(en noir) et l’acétate d’éthyle (en rouge) 

 

La méthode finale d’analyse des HAP dans le sang était la suivante : 

Un échantillon de 100 µL était dilué dans 2 mL de solution de tampon acétate (pH = 4,66) puis 

une double LLE avec 5 mL de CH était réalisée. Après évaporation à sec du solvant organique, 

le résidu était dissous dans 250 µL d’ACN. Les rendements d’extraction étaient compris entre 

80 et 100 %.  
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L'analyse des HAP était réalisée à l'aide d'une HPLC-Fluo équipée d’une colonne C18 de 

Waters® PAH (250 x 3 mm, 5µm). La LQ variait entre 0,3 ng.mL-1 (pour le B[a]P) et 1,6 

ng.mL-1 (pour le Pyr). 

 

2.2 Analyse du 1-OHP et du 3-OHB[a]P dans le sang 

 

Pour le dosage du 3-OHB[a]P, 2 méthodes d’extraction ont été testées : une LLE avec AE selon 

la méthode décrite par Moreau et Bouchard (2015b) et une LLE avec dichlorométhane et ACN 

suivie d’une dSPE selon la méthode décrite par Mülek et Högger (2015). Les rendements 

d’extraction étaient respectivement 68-74 % et 58-61 %. Ainsi, la méthode de Moreau et 

Bouchard a été retenue.  

  

Six échantillons sanguins ont été analysés. Après extraction, chaque échantillon était injectés 2 

fois en HPLC-Fluo. Le pic du 3-OHB[a]P n’a pas été détecté dans 25 % des injections (3 

injections sur les 12 injections). Suite à ce problème, différentes hypothèses ont été testées :  

 Problème lié aux choix de mauvaises longueurs d’onde pour détecter le 3-OHB[a]P dans 

la matrice sanguine 

 Problème lié à la rétention de 3-OHB[a]P sur la colonne d’analyse HPLC 

 Problème lié à la matrice sanguine : le sang contient des composés lipidiques qui 

peuvent être extraits par la LLE sur lesquels peut se fixer le 3-OHB[a]P.  

Suite à ces différentes hypothèses, plusieurs essais ont été réalisés avec changement des 

longueurs d’onde d’excitation et d’émission pour la détection du 3-OHB[a]P, changement du 

solvant de reprise du résidu sec (100 μL MeOH + 100 μL acétone) pour permettre une meilleure 

dissolution du résidu, changement du gradient du solvant d’élution, changement de colonne. La 

LQ obtenue était de 250 ng.L-1 pour 3-OHB[a]P mais le rendement d’extraction était seulement 

de 48 %.  

Au cours du développement de la méthode, différents problèmes sont apparus : importante 

variabilité de pic du 3-OHB[a]P pour un même échantillon sanguin extrait sur 2 jours différents 

(Figure 14), absence de détection du pic du 3-OHB[a]P dans certains points de la gamme. 

 



147 

 

 

Figure 14 : Chromatogrammes d’un même échantillon sanguin extrait 2 fois par LLE avec l’acétate d’éthyl 

et repris dans 200 µL ACN/acétone (v/v) 

 

Suite à ces problèmes, une étude bibliographique a été menée pour essayer de mieux 

comprendre ces variations et de rechercher de nouvelles méthodes d’extraction du 3-OHB[a]P 

sanguin. Sugiraha et al. avaient montré que le 3-OHB[a]P se liait de façon covalente à 

l’hémoglobine ce qui rendait difficile son extraction par les solvants organiques et que la 

fraction libre du 3-OHB[a]P était oxydée en B[a]P-3,6-dione [Sugihara 2003]. Ceci explique 

que le 3-OHB[a]P libre dans le sang soit instable car il se lie aux protéines et molécules 

sanguines et subit des oxydations rendant ainsi le dosage du 3-OHB[a]P non répétable au niveau 

sanguin. 

 

Le même problème était observé pour le 1-OHP. 

 

Ainsi, l’analyse du 3-OHB[a]P et du 1-OHP dans le sang a malheureusement dû être 

abandonnée. 

 

2.3 Analyse du tétraol-B[a]P dans le sang 

 

L’analyse du tétraol-B[a]P a été réalisée comme décrit par Barbeau et al. (2018) avec quelques 

adaptations des volumes : 100 µL de sang ont été dilués dans 5 mL de solution tampon acétate 
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(pH = 4,66) et 10 mL d’eau Milli Q. Après hydrolyse enzymatique, concentration par 

purification et dérivatisation au BSTFA, l'analyse a été réalisée à l'aide d'une GC-MSMS-NCI. 

La LQ était de 2 pg.mL-1. 

 

3 Mise au point de l’analyse des HAP dans les organes 

 

La méthode d’analyse des HAP dans les organes (foie et reins) était identique à celle appliquée 

pour les fèces : 3 g de foie ou 1 rein entier étaient broyés avec 4 mL de tampon d’acétate (pH = 

4,66). Un aliquot de 2 mL de la suspension obtenue était dilué dans 4 mL de solution de tampon 

acétate (pH = 4,66) puis purifié par double LLE avec 4 mL d’AE. Les extraits organiques (7 

mL) étaient mélangés puis purifiés par dSPE en utilisant des tubes Z-Sep (Supel QuE, Sigma-

Aldrich). 

Les surnageants d’extraction étaient ensuite évaporés à sec puis dilués dans 1 mL d’acétone/ 

ACN (v/v). Les HAP étaient analysés par HPLC sur un système Alliance Waters® 2695 équipé 

d’une colonne C18 de Waters® PAH (150 x 3 mm, 5µm) et d’un détecteur de fluorescence 

multi-longueur d'onde Waters® 2489 (HPLC-Fluo). Les rendements d’extraction dans le foie 

variaient entre 76 % pour le B[e]P à 90 % pour le Flua. Les rendements d’extraction dans les 

reins variaient entre 75 % pour le B[g,h,i]P à 93 % pour le Flua. Les LQ pour le foie et les reins 

étaient comprises entre 0,25 et 1 ng.g-1. 

 

4 Conclusion 

 

Au total, nous avons mis au point les analyses suivantes (Figure 15) : 

Dans les fèces :  

- Analyse des HAP particulaires, du 1-OHP et du 3-OHB[a]P par HPLC-Fluo après 

extraction par double LLE suivie d’une dSPE. Les LQ étaient comprises entre 4 et 20 pg.g-1 

pour les HAP et étaient de 0,5 et 5 pg.g-1 pour le 1-OHP et le 3OHB[a]P. 

- Analyse du tétraol-B[a]P par GC-MSMS-NCI après extraction par SPE. La LQ était de 

5 pg.g-1 de fèces. 

Dans le sang :  

- Analyse des HAP particulaires par HPLC-Fluo après extraction par double LLE. Les 

LQ variaient entre 0,3 ng.mL-1 pour le B[a]P et 1,6 ng.mL-1 pour le Pyr. 
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- Analyse du tétraol-B[a]P par GC-MSMS-NCI après extraction par SPE. La LQ était de 

2 pg.mL-1. 

- L’analyse du 3-OHB[a]P et du 1-OHP a été abandonnée du fait d’un manque de 

reproductibilité des analyses 

Dans le foie et les reins :  

- Analyse des HAP particulaires par HPL-Fluo après extraction par double LLE suivie d’une 

dSPE. Les LQ étaient comprises entre 0,25 et 1 ng.g-1. 
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Figure 15 : Analyse des HAP et leurs métabolites dans les fèces, le sang et les organes. 

ACN : acétonitrile, AE : acétate d’éthyle, BSTFA : N,O-bis(triméthylsilyl)trifluoroacétamide, CH : cyclohexane, dSPE : extraction en phase solide dispersive, GC-MSMS-NCI : 

chromatographie gazeuse couplée à un spectromètre de masse en ode tandem avec une source d’ionisation chimique négative, HAP : hydrocarbure aromatique polycyclique, 

HPLC-Fluo : chromatographie liquide haute performance avec détection fluorescence, LLE : extraction liquide-liquide, SPE : extraction en phase solide, tétraol-B[a]P : 

tétraol-benzo[a]pyrène, 1-OHP : 1-hydroxypyrène, 3-OHB[a]P : 3-hydroxybenzo[a]pyrène.
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Chapitre III : Analyse des HAP particulaires et leurs métabolites 

dans les fèces et les organes de rats exposés au B[a]P seul ou à 

un mélange de HAP 
 

Comme nous l’avons montré précédemment (Partie II, Chapitre I), l’élimination urinaire des 

métabolites du B[a]P (3-OHB[a]P et tétraol-B[a]P) était diminuée de 50 % après une semaine 

d’exposition au B[a]P en mélange (0,2-CTP) par comparaison au B[a]P seul à la même dose 

(0,2-B[a]P) (Partie II, Chapitre I, Paragraphe 3). Ceci pourrait être expliqué par une diminution 

de l’absorption des HAP avec le mélange et/ou à une augmentation du métabolisme intestinal 

diminuant ainsi la quantité de B[a]P absorbée. De plus cette diminution de l’élimination urinaire 

des métabolites du B[a]P pourrait être dûe à une diminution du métabolisme hépatique avec le 

mélange suite à une saturation et/ou une compétition enzymatique entre les différents HAP du 

mélange. Toutefois après 10 semaines d’exposition, l’élimination urinaire du 3-OHB[a]P était 

identique entre le mélange (0,2-CTP) et le B[a]P seul (0,2-B[a]P) alors que celle du tétraol-

B[a]P restait diminuée avec le mélange. De plus, l’élimination urinaire du 3-OHB[a]P et du 

tétraol-B[a]P était augmentée seulement avec le groupe du B[a]P à faible dose (0,02 B[a]P). 

En complément de l’analyse des métabolites urinaires, le B[a]P et ses métabolites ont été 

analysés dans les fèces des groupes 0,2-B[a]P et 0,2-CTP afin de voir si l’exposition au mélange 

(0,2-CTP) avait une influence sur l’absorption et le métabolisme intestinal du B[a]P.  

Les dosages sanguins du B[a]P et du tétraol-B[a]P n’ont pas pu être réalisés car nous ne 

disposions pas d’échantillon de sang. Enfin, les niveaux de B[a]P ont été dosés dans le foie et 

le rein. Tous les résultats étaient tous inférieurs aux LQ, soit < 0,25 ng.g-1 pour le foie et < 1 

ng.g-1 pour le rein ce qui ne nous a pas permis d’étudier l’effet mélange. 

 

1 Calcul de différents paramètres et analyses statistiques 

 

La quantité de croquettes consommée par jour a été calculée en divisant la quantité de 

croquettes consommée pendant le séjour dans la cage métabolique (72 heures) par 3. 

Le poids des fèces ajusté à la quantité de croquettes a été calculé en divisant la moyenne des 

valeurs des 3 jours du poids des fèces par la quantité des croquettes consommée par jour.  

 

L’élimination fécale des HAP et de leurs métabolites a été calculée en pourcentage de la dose 

administrée du HAP parent. Elle a été calculée par l’équation suivante : 
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Somme de la quantité de HAP ou du métabolite éliminé pendant 3 jours ∗ 100

Quantité du HAP administrée pendant 3 jours
 

 

L’étude de la variabilité entre les 2 groupes (0,2-B[a]P et 0,2-CTP) de la quantité de croquettes 

consommée par jour, du poids des fèces, de l’élimination fécale des HAP et de leurs métabolites 

à la 1ère et 10ème semaine a été réalisée par le test de Kruskal-Wallis. 

L’étude de la variabilité entre la 1ère et la 10ème semaine de la quantité de croquettes 

consommée par jour, du poids des fèces, de l’élimination fécale des HAP et leurs métabolites a 

été réalisée par le test de Wilcoxon pour les données appariées. 

Pour les tests statistiques, une valeur p inférieure à 0,05 a été considérée comme significative. 

 

2 Effet du mélange sur la toxicocinétique du B[a]P 

 

2.1 Effet du mélange sur l’alimentation de rats 

 

Durant la 1ère semaine, la quantité de croquettes consommées par jour ainsi que le poids des 

fèces éliminé par jour ajusté à la quantité de croquettes consommées étaient identiques entre les 

rats SD exposés au B[a]P seul (0,2-B[a]P) et ceux exposés au mélange contenant la même 

quantité de B[a]P (0,2-CTP) (Tableau 20).  

 

Tableau 20 : Quantité de croquettes consommées par jour et poids des fèces éliminés par jour chez des rats 

SD exposés pendant 10 semaines au B[a]P à 0,2 mg.kg-1.J-1 (0,2 B[a]P) ou à un mélange industriel de HAP 

ajusté à 0,2 mg.kg-1.J-1 B[a]P (0,2 CTP) 

 0,2 B[a]P 0,2 CTP 

Quantité de croquettes 

consommées par jour (g.J-1) 

Semaine 1 31,3 ± 6,1 30,6 ± 3,1 

Semaine 10 20,7 ± 2,6* 20,2 ± 2,6* 

Poids des fèces ajusté à la 

quantité de croquettes 

consommées (g.g-1) 

Semaine 1 0,3 ± 0,04 0,3 ± 0,05 

Semaine 10 0,3 ± 0,06 0,3 ± 0,07 

Les valeurs correspondent à la moyenne ± écart-type (n = 5 rats par groupe). * : p < 0,05 en comparaison avec la 

semaine 1. 

 

2.2 Effet du mélange sur l’absorption intestinale du B[a]P 

 

L’élimination fécale du B[a]P était 2 fois plus faible dans le groupe 0,2-CTP par rapport au 

groupe 0,2-B[a]P au cours de la première semaine (6,2 % versus 3,0 %; p = 0,01) (Figure 16). 
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Figure 16 : Elimination fécale du B[a]P chez des rats SD exposés au B[a]P à 0,2 mg.kg-1.J-1 (0,2 B[a]P) ou à 

un mélange industriel de HAP ajusté à 0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P (0,2 CTP) pendant 10 semaines 

Les valeurs correspondent au pourcentage de la dose administrée du B[a]P (n = 5 rats par groupe). Les lignes 

horizontales représentent de bas en haut : le minimum, le 25ème, 50ème et 75ème percentiles, le maximum. Le sigle 

° représente des valeurs extrêmes * : p < 0,05. 

 

L’élimination fécale du B[a]P pendant la 1ère semaine d’exposition (6,2 %) est du même ordre 

de grandeur que celle rapportée dans d'autres études portant sur l'exposition au B[a]P seul. En 

effet, après l'administration de 0,1 et 1 mg.kg-1 de B[a]P à des rats Fischer F-344, 7,8 et 5,6 % 

de la dose ont été retrouvés dans les fèces [Hecht 1979]. Après exposition orale de rats SD à 

une dose plus élevée de 10 mg.kg-1, 4 % du B[a]P ont été retrouvés dans les fèces [Moreau 

2015b].  

La réduction de l'élimination fécale du B[a]P quand celui-ci est administré en mélange ne peut 

pas s'expliquer par une augmentation de l'absorption du B[a]P car plusieurs études indiquent 

que l'absorption des HAP diminue lorsqu'ils sont en mélanges [Bartosek 1984, Ramesh 2001] 

et que ceci va à l’encontre de la diminution des niveaux de métabolites urinaires que nous avons 

mesurés avec le mélange. L’hypothèse la plus probable pouvant expliquer la diminution de 

l'élimination fécale du B[a]P est l’augmentation du métabolisme intestinal du B[a]P avec le 

mélange. Pour étayer cette hypothèse, nous avons analysé les métabolites du B[a]P dans les 

fèces.  

 

2.3 Effet du mélange sur le métabolisme intestinal du B[a]P 

 

Alors que le pourcentage de B[a]P éliminé sous forme de tétraol-B[a]P après une semaine 

d’exposition était 50 % plus élevé avec le mélange par comparaison au B[a]P seul (0,0051 % 
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versus 0,0035 %; p = 0,032), le pourcentage de B[a]P éliminé sous forme de 3-OHB[a]P était 

50 % plus faible avec le mélange (6,3 % versus 9,6 %; p = 0,008) (Figure 17).  

 

 

Figure 17 : Elimination fécale du 3-OHB[a]P et du tétraol-B[a]P chez des rats SD exposés au B[a]P à 0,2 

mg.kg-1.J-1 (0,2 B[a]P) ou à un mélange industriel de HAP ajusté à 0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P (0,2 CTP) pendant 

10 semaines 

Ces valeurs sont exprimées par le pourcentage de la dose administrée du B[a]P (n = 5 rats par groupe). Les lignes 

horizontales représentent de bas en haut : le minimum, le 25ème, 50ème et 75ème percentiles, le maximum. Le sigle 

° représente des valeurs extrêmes * : p < 0,05; ** : p < 0,01. 

 

Après exposition au B[a]P seul, les pourcentages de B[a]P éliminés dans les fèces que nous 

avons mesurés sous forme de métabolites sont du même ordre de grandeur que ceux rapportés 

dans la littérature. En effet, après une injection intraveineuse de rats SD de 10 mg.kg-1 de B[a]P, 

12,9 ± 1,0 % de la dose administrée a été retrouvé dans les fèces sous forme de 3-OHB[a]P 

[Marie 2010]. De plus, 7,6 % et 0,0023 % du B[a]P ont été retrouvés dans les fèces 

respectivement sous forme de 3-OHB[a]P et tétraol-B[a]P après une exposition orale de rats 

SD à 10 mg.kg-1 de B[a]P [Moreau 2015b]. Enfin, après exposition orale de rats Lewis à 0,03 

mg.kg-1 de B[a]P, 8,8 % de la dose de B[a]P étaient éliminés dans les fèces sous forme de 3-

OHB[a]P [van Schooten 1997].   

 

Après une semaine d’exposition, le pourcentage du 3-OHB[a]P mesuré dans les fèces était plus 

faible avec le mélange que le B[a]P seul, alors que celui du tétraol-B[a]P était plus élevé. Ces 

résultats sont différents de ceux observés au niveau urinaire chez les mêmes rats, où les 

pourcentages du 3-OHB[a]P et tétraol-B[a]P étaient plus faibles après exposition au mélange 

qu’après exposition au B[a]P pur [El Hajjar 2023]. Cette différence pourrait être expliquée par 

une différence d’induction enzymatique avec le mélange entre l’intestin et le foie, et par une 

orientation du métabolisme vers la voie de bio-activation au niveau intestinal et une saturation 
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ou compétition enzymatique au niveau hépatique. En effet, l’expression des CYP varie entre 

l’intestin et le foie. Chez les rats, les CYP les plus exprimés dans l'intestin sont 1A1, 1B1 et 

3A1 et, à un niveau moindre, 2C6 et 2C11. D'autres CYP (1A2, 2A1, 2B2, 2E1, 3A2 et 4A1) 

ne sont pas exprimés dans l'intestin alors qu’ils sont présents dans le foie du rat. Le CYP 1A1, 

principal CYP de métabolisme du B[a]P, n'est pas exprimé à l’état basal dans le foie du rat et 

nécessite une induction pour être exprimé [Zhang 1996]. Dans l'intestin, les CYP 1A1 et 1B1 

sont les CYP les plus induits après une exposition aux HAP [Fang 2010, Roos 2002, Shimada 

2003] et l'induction des CYP peut se produire pour des niveaux plus faibles de HAP que ceux 

requis pour induire leur expression dans le foie [Roos 2002]. 

De plus, il semblerait qu’il existe une prédominance de la voie des diol-époxydes dans le 

métabolisme intestinal du B[a]P. Chez l’humain, des études épidémiologiques ont indiqué 

qu'une consommation élevée de B[a]P par voie orale était associée à un risque accru d'adénomes 

colorectaux en lien avec une augmentation de la formation du BPDE dans le côlon [Martínez 

Góngora 2019, Sinha 2005]. Enfin, différentes études ont montré que la formation d'adduits à 

l'ADN dans l'épithélium du côlon passait par la voie des diol-époxydes [Alexandrov 1996, 

Autrup 1978].  

 

2.4 Conclusion générale sur l’effet du mélange sur la toxicocinétique du B[a]P 

 

Les analyses du B[a]P et de ses métabolites au niveau des fèces ont permis d’apporter des 

données sur l’absorption et le métabolisme intestinal du B[a]P et de compléter les données 

centrées sur les métabolites urinaires (partie 2, Chapitre I) après exposition à un mélange d’HAP 

(Figure 18). 
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Figure 18 : Effet du mélange sur la toxicocinétique du benzo[a]pyrène 

B[a]P : benzo[a]pyrène, 3-OHB[a]P : 3-hydroxyenzo[a]pyrène. 

 

L’exposition au mélange n’entraîne aucun effet sur l’alimentation (quantité de croquettes 

consommées par jour, poids des fèces ajusté à la quantité des croquettes) et l’hydratation des 

rats (volume et créatinine urinaires). Par contre, le mélange semble modifier le métabolisme 

intestinal du B[a]P avec une augmentation préférentielle de la voie de bio-activation du 

B[a]P générant ainsi une augmentation du tétraol-B[a]P au niveau des fèces. L’exposition au 

mélange pourrait également augmenter l’absorption intestinale du B[a]P expliquant la 

baisse du B[a]P fécal et il serait intéressant de doser le B[a]P au niveau sanguin pour confirmer 

cette hypothèse. Enfin, le mélange semble diminuer ou retarder le métabolisme hépatique 

du B[a]P du fait d’une saturation et/ou d’une compétition enzymatique expliquant la baisse des 

niveaux de métabolites urinaires.  

 

3 Effet de l’exposition répétée sur la toxicocinétique des HAP 

 

3.1 Effet de l’exposition répétée sur l’alimentation de rats 
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La quantité de croquettes consommées par jour ainsi que le poids des fèces éliminé par jour 

ajusté à la quantité de croquettes consommées étaient restés identiques entre les rats SD exposés 

au B[a]P seul (0,2-B[a]P) et ceux exposés au mélange contenant la même quantité de B[a]P 

(0,2-CTP) à la 10ème semaine d’exposition (Tableau 20).  

Après 10 semaines d’exposition, la quantité de croquettes consommées par jour diminuait de 

34 % par rapport à la semaine 1, quel que soit le groupe alors que le poids des fèces éliminé par 

jour ajusté à la quantité de croquettes consommées restait identique (Tableau 20). 

 

3.2 Effet de l’exposition répétée sur l’absorption intestinale des HAP 

 

A la 10ème semaine d’exposition, l’élimination fécale du B[a]P est devenue identique entre les 

2 groupes (1,7 % versus 1,0 % ; p = 0,485) (Figure 16) alors qu’elle était 2 fois plus faible avec 

le mélange durant la 1ère semaine. 

 

Après 10 semaines d’exposition, les pourcentages de B[a]P éliminés dans les fèces étaient 57 

et 68 % plus faibles que ceux de la semaine 1 pour les groupes 0,2-B[a]P et 0,2-CTP 

respectivement (p = 0,043) (Figure 16). Dans le groupe 0,2-CTP, les pourcentages des autres 

HAP (Flua, Chr, B[a]A, B[b]F, B[k]F, B[j]F, IP, B[g,h,i]P) éliminés dans les fèces étaient 

également diminués de 34 à 78 %  (p = 0,043), à l'exception du Pyr et du DB[a,h]A, pour 

lesquels seule une tendance à la baisse a été observée (p = 0,08) (résultats non montrés). 

 

La diminution de l’élimination fécale des HAP après une exposition répétée peut s’expliquer 

par une augmentation de l’absorption digestive des HAP et là encore, il aurait été intéressant 

d’analyser les HAP au niveau sanguin. Cette augmentation d’absorption pourrait être expliquée 

pour une part par la diminution de la consommation de croquettes après 10 semaines 

d’exposition entraînant une plus grande proportion de B[a]P libre au niveau intestinal. Un autre 

facteur pourrait être l’altération de l'intégrité de la barrière intestinale en lien avec une 

inflammation de la muqueuse iléale et colique après une exposition répétée. Celle-ci a été mise 

en évidence chez la souris après une exposition de 28 jours à 50 mg.kg-1.J-1 de B[a]P [Ribière 

2016], avec une diminution de certaines souches de bactéries comme les Lactoacillaceae, 

Mucispirillum et Ruminococcaceae ou une augmentation d'autres souches comme les 

Desulfovibrionaceae. Ces dernières sont en effet connues pour être liées à des maladies 

inflammatoires, telles la colite ulcéreuse et la maladie de Crohn [Rooks 2014, Vigsnaes 2013, 

Wang 2010]. L'exposition aux HAP modifie le microbiote intestinal [He 2019] qui, à son tour, 
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peut entraîner des changements dans l'absorption du B[a]P et dans son métabolisme. En effet, 

après un co-traitement de B[a]P et de Lactobacillus, l'élimination fécale du B[a]P augmente de 

50 % par rapport à l'exposition au B[a]P seul [Liu 2021]. Toutefois, la relation entre microbiote, 

métabolisme et absorption des HAP est complexe et encore mal élucidée.  

 

La diminution de l’élimination fécale des HAP après une exposition répétée peut également 

être expliquée par une augmentation du métabolisme intestinal des HAP ce qui explique que 

nous allons là encore analyser les métabolites du B[a]P dans les fèces. 

 

3.3 Effet de l’exposition répétée sur le métabolisme intestinal des HAP 

 

La diminution du 3-OHB[a]P observée durant la 1ère semaine avec le mélange était retrouvée 

après 10 semaines (11,1% versus 6,1%; p = 0,002) (Figure 17) alors qu’il n’y avait plus de 

différence pour le tétraol-B[a]P entre les 2 groupes (0,0029% versus 0,0024%, p = 0,589) 

(Figure 17). 

 

Après 10 semaines d’exposition, le pourcentage de B[a]P éliminé dans les fèces sous forme de 

3-OHB[a]P était comparable à celui de la première semaine d’exposition, et ce pour les 2 

groupes (0,2-B[a]P et 0,2-CTP) (Figure 17). Dans le groupe 0,2-CTP, le pourcentage de Pyr 

éliminé sous forme de 1-OHP était également comparable entre la 1ère et la 10ème semaine (7,44 

% contre 6,38 % respectivement, p = 0,500) (résultats non montrés). Alors que ceci restait vrai 

pour le pourcentage éliminé sous forme de tétraol-B[a]P pour le groupe 0,2-B[a]P, ce 

pourcentage était diminué de 50 % dans le groupe 0,2-CTP (p = 0,043) (Figure 17).  

 

Ainsi, après une exposition répétée, les pourcentages de HAP éliminés dans les fèces sous forme 

de métabolites ne sont pas augmentés ce qui n’est pas en faveur avec une augmentation du 

métabolisme intestinale des HAP mais plutôt avec une augmentation de l’absorption du B[a]P. 

Celle-ci pourrait expliquer la diminution du pourcentage de B[a]P éliminé dans les fèces sous 

forme de tétraol-B[a]P après exposition au mélange.  

 

3.4 Conclusion générale sur l’effet de l’exposition répétée sur la toxicocinétique des 

HAP 
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L’exposition répétée aux HAP augmente l’absorption intestinale des HAP en lien avec une 

diminution de la quantité de croquettes consommées mais probablement aussi avec une 

inflammation de la muqueuse intestinale et/ou une modification de la composition du 

microbiote. Cette augmentation d’absorption de B[a]P pourrait expliquer la diminution du 

pourcentage de B[a]P éliminé dans les fèces sous forme de tétraol-B[a]P après exposition au 

mélange. Le métabolisme hépatique pourrait être augmenté avec les faibles doses. 

Cependant, avec les fortes doses et le mélange, le métabolisme hépatique n’est pas augmenté 

probablement suite à une saturation du système enzymatique dès la 1ère semaine d’exposition 

(Figure 19).  

 

 

Figure 19 : Effet de l'exposition répétée sur la toxicocinétique des HAP 

B[a]P : benzo[a]pyrène, HAP : hydrocarbures aromatiques polycycliques, 1-OHP : 1-hydroxypyrène, 3-

OHB[a]P : 3-hydroxybenzo[a]pyrène, 3-OHB[e]P : 3-hydroxybenzo[e]pyrène 3-OHChr : 3-hydroxychrysène, 6-

OHChr : 6-hydroxychrysène, 8-OHB[k]F : 8-hydroxybenzo[k]fluoranthène. 0,02-B[a]]P : groupe de rats 

recevant le B[a]P seul à 0,02 mg.kg-1.J-1, 0,2-B[a]P : groupe de rats recevant le B[a]P seul à 0,2 mg.kg-1.J-1, 0,2-

CTP : groupe recevant le mélange de HAP à base de CTP ajusté à 0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P 

 

Pour approfondir nos résulats, il serait intéressant d’étudier : 

- les autres voies de bio-activation du B[a]P (comme l’analyse du B[a]P-1,6-dione et le B[a]P-

3,6-dione) et essayer de les comparer avec les autres métabolites du B[a]P analysés 

régulièrement comme le 3-OHB[a]P et le tétraol-B[a]P dans les mêmes matrices (comme dans 

les microsomes hépatiques)  
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- l’activité enzymatique des CYP et de l’EH dans le foie et les intestins à différents moments 

de l’exposition pour vérifier si l’induction enzymatique persiste tout au long de l’exposition où 

si elle disparait après une exposition répétée 

- le microbiote intestinal et la vérification de l’effet du mélange sur celui-ci.  

 

Ainsi, nos résultats montrent que la présence d’autres HAP a une influence sur la 

toxicocinétique des HAP avec des effets qui sont différents selon la durée d’exposition. Ceci 

est très important pour la compréhension des effets sanitaires liés à l’exposition chronique aux 

HAP éliminés dans l’environnement sous forme de mélange complexe dont la composition 

varie considérablement en fonction de l’origine de l’exposition. De plus, ces facteurs doivent  

être pris en considération lors  de la détermination des VTR.
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Chapitre IV :  Impact du choix du modèle expérimental (modèle animal) 

dans les études de toxicologie : Influence des facteurs génétiques et 

environnementaux sur la toxicocinétique du B[a]P seul ou inclus dans un 

mélange complexe 
 

1 Introduction et objectifs 

 

En recherche, l’utilisation de modèles animaux est très fréquente. Selon le ministère de 

l’Enseignement Supérieur et de la recherche, en 2021, l’utilisation de modèles animaux a 

représenté 35 % des études de recherche fondamentale, 25 % des études en recherche appliquée 

et 31 % des études toxicologiques règlementaires [Ministère de l’Enseignement Supérieur de 

la Recherche et de l’Innovation 2023]. Selon cette même source, il apparait que 1 893 897 

animaux (61 % des souris, 9 % des rats, 9 % des lapins, 8 % des poissons, et 13 % autres espèces 

avec hamsters, cobayes, furets, poulets, cochons d’Inde, chats, chien, primates, …) ont été 

utilisés en 2021 [Ministère de l’Enseignement Supérieur de la Recherche et de l’Innovation 

2023]. La mise en place de ces protocoles est très contrôlée et doit répondre à différentes 

exigences pour obtenir l’accord des comités d’éthiques.  En effet, toutes les expériences sur les 

modèles animaux doivent être conduites dans le respect du bien-être animal et selon la règle 

des 4R « Remplacer, Réduire, Raffiner, Responsabilité ». 

La toxicologie est une branche des sciences biologiques qui étudie les effets néfastes des 

substances chimiques, physiques ou éventuellement microbiologiques sur la santé des êtres 

vivants. Malgré l’existence des modèles ex vivo (organes isolés par exemple), in vitro (modèles 

cellulaires, organes sur puce) ou in silico (modèle toxicococinétique à base physiologique  

(PBPK), modèle relation quantitative structure-activité (QSAR)) qui permettent de réaliser des 

screenings, d’étudier des mécanismes d’action toxiques, de prédire des dangers et ainsi de 

répondre partiellement aux problématiques de remplacement et de réduction, les modèles 

animaux offrent de nombreux avantages en toxicologie, en particulier les modèles rongeurs. 

Ainsi, les modèles animaux sont aujourd’hui encore indispensables malgré l’essor de ces 

méthodes alternatives pour évaluer les effets toxiques des produits chimiques sur l'être humain 

pour différentes raisons : 

- Les interactions entre les organes et les tissus : Les modèles animaux fournissent une 

image plus complète de la circulation des substances dans l’organisme 

(toxicocinétique), des effets toxiques d'un produit chimique en examinant ses 

interactions entre différents organes et tissus, ainsi que les effets potentiels sur 
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l'ensemble de l'organisme. Les modèles in vitro ne permettent pas de reproduire cette 

complexité dans son intégralité et ne prennent souvent en compte qu'un seul type de 

cellule ou de tissu. De plus, les différents organes peuvent communiquer ensemble par 

l’intermédiaire des systèmes nerveux, circulatoires comme le sang et la lymphe qui 

peuvent permettre la circulation des protéines, des hormones, des cytokines, des 

vésicules extracellulaires, des microARN, des métabolites [Bayraktar 2017, 

Ramachandra 2012, Wang 2021]. La construction des modèles PBPK qui intègrent la 

toxicocinétique des substances s’appuient sur des résultats le plus souvent issus d’études 

animales. 

- La métabolisation des produits chimiques : Les produits chimiques sont souvent 

métabolisés par l'organisme au niveau de plusieurs organes et tissus avant d’exercer 

leurs effets toxiques et /ou d'être éliminés. De même, une substance peut être 

métabolisée dans un organe et avoir une action toxique à distance de cet organe. Les 

modèles animaux permettant d’appréhender l’organisme dans son entière complexité. 

- Les réponses comportementales : Les effets toxiques d'un produit chimique peuvent 

également se manifester par des réponses comportementales, telles que l’agressivité, la 

perte de coordination, la somnolence, la perte de la mémoire, ... Même si, 

l’interprétation des résultats des tests de comportement est très délicate les modèles 

animaux permettent d’appréhender cet aspect de la toxicologie.  

- De plus, les modèles animaux sont nécessaires pour étudier les effets à long terme des 

substances chimiques sur la santé.  

 

Cependant, outre le fait que l’utilisation des animaux à des fins de recherche et d’évaluation de 

risque présente des questionnements éthiques, il est important également de souligner la 

difficulté d’extrapoler des résultats obtenus sur des modèles rongeurs, à l’homme. Les 

différences anatomiques, physiologiques et biochimiques peuvent influencer la façon dont les 

substances chimiques sont absorbées, distribuées, métabolisées et excrétées par les animaux, ce 

qui peut limiter la pertinence de ces modèles pour prédire les effets chez l'homme et qui oblige 

lors de la détermination des VTR à prendre une marge de sécurité pour pallier à cette variabilité 

inter-espèce. De plus, les réponses aux substances chimiques peuvent varier en fonction de 

l'espèce animale, de l'âge, du sexe et de l'état de santé [Le magueresse-Battistoni 2020], d’où 

l’importance des lignes directrices internationales pour les tests sur les animaux en toxicologie 

et en recherche, qui ont été développées pour standardiser les tests d’évaluation des risques 

toxiques sur les modèles animaux. Ils existent plusieurs types de lignes directrices : les lignes 
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directrices internationales de l'Organisation de Coopération et de Développement Economiques 

(OCDE), celles de l'Union Européenne (UE), celles du « National Institutes of Health » (NIH) 

des États-Unis, et celles du Programme National de Toxicologie (NTP) des États-Unis. Ces 

lignes directrices fournissent des recommandations précises pour la réalisation des tests sur les 

animaux, afin de garantir leur reproductibilité et leur fiabilité. Ces lignes directrices diffèrent 

par leurs objectifs. Par exemple, celles du NTP visent les études concernant l’évaluation des 

risques toxicologiques des produits chimiques, et celles du NIH visent les études destinées à la 

recherche bio-médicale. Mais même avec ces lignes directrices, le choix du modèle rongeur 

reste parfois difficile et variable selon le contexte des études. Il est donc important de considérer 

tous ces aspects lors du choix d'un modèle pour évaluer les effets toxiques d'un produit 

chimique. Ainsi, un certain nombre de questions peuvent se poser lors de la réflexion sur la 

mise en place d’un modèle animal : Quelle est la souche la plus pertinente ? Quel sexe ? Quel 

âge ? Quel régime alimentaire ? Quelles expositions pour se rapprocher d’une exposition 

humaine (voie d’exposition, doses, durée, mélanges de substances) ? Quel niveau de 

standardisation pour diminuer la reproductibilité mais prendre en compte les variabilités inter-

individus ? Combien d’animaux pour avoir une expérience significative ?  

 

L’objectif de cette partie de mon travail de thèse a été d’étudier l’influence de certains de 

ces facteurs (génétiques et environnementaux) sur la toxicocinétique des HAP. Ces 

composés sont une famille de molécules ubiquitaires de l’environnement étudiée depuis de 

nombreuses années par notre laboratoire qui nous permette d’appréhender ces questions selon 

l’angle des expositions à des mélanges complexes qui constitue un réel enjeu en toxicologie 

aujourd’hui. De plus, notre laboratoire était partenaire d’un projet financé par l’ANSES 

intitulé « Utilisation des microARNs circulants comme indicateurs d’exposition aux HAP seuls 

et en mélange (miR Expo)» porté par Pr Lydie Sparfel de l’Institut de Recherche en Santé, 

Environnement et Travail (UMR_S 1085) qui nous a amené à nous poser un certain nombre de 

questions avant de finaliser le choix de notre protocole d’exposition de rongeurs aux HAP. Ce 

projet avait comme objectif la recherche de nouveaux biomarqueurs d’effet aux HAP en 

mélanges sur un modèle murin par différentes approches : les microARN en collaboration avec 

l’équipe de Pr Lydie Sparfel, la protéomique en collaboration avec la plateforme Prométhée 

avec le Pr Michel Sève et le Dr Sandrine Bourgoin.  

 

Les particularités, la toxicocinétique et les effets toxiques des HAP sont décrits dans la première 

partie de ma thèse (Partie I, Chapitres I et II) et ne seront pas repris dans ce chapitre.  
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Les facteurs que nous avons choisis d’étudier sont classés en 2 catégories : 

 

Facteurs génétiques : 

 

La variabilité inter-souche a été le premier facteur génétique étudié.  

 

Une souche de rats fait référence aux rats de laboratoire ayant été reproduits dans l'isolement 

sur plusieurs générations. Une souche de rat est créée par reproduction pour produire des rats 

similaires entre eux pouvant donc être utilisés pour la recherche. Wistar, Fischer, et Sprague 

Dawley, et leurs centaines de divisions internes, sont des exemples de souches de rats.  

Une souche non-consanguine est définie comme le résultat de moins de 20 générations 

d’accouplement entre frères et sœurs. Une souche consanguine est définie comme le résultat de 

plus de 20 générations d'accouplements entre frères et sœurs. 

 

En effet, selon les guidelines OCDE sur la toxicocinétique n°417, le choix de l’espèce animale 

ainsi que le choix de la souche doit se faire selon la littérature en utilisant le modèle animal le 

plus utilisé avec la substance d’essai concernée [OCDE 2010]. Ainsi concernant les études de 

toxicocinétique des HAP, l’espèce animale la plus utilisée est le rat (Rattus Norvegicus) mais 

avec différentes souches : SD [Bouchard 1996, 1998a, 1998b, 2002, Cao 2005, Foth 1988, 

Kadry 1995, Kang 2007, Kim 2012, Laher 1984, 1987, Marie 2010, Moreau 2015a, 2015b, 

Rahman 1986, Ruzgyte 2006, Stavric 1994, Tzekova 2004, Wiersma 1983], W [Elovaara 2003, 

Grimmer 1988, 1997, Jacob 1989, Jongeneelen 1984, Kawamura 1988, Lipniak-Gawlik 1998, 

Ruzgyte 2006], Fischer F-344 [Hecht 1979, Ramesh 2001, Walker 2007], Long-Evans [Grova 

2017], Lewis [Godschalk 2000]. Cependant, peu d’études ont comparé la toxicocinétique des 

HAP entre les différentes souches de rat. Ruzgyte et al. (2006) ont montré qu’après exposition 

au pyrène à différentes doses (0,01; 0,1; 1 et 10 mg.kg-1) par voie intra-veineuse, l’élimination 

urinaire du 1-OHP était diminuée par 2 chez les W (0,3 – 0,4 %) en comparaison aux SD (0,6 

– 0,8 %), sans étude de l’équipement enzymatique. Il nous est donc paru intéressant de 

comparer la toxicocinétique des HAP dans leur ensemble (et pas seulement le Pyr) sur les 2 

souches de rats les plus utilisées dans la littérature : les SD et les W.  
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La variabilité inter-individuelle : ce facteur est connu chez les humains qui présentent des 

différences variées (au niveau génétique, mode de vie, maladie sous-jacente, état nutritionnel, 

…) ce qui les rend plus ou moins susceptibles à certaines substances ou à certaines maladies. 

Ainsi, ce facteur est pris en compte lors de la définition des VTR en appliquant un facteur 

d’incertitude maximal de 10 lorsqu’aucun élément d’information sur ce sujet n’est disponible 

[ANSES 2017, INERIS 2016]. Ainsi pour étudier cette variabilité inter-individuelle sur la 

toxicocinétique des différentes molécules, nous avons étudié les différences entre individus 

d’une même souche de rats non consanguins.  

 

Une colonie non-consanguine (outbred) : produit des animaux homogènes, génétiquement 

indéfinis, sauf éventuellement pour certains caractères évidents, comme la couleur du pelage. 

L'effectif de la population doit être élevé, sans apport extérieur (colonie fermée). Le système 

d'accouplement inclut les reproducteurs dans une table de nombres au hasard. La sélection est 

donc minimale et les animaux présentent des caractères relativement stables dans le temps. Les 

modèles de rats non-consanguins sont génétiquement diversifiés. Comme l'homme présente une 

variabilité génétique, ces modèles sont utiles pour prédire comment les variations génétiques 

sont liées aux maladies. 

 

Une colonie consanguine (inbred) : Les rats consanguins sont créés par l'accouplement d'au 

moins 20 générations de combinaisons frère/sœur ou parent/enfant, dans le but d'atteindre 

l'homozygotie. L'accouplement se poursuit jusqu'à ce que les descendants soient génétiquement 

identiques à leurs parents, uniformité phénotypique pour la plupart des caractères (couleurs 

du pelage, potentiel enzymatique), et que chaque organisme individuel puisse être traité comme 

un clone (ils sont similaires à 99,5 %).  

 

Facteurs environnementaux : 

 

Le jeûne :  dans les guides pratiques de l’expérimentation animale, il n’y a pas d’indication sur 

une éventuelle mise à jeun des rats avant l’intervention expérimentale lors de l’étude de la 

toxicocinétique de produits chimiques [OECD 2010]. Or, dans les études intégrant des 

paramètres métaboliques, ou des approches -omiques (protéomique, métabolomique), la prise 

alimentaire à des moments différents et en quantité différente par les rats peut avoir une 

influence majeure sur les résultats, ce qui amène à proposer parfois une mise à jeun des rats 
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avant l’euthanasie. Dans ce contexte et dans le but de préparer un nouveau protocole 

d’exposition pour faire des analyses de protéomique, nous avons souhaité étudier l’influence 

du jeûne sur la toxicocinétique des HAP.  

 

D’autre part, il est important de noter que cette étude de l’influence de ces différents facteurs 

sur la toxicocinétique d’une substance chimique a été réalisée à partir de différents protocoles 

expérimentaux dont certains ont été conçus avec d’autres objectifs. Les conditions 

expérimentales ne sont donc pas toujours idéales et peuvent présenter quelques faiblesses qui 

limitent certaines interprétations. Ces limites seront discutées dans la partie Discussion 

générale. Néanmoins, cette étude apporte des informations importantes sur certains paramètres 

à considérer lorsque l’on construit une étude de toxicologie.   

 

2 Matériels et méthodes 

 

2.1 Expérimentations animales 

 

Tous ces protocoles impliquant des animaux ont été préalablement examinés par le comité 

d'éthique local " Comité d'Ethique pour l'Expérimentation Animale no.#12, Cometh-Grenoble" 

et approuvés par le Ministère de la Recherche (APAFIS#16910-2018092816061560v2 et 

APAFIS#27189-2020091414284549 v6). 

 

Les protocoles ont été réalisés au niveau de la Plateforme de Haute Technologie Animale 

(PHTA) à l’UGA (Grenoble, France), EU0197, Accord C38-51610006, dans des conditions 

spécifiques d'absence de pathogènes, dans un environnement à température contrôlée avec un 

cycle lumière/obscurité de 12 heures et un accès ad libitum à l'eau et à la nourriture (LASQC 

diet ROD-16R®,Grenobios, France). 

L'hébergement des animaux et les protocoles étaient effectués conformément aux 

recommandations de la Direction des Services Vétérinaires, Ministère de l'Agriculture de 

France, conformément à la Directive 2010/63/UE du Conseil des Communautés Européennes 

et aux recommandations de la Fédération des Associations Européennes de Science des 

Animaux de Laboratoire. 
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2.2 Protocoles animaux pour l’étude des effets génétiques et environnementaux sur la 

toxicocinétique du B[a]P 

 

Trois protocoles ont été utilisés (Figure 20). 

 

 

Figure 20 : Protocoles animaux pour l'étude de l'effet des facteurs génétiques et environnementaux sur la 

toxicocinétique des HAP 

 

Protocole 1 : Etude de l’effet mélange lors d’une exposition chronique 

Le premier protocole était celui décrit dans El Hajjar et al. (2023). Brièvement, des rats SD de 

6 semaines (n=7) étaient exposés à 0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P (0,2-B[a]P) ou à un mélange 

industriel de HAP à base de CTP ajusté à 0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P (0,2-CTP) durant 5 jours par 

semaine pendant 10 semaines. Au début de chaque semaine, les rats étaient pesés afin d'ajuster 

la quantité de HAP administrée aux poids des animaux. Durant la première et la dixième 

semaine, les rats ont été placés dans une cage métabolique individuelle pendant 72 heures (dont 

24h d’acclimatation) pour récupérer les urines et les fèces. La consommation de nourriture et 
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la consommation d'eau ont été mesurées pendant les 3 premiers jours de la première, la 

cinquième et la dixième semaine. Après 10 semaines, les rats ont été euthanasiés par inhalation 

de dioxyde de carbone (CO2). Les rats ont été mis à jeun 16 heures avant l’euthanasie. 

 

Protocole 2 : Projet miRExpo 

Le deuxième protocole a été conduit avec des rats W de 11 semaines (n=10) qui ont été exposés 

à 0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P (0,2-B[a]P) ou à un mélange industriel de HAP à base de CTP ajusté 

à 0,2 mg.kg-1.J-1  (0,2-CTP) pendant 4 jours consécutifs. Au début de la semaine, les rats ont 

été pesés afin d'ajuster la quantité de HAP administrée aux animaux. Directement après le 

premier gavage, les rats ont été placés dans une cage métabolique individuelle pendant 72 

heures (dont 24h d’acclimatation) pour récupérer les urines et les fèces. La consommation de 

nourriture et la consommation d'eau ont été mesurées pendant leur séjour dans la cage 

métabolique. Après le 4ème et dernier gavage, les rats ont été mis à jeun pendant 4 heures pour 

être euthanasiés par inhalation de CO2. Les organes et le sang ont été récupérés après euthanasie. 

 

Protocole 3 : Etude préliminaire du projet miRExpo 

Ce protocole a été conduit pour étudier l’effet du jeûne sur la toxicocinétique du B[a]P. Il faisait 

partie des études préliminaires ayant pour objectif de fixer les différents paramètres (comme la 

dose de B[a]P, le temps entre le dernier gavage et l’euthanasie des rats) du protocole animal 

destiné à la recherche de nouveaux biomarqueurs d’effet de l’exposition du B[a]P seul ou en 

mélange (projet miRExpo). Vu le nombre de paramètres à déterminer, il a fallu réaliser plusieurs 

études préliminaires. Compte tenu du R de réduire de la règle des 4R, chacune de ces études 

préliminaires n’a pu être réalisée qu’avec 3 rats par groupe.  

 

Le protocole a été mené avec 3 rats W de 11 semaines. La dose de 2 mg.kg-1.J-1 a été choisie 

car c’était la plus faible dose avec laquelle on pouvait doser le B[a]P et les autres HAP dans le 

sang.  

Deux groupes de rats (n=3) étaient exposés à 2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P pendant 4 jours consécutifs. 

Au début de la semaine, les rats ont été pesés afin d'ajuster la quantité de HAP administrée aux 

animaux. Directement après le premier gavage, les rats ont été placés dans une cage 

métabolique individuelle pendant 72 heures (dont 24 h d’acclimatation) pour récupérer les 

urines et les fèces. La consommation de nourriture et la consommation d'eau ont été mesurées 

pendant leur séjour dans la cage métabolique. 4 heures après le 4ème gavage, les rats ont été 

euthanasiés par inhalation de CO2 et les organes et le sang ont été récupérés. 
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 Dans un groupe, les rats ont eu accès à l’eau et à la nourriture jusqu’à l’euthanasie alors que 

dans le deuxième groupe, les rats ont été mis à jeun 16 heures avant l’euthanasie avec accès à 

l’eau.  

 

2.3 Analyse des HAP et de leurs métabolites dans les fèces, le sang et les urines 

 

Alors que les analyses des métabolites urinaires des HAP étaient déjà réalisées au laboratoire 

depuis de nombreuses années [Barbeau 2011, 2018, Marques 2021], les analyses des HAP et/ou 

de leurs métabolites (1-OHP, 3-OHB[a]P et tétraol-B[a]P) dans le sang, les fèces et les organes 

(foie et reins) ont été développées durant ma thèse. Elles ont été présentées dans la Partie II, 

Chapitre II. 

 

2.4 Calcul des différents paramètres 

 

Le poids des fèces éliminés par jour, le volume urinaire éliminé par jour et la créatinine 

urinaire éliminée par jour ont été calculés par la moyenne des valeurs des 3 jours.  

La quantité de croquettes consommée par jour et la quantité d’eau bue par jour ont été 

calculées en divisant la quantité de croquettes consommée ou la quantité d’eau bue pendant le 

séjour dans la cage métabolique (72 heures) par 3. 

 

L’élimination fécale et urinaire des HAP et de leurs métabolites a été calculée en pourcentage 

de la dose administrée du HAP parent. Elle a été calculée par l’équation suivante : 

 

Somme de la quantité de HAP ou du métabolite éliminé pendant 3 jours ∗ 100

Quantité du HAP administrée pendant 3 jours
 

 

Pour le calcul de la quantité des HAP dans le sang en % de la dose administrée, la formule 

suivante a été appliquée : 

 

𝐶𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑠𝑎𝑛𝑔𝑢𝑖𝑛𝑒 𝑑𝑒 𝐻𝐴𝑃 ∗ 𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒 𝑠𝑎𝑛𝑔𝑢𝑖𝑛 𝑑𝑒 𝑟𝑎𝑡 ∗ 100

𝑄𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑡é 𝑑𝑒 𝐻𝐴𝑃 𝑎𝑑𝑚𝑖𝑛𝑖𝑠𝑡𝑟é𝑒 𝑝𝑎𝑟 𝑗𝑜𝑢𝑟
 

 

Le volume sanguin de rat a été calculé selon le poids du rat avec une approximation de 6 mL 

de sang pour 100 g de poids corporel [Diehl 2001]. 
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 Pour l’étude de l’effet du jeûne, le pourcentage de variation de l’élimination fécale du B[a]P 

entre le 2ème et le 3ème jour de gavage a été calculée par l’équation suivante : 

 

(% 𝑑𝑒 𝑙′é𝑙𝑖𝑚𝑖𝑛𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑓é𝑐𝑎𝑙𝑒 𝑑𝑢 𝐵[𝑎]𝑃 à 𝐽3 − % 𝑑𝑒 𝑙′é𝑙𝑖𝑚𝑖𝑛𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑓é𝑐𝑎𝑙𝑒 𝑑𝑢 𝐵[𝑎]𝑃 à 𝐽2) ∗ 100 

% 𝑑𝑒 𝑙′é𝑙𝑖𝑚𝑖𝑛𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑓é𝑐𝑎𝑙𝑒 𝑑𝑢 𝐵[𝑎]𝑃 à 𝐽2
 

 

Le pourcentage de variation de l’élimination fécale ou urinaire des métabolites du B[a]P entre 

le 2ème et le 3ème jour de gavage a été calculée par l’équation suivante : 

 

(% 𝑑𝑒 𝑙′é𝑙𝑖𝑚𝑖𝑛𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑑𝑢 𝑚é𝑡𝑎𝑏𝑜𝑙𝑖𝑡𝑒 à 𝐽3 − % 𝑑𝑒 𝑙′é𝑙𝑖𝑚𝑖𝑛𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑑𝑢 𝑚é𝑡𝑎𝑏𝑜𝑙𝑖𝑡𝑒 à 𝐽2) ∗ 100 

% 𝑑𝑒 𝑙′é𝑙𝑖𝑚𝑖𝑛𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑑𝑢 𝑚é𝑡𝑎𝑏𝑜𝑙𝑖𝑡𝑒 à 𝐽2
 

 

Pour l’étude de la variabilité inter-individuelle, le coefficient de variation (CV) a été calculé 

selon l’équation suivante : 

𝐸𝑐𝑎𝑟𝑡 − 𝑡𝑦𝑝𝑒 ∗ 100

𝑀𝑜𝑦𝑒𝑛𝑛𝑒
 

2.5 Analyses statistiques 

 

L’étude de la variabilité entre les 2 souches a été réalisée par le test de Kruskal-Wallis. 

La variation inter-individuelle est considérée comme très faible avec un CV < 10 %, et faible 

avec un CV entre 10 et 20 % [Aronhime 2014]. 

Les corrélations entre les différents paramètres ont été faites par la corrélation de Spearman. 

Pour les tests statistiques, une valeur p inférieure à 0,05 a été considérée comme significative. 

 

2.6 Présentation des résultats 

 

Pour la présentation de l’effet des différents facteurs sur la toxicocinétique des HAP, les 

résultats seront présentés de la façon suivante :  

 Effet du facteur étudié sur les paramètres généraux qui peuvent influencer l’absorption 

intestinale :  quantité des croquettes consommées, poids des fèces éliminés 

 Effet du facteur étudié sur l’absorption intestinale : avec analyse des HAP dans les fèces  

 Effet du facteur étudié sur le métabolisme intestinal : avec analyse des métabolites des 

HAP (1-OHP, 3-OHB[a]P, tétraol-B[a]P) dans les fèces. 
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 Effet du facteur étudié sur les paramètres généraux qui peuvent influencer l’élimination 

urinaire des métabolites : quantité d’eau bue, volume urinaire et créatinine urinaire 

 Effet du facteur étudié sur le métabolisme hépatique des HAP et l’élimination urinaire 

de leurs métabolites : avec analyse des métabolites des HAP dans les urines. 

 Effet du facteur étudié sur l’absorption intestinale et le métabolisme hépatique des 

HAP : avec analyse des HAP dans le sang prélevé dans l’aorte  

 

La figure 21 montre le plan de présentation des résultats avec les différents facteurs étudiés.
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Figure 21 : Plan de présentation des résultats des facteurs pouvant avoir un effet sur la toxicocinétique des HAP 

HAP : hydrocarbures aromatiques polycycliques, B[a]P : benzo[a]pyrène, SD : Sprague Dawley, W : Wistar.
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3 Résultats et discussion  

 

3.1 Facteurs génétiques 

 

Les résultats des facteurs génétiques (variabilités inter-souche et inter-individuelle) sur la 

toxicocinétique du B[a]P étaient similaires chez des rats exposés au B[a]P seul à 0,2 mg.kg-1.J-

1 (0,2-B[a]P) à ceux des rats exposés au mélange (0,2-CTP). Aussi, pour faciliter la 

compréhension des résultats, seuls les résultats des variabilités inter-souche et inter-individuelle 

sur la toxicocinétique des HAP (y compris celles du B[a]P) chez les rats exposés au mélange 

de HAP ajusté à 0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P (0,2-CTP) seront présentés. 

 

3.1.1 Variabilité inter-souche (SD versus W) de la toxicocinétique des HAP 

 

Pour répondre à cette question, nous avons comparé les rats SD du protocole 1 après une 

semaine d’exposition aux rats W du protocole 2.  L’exposition était pour les 2 groupes de 1 

semaine au mélange de HAP ajusté à 0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P (0,2-CTP). Toutefois, l’âge des 

rats étaient différents : 6 semaines pour les SD dans le protocole 1 qui étudiait l’exposition 

répétée au mélange et 11 semaines pour les W dans le protocole 2 qui n’était conduit que sur 

une semaine. 

 

3.1.1.1 Variabilité inter-souche sur les paramètres généraux influençant l’absorption intestinale 

 

La quantité de croquettes consommées par jour ajustée au poids corporel était plus élevée 

chez les SD âgés de 6 semaines (119 g.kg-1.J-1) que chez les W âgés de 11 semaines (55 g.kg-

1.J-1) (p < 0,001) (Figure 22).  

 

Cette différence de consommation de croquettes entre les 2 souches pouvait être expliquée par 

la différence d’âge des 2 souches de rats. En effet, la quantité de croquettes consommées par 

jour ajustée au poids corporel diminue avec l’âge chez les rats SD (p = 0,018) (Figure 22).  
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Figure 22 : Quantité de croquettes consommées par jour ajustée au poids corporel des rats chez les rats 

Sprague Dawley (SD) âgés de 6, 10 et 15 semaines (en blanc) et chez les rats Wistar (W) âgés de 11 semaines 

(en gris) exposés à un mélange de HAP 

 n=7 rats pour SD, et n = 10 rats pour W. Les lignes horizontales représentent de bas en haut : le minimum, le 

25ème, 50ème et 75ème percentiles, le maximum. Le sigle ° représente des valeurs extrêmes. * : p < 0,05; ** : p < 

0,001; *** : p < 0,001.  

 

A l’âge de 6 semaines, les rats SD étaient en pleine croissance et consommaient plus de 

croquettes qu’à l’âge de 10 semaines où la courbe de croissance commencait à se stabiliser et 

qu’à l’âge de 15 semaines où la courbe de croissance atteignait un plateau (Figure 23). 

 

 

Figure 23 : Courbe de croissance des rats SD de l’âge de 6 semaines à l’âge de 15 semaines 

Chaque droite correspond à la courbe de croissance d’un rat. 

 

Toutefois à âge comparable, la quantité de croquettes consommées par jour ajustée au 

poids corporel reste plus élevée chez les SD que chez les W. En effet, elle était de 74 g.kg-

1.J-1) chez les SD âgés 10 semaines et de 55 g.kg-1.J-1 chez les W âgés de 11 semaines (p = 

0,001) (Figure 22). 
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En plus de l’âge, la différence de consommation de croquettes entre les 2 souches pourrait être 

expliquée par des conditions d’exposition différentes. En effet, les rats SD âgés de 10 

semaines avaient déjà eu 5 semaines d’exposition, étaient dans des cages normales et étaient 

probablement moins stressés que les rats W qui étaient à leur 1ère semaine d’exposition et 

étaient dans des cages métaboliques, ce qui pourrait influencer leur consommation alimentaire.   

D’autre part, il a été constaté une agressivité plus importante chez les W par rapport aux SD 

pouvant être liée à une différence inter-souche et/ou aux conditions expérimentales. Ce constat 

a également été fait par d’autres utilisateurs de rongeurs dans notre animalerie mais également 

par des utilisateurs d’autres animaleries que nous avons contactées, ce qui va plutôt dans le sens 

d’une différence de comportement due au fond génétique. Enfin, différentes études ont montré 

que des différences de comportement pouvaient exister entre des rats de différentes souches 

[Drolet 2002, Rex 1996, 2004]. Rex et al. (2004) ont montré que la modification de différentes 

conditions environnementales (éclairage, isolement social, durée du test) n’avait pas d’effet sur 

le comportement des rats SD. A l’inverse, chez les rats W, le changement des conditions 

environnementales aboutissait à une augmentation de l’anxiété mesurée par la durée des 

contacts sociaux actifs, la fréquence des contacts sociaux actifs, le temps de latence avant le 

premier contact. 

 

Le poids de fèces était significativement plus élevé de 50 % chez les SD âgés de 6 semaines 

par rapport aux W âgés de 11 semaines (p < 0,001, Figure 24a). Cette différence est 

probablement due à une plus grande quantité des croquettes consommées par les SD que par un 

transit ou un péristaltisme intestinal différent entre les 2 souches. En effet, cette différence 

n’était plus retrouvée après ajustement du poids des fèces par la quantité des croquettes 

consommées (p = 1,000; Figure 24b) après une semaine d’exposition (figure 24b), ou après 10 

semaines d’exposition (résultats non montrés). 
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Figure 24 : Poids des fèces éliminés par jour (a) et ajusté à la quantité des croquettes consommées par jour 

(b) chez les rats Sprague Dawley (SD) âgés de 6 semaines (en blanc) et chez les rats Wistar (W) âgés de 11 

semaines (en gris) après 1 semaine d’exposition à un mélange de HAP 

 n=5 rats pour SD, et n = 10 rats pour W. Les lignes horizontales représentent de bas en haut : le minimum, le 

25ème, 50ème et 75ème percentiles, le maximum. Le sigle ° représente des valeurs extrêmes. *** : p < 0,001.  

 

3.1.1.2 Variabilité inter-souche de l’absorption intestinale des HAP parents 

 

Le pourcentage des HAP totaux (somme des 12 HAP analysés) éliminés dans les fèces par 

rapport à la dose administrée était environ 2 fois plus élevé chez les SD (40,2 %) que chez les 

W (18,9 %) (p < 0,001) (Tableau 21). Alors que l’élimination fécale des HAP à FPM (Flua et 

Pyr) était identique entre les 2 souches (p = 0,513), celle des HAP à HPM était plus élevée chez 

les rats SD que chez les W (p < 0,001) à l’exception du B[e]P (Tableau 21). 

 

Tableau 21: Elimination fécale des HAP parents exprimée en % de la dose administrée chez des rats 

Sprague Dawley (SD) (n = 5) et des rats Wistar (W) (n = 10), après exposition à un mélange de HAP 

 

Flua : fluoranthène, Pyr : pyrène, Chr : chrysène, B[a]A : benzo[a]anthracène, B[b]F : benzo[b]fluoranthène, 

B[k]F : benzo[k]fluoranthène, B[j]F : benzo[j]fluoranthène, B[e]P : benzo[e]pyrène, B[a]P : benzo[a]pyrène, 

IP : indénol[1,2,3-cd]pyrène, B[g,h,i]P : benzo[g,h,i]pérylène, DB[a,h]A : dibenzo[a,h]anthracène, Med : 

médiane, Moy : moyenne, ET : écart-type.  

Les HAP en noir sont les HAP à faible poids moléculaire, les HAP en rouge sont les HAP à haut poids moléculaire. 
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De plus, il apparait que l’élimination fécale des HAP augmente avec le PM de la molécule chez 

les SD (Figure 25). Ceci est en accord avec la littérature qui montre que l’élimination fécale des 

HAP augmente avec leur PM chez différentes espèces animales comme les rats SD [Chang 

1943, Rahman 1986], les hamsters [Mirvish 1981], les chèvres [Grova 2002] et les cochons 

[Laurent 2002]. Par contre, pour les W, l’élimination fécale des HAP n’était pas corrélée avec 

leur PM (p = 0,502) (Figure 25). 

 

 

Figure 25 : Corrélation entre l’élimination fécale des HAP exprimée en % de la dose administrée et leur 

poids moléculaire chez des rats Sprague Dawley (SD) et des rats Wistar exposés à un mélange industriel de 

HAP 

n=5 rats pour SD, et n = 10 rats pour W. 

 

De plus, le profil des pourcentages des HAP parents éliminés dans les fèces était différent entre 

les 2 souches de rats (Figure 26). Pour les SD, les composés majoritaires étaient le B[j]F et le 

DB[a,h]A et IP puis venaient par ordre décroissant : B[g,h,i]P > Flua  B[b]F  B[k]F   B[e]P 

 B[a]P > B[a]A   Chr > Pyr. Pour les W, le composé majoritaire était le Flua puis venaient 

par ordre décroissant : B[j]F  B[g,h,i]P > Pyr  Chr  B[e]P  DB[a,h]A  > B[b]F   B[k]F > 

B[a]A    B[a]P   IP.  
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Figure 26 : Profil d’élimination fécale des HAP exprimée en % de la dose administrée chez des rats Sprague 

Dawley (SD) et des rats Wistar (W) exposés à un mélange de HAP 

La répartition des HAP est faite à partir des valeurs médianes (n=5 rats pour SD, et n = 10 rats pour W). Flua : 

fluoranthène, Pyr : pyrène, Chr : chrysène, B[a]A : benzo[a]anthracène, B[b]F : benzo[b]fluoranthène, B[k]F : 

benzo[k]fluoranthène, B[j]F : benzo[j]fluoranthène, B[e]P : benzo[e]pyrène, B[a]P : benzo[a]pyrène, IP : 

indénol[1,2,3-cd]pyrène, B[g,h,i]P : benzo[g,h,i]pérylène, DB[a,h]A : dibenzo[a,h]anthracène.  

Les HAP en noir sont les HAP à faible poids moléculaire, les HAP en rouge sont les HAP à haut poids moléculaire. 

 

La différence d’élimination fécale des HAP à HPM entre les 2 souches pourrait être 

expliquée par plusieurs hypothèses : 

Premièrement, l’élimination fécale des HAP plus élevée chez les SD pourrait être dûe à une 

plus grande quantité de croquettes consommées. En effet, les HAP à HPM vont s’adsorber sur 

les croquettes diminuant ainsi la quantité d’HAP libres capables de traverser la barrière 

intestinale. Ceci est en accord avec certaines études qui ont montré que l’élimination fécale des 

HAP augmentait lorsqu’ils étaient adsorbés sur une matrice solide par comparaison avec une 

forme libre dissoute dans une solution [Kawamura 1988, van Schooten 1997].  

Deuxièmement, cette différence d’absorption des HAP à HPM pourrait être due à une 

variabilité inter-souche de l’absorption intestinale des HAP à HPM. Cette absorption plus 

faible chez les SD par rapport aux W avait déjà été mis en évidence pour d’autres molécules 

lipophiles, telles que la saikosponine [Fu 2019] ou le métoprolol [Oltra-noguera 2015] et avait 

été expliquée par des différences de mouvements des fluides intestinaux et du microbiote 

intestinal [Marques 2015] entre les 2 souches.  

Enfin, cette différence pourrait être dûe à une variabilité inter-souche du métabolisme 

intestinal des HAP à HPM avec un métabolisme plus faible chez les SD par rapport au W. 

Pour vérifier cette hypothèse, les métabolites des HAP ont été analysés dans les fèces. 

 

3.1.1.3 Variabilité inter-souche du métabolisme intestinal des HAP 
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Au niveau des métabolites, le pourcentage de Pyr éliminé dans les fèces sous forme de 1-OHP 

était identique entre les 2 souches (p = 0,594) (Figure 27a) ce qui va à l’encontre d’une 

différence inter-souche du métabolisme intestinal du Pyr. 

 

 

Figure 27 : Elimination fécale du 1-OHP (a), du 3-OHB[a]P (b) et du tétraol-B[a]P (c) chez les rats Sprague 

Dawley (SD) (en blanc) et chez les rats Wistar (W) (en gris) exposés à un mélange de HAP, exprimée en % 

de la dose administrée du Pyr et du B[a]P respectivement 

 n=5 rats pour SD, et n = 10 rats pour W. Les lignes horizontales représentent de bas en haut : le minimum, le 

25ème, le 50ème, le 75ème percentiles et le maximum. Le sigle ° représente des valeurs extrêmes. *** : p < 0,001. 

 

Il en est de même pour le pourcentage de B[a]P éliminé sous forme de 3-OHB[a]P (p = 0,513) 

(Figure 27b). Cependant, l’élimination fécale du tétraol-B[a]P était significativement plus 

élevée chez les SD en comparaison aux W (p < 0,001) (Figure 27c). Ces résultats sont les 

mêmes que l’on s’intéresse à la dose administrée ou à la dose absorbée (dose administrée – dose 

éliminée) (résultats non montrés). 

 

Ces résultats tendent à montrer que, alors que la voie de détoxification est identique entre les 2 

souches, la voie de bio-activation est plus importante chez les SD. Cette différence de 

métabolisme intestinal entre les 2 souches a déjà été rapportée dans la littérature avec 

notamment une différence d’activité enzymatique des CYP intestinaux impliqués dans le 

métabolisme intestinal des HAP. En effet, alors que l’activité du CYP1A1 a été décrit comme 
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plus faible chez les SD par rapport aux W, l’activité du CYP 3A2 était plus élevée [Bruyère 

2009]. D’autres différences ont pu être mises en évidence au niveau de l’équipement 

enzymatique en CYP avec notamment une activité plus faible chez les SD pour les CYP 1A2 

et 2C6 et une activité plus élevée pour le CYP 2D2 [Bruyère 2009]. Il serait intéressant de 

s’intéresser par la suite à une potentielle différence au niveau de l’activité des époxydes 

hydrolases car, à ma connaissance, cela n’a jamais été étudié dans la littérature.   

 

3.1.1.4 Variabilité inter-souche sur les paramètres influençant l’élimination urinaire des 

métabolites des HAP 

 

La quantité d’eau bue par jour était plus élevée chez les SD que chez les W (p = 0,043) (Figure 

28a) mais celle-ci était comparable après ajustement à la quantité de croquettes consommées (p 

= 0,330) (Figure 28b). Donc, la consommation d’eau augmentait avec la quantité de croquettes 

consommées et la plus grande quantité d’eau bue par les SD que par les W pourrait s’expliquer 

par une plus grande quantité de croquettes consommées par les SD. 

 

 

Figure 28 : Quantité d’eau bue, volume urinaire et créatinine urinaire chez les rats Sprague Dawley (SD) 

(en blanc) et chez les rats Wistar (W) (en gris) exposés à un mélange de HAP 

n=7 rats pour SD, et n = 10 rats pour W. La figure a présente la quantité d’eau bue par jour, la figure b présente 

la quantité d’eau bue par jour ajustée à la quantité des croquettes consommées par jour, la figure c présente le 

volume urinaire éliminé par jour, la figure d présente le volume urinaire éliminé par jour ajusté à la quantité 

d’eau bue par jour, la figure e présente la concentration urinaire journalière de la créatinine, et la figure f présente 
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la concentration urinaire journalière de la créatinine ajustée au poids corporel du rat. Les lignes horizontales 

représentent de bas en haut : le minimum, le 25ème, 50ème et 75ème percentiles, le maximum. Le sigle ° représente 

des valeurs extrêmes. * : p<0,05.  

 

Le volume urinaire éliminé par jour était identique entre les SD et les W, que celui-ci ait été 

(p = 1,000) ou non ajusté à la quantité d’eau bue (p = 0,417) (Figure 28b, 28c). De même, la 

créatinine urinaire était identique entre les SD et les W que celle-ci ait été (p = 0,962) ou non 

ajustée au poids corporel du rat (p = 0,077) (Figure 28e, 28f). 

 

3.1.1.5 Variabilité inter-souche du métabolisme hépatique des HAP et de l’élimination urinaire 

de leurs métabolites 

 

Les pourcentages de la plupart des métabolites urinaires des HAP étaient significativement plus 

élevés chez les rats SD que chez les W : ils étaient 2 fois plus élevés pour le 1-OHP (p = 0,001), 

le B[a]A-8,9-diol (p < 0,001), le 8-OHB[k]F (p < 0,001), le 3-OHB[a]P (p < 0,001) et le B[e]P-

4,5-diol (p = 0,007); 3 fois plus pour le 3-OHChr (p = 0,033) et le Chr-1,2-diol (p < 0,001); 4 

fois plus pour le 3-OHB[e]P (p = 0,001); et 5 fois plus pour le B[k]F-8,9-diol (p < 0,001) 

(Figure 29). Seul le pourcentage du 6-OHChr était à la limite de la significativité (p = 0,070) et 

celui du tétraol-B[a]P était identique entre les SD et les W (p = 0,210) (Figure 29). 
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Figure 29 : Élimination urinaire des métabolites des HAP chez les rats Sprague Dawley (SD) (en blanc) et 

chez les rats Wistar (W) (en gris) exposés à un mélange de HAP, exprimée en % de la dose administrée  

n = 7 rats pour SD et n = 10 rats pour W. 1-OHP : 1-hydroxypyrène, 3-OHChr : 3-hydroxychrysène, 6-OHChr : 

6-hydroxychrysène, Chr-1,2-diol : chrysène-1,2-dio, B[a]A-8,9-diol : benzo[a]anthracène-8,9-diol, 8-OHB[k]F : 

8-hydroxybenzo[k]fluoranthène, 3-OHB[e]P : 3-hydroxybenzo[e]pyrène, B[e]P-4,5-diol : benzo[e]pyrène-4,5-

diol, 3-OHB[a]P : 3-hyroxybenzo[a]pyrène, tétraol-B[a]P : tétraol-benzo[a]pyrène. Les lignes horizontales 

représentent de bas en haut : le minimum, le 25ème, le 50ème, le 75ème percentiles et le maximum. ° est constitué 

des valeurs extrêmes. * : p<0,05, ** : p<0,01, *** : p<0,001. 

Les HAP en noir sont les HAP à faible poids moléculaire, les HAP en rouge sont les HAP à haut poids moléculaire. 
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Ces résultats sont en accord avec l’étude de Ruzgyte et al. (2006) qui a mis en évidence un 

pourcentage de 1-OHP urinaire 2 fois plus élevé chez les rats SD que chez les W après 

exposition intraveineuse au Pyr, voie d’exposition qui ne prend pas en compte les différences 

d’absorption intestinale du composé entre les 2 souches. 

Cette élimination urinaire des métabolites plus importante chez les SD que chez les W 

pourrait être expliquée par plusieurs facteurs : 

- Une activité enzymatique des CYP hépatiques plus importante chez les SD que chez 

les W. Ceci a déjà été rapporté dans la littérature avec une activité enzymatique plus 

élevée des CYP 1A1 et 1A2 de 30 % chez les SD que chez les W que ce soit à l’état 

basal (180 pmol.mg-1protéine.min-1 versus 140 pmol.mg-1protéine.min-1 

respectivement) [Nishiyama 2016] ou après induction par le B[a]P (800 pmol.mg-

1protéine.min-1 versus 400 pmol.mg-1protéine.min-1 respectivement) [Floreani 2012]. 

- Une excrétion biliaire des métabolites plus faible chez les SD en comparaison avec les 

W comme ceci a été rapporté pour le 1-OHP après exposition au Pyr [Ruzgyte 2006]. 

- Un stockage des HAP et/ou de leurs métabolites plus important dans certains organes 

chez les W. Bien que cette hypothèse ne puisse pas être totalement éliminée, la quantité 

d’HAP parents dans le foie et les reins des rats W restait comme pour les SD inférieure 

à la LQ (0,05 ng.g-1 pour le B[k]F et le B[a]P et 1 ng.g-1 pour le Flua, le Pyr, le B[e]P, 

l’IP et le B[g,h,i]P) (résultats non montrés). 

 

A l’inverse, l’absence de différence dans le pourcentage de B[a]P éliminé dans les urines 

sous forme de tétraol-B[a]P entre les 2 souches pourrait s’expliquer par une saturation de la 

voie de bio-activation du B[a]P qui pouvait être liée à une saturation de l’EH. Ce résultat est 

cohérent avec ceux d'une étude précédente portant sur des modèles in vitro de peau humaine 

exposée au B[a]P seul pendant 24 et 48 heures [Bourgart 2019a]. Alors que le pourcentage du 

B[a]P éliminé sous forme de 3-OHB[a]P dans le milieu était identique quelle que soit la dose 

appliquée, celui du tétraol-B[a]P était plus faible lorsque la dose de B[a]P augmentait. Ce qui 

montre que les enzymes responsables de la formation du tétraol-B[a]P sont saturées pour des 

doses plus faibles que celles responsables de la formation du 3-OHB[a]P. 

 

3.1.1.6 Conclusion de la variabilité inter-souche de la toxicocinétique des HAP  

 

Une variabilité inter-souche entre les SD et les W a été observée au niveau de différentes étapes 

de la toxicocinétique des HAP (Figure 30).  
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Figure 30 : Variabilité inter-souche entre les rats Sprague Dawley (SD) et les rats Wistar (W) pour la 

toxicocinétique des HAP 

B[a]P : benzo[a]pyrène, HAP : hydrocarbures aromatiques polycycliques, HPM : haut poids moléculaire, Pyr : 

pyrène, 1-OHP : 1-hydroxypyrène, 3-OHB[a]P : 3-hydroxybenzo[a]pyrène, 3-OHB[e]P : 3-

hydroxybenzo[e]pyrène 3-OHChr : 3-hydroxychrysène, 6-OHChr : 6-hydroxychrysène, 8-OHB[k]F : 8-

hydroxybenzo[k]fluoranthène. 

 

Alors que l’absorption des HAP de FPM était identique entre les 2 souches, celle des HAP à 

HPM était plus faible chez les SD que chez les W. De même, le métabolisme intestinal du Pyr 

était comparable entre les 2 souches alors que celui du B[a]P était différent, avec une orientation 

vers la voie de bio-activation plus importante chez les SD que chez les W. Ces différences 

pourraient être dûes à une différence de consommation alimentaire (plus grande quantité de 

croquettes consommées par les SD sur lesquelles sont adsorbés les HAP à HPM) mais aussi 

une différence inter-souche de l’absorption et du métabolisme intestinal des HAP en lien avec 

des différences dans l’activité enzymatique des CYP intestinaux, les mouvements des fluides 

intestinaux et le microbiote intestinal. 

De plus le métabolisme hépatique était plus élevé chez les SD en comparaison aux W pour tous 

les métabolites à l’exception du tétraol-B[a]P où la formation des métabolites était identique 

entre les 2 souches. Ceci pourrait être expliqué par une différence inter-souche des activités 
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enzymatiques des CYP hépatiques et/ou de l’excrétion biliaire des métabolites. Enfin, la voie 

de bio-activation du B[a]P serait moins impactée par la variabilité inter-souche suite à une 

saturation plus rapide des enzymes spécifiques de cette voie comme l’EH.  

Ces résultats soulignent donc l’existence de différences significatives dans la toxicocinétique 

et le métabolisme des HAP en fonction de la souche de rat et que donc, le choix de la 

souche est un paramètre important à prendre en compte dans les études de toxicologie. 

 

Pour mieux comprendre ces résulats des analyses supplémentaires seront intéressantes : étude 

de l’expression et de l’activité des enzymes (CYP 1A1, 1B1 et EH) au niveau hépatqiue et 

intestinal et étude de l’excrétion biliaire des métabolites. 

 

3.1.2 Variabilité inter-individuelle  

 

Pour répondre à cette question, nous avons comparé les 10 rats W (âgés de 11 semaines) du 

protocole 2 qui ont été exposés pendant 1 semaine au mélange de HAP ajusté à 0,2 mg.kg-1.J-1 

de B[a]P (0,2-CTP).  

 

3.1.2.1 Variabilité inter-individuelle sur les paramètres généraux influençant l’absorption 

intestinale 

 

Le poids corporel, la quantité de croquettes consommées (ajustée ou non au poids corporel) et 

le poids des fèces (ajusté ou non à la quantité de croquettes consommées) étaient identiques 

entre les 10 rats, avec des CV < 20 (Tableau 22).
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Tableau 22 : Paramètres de distribution du poids corporel, de la quantité des croquettes consommées et du poids des fèces chez des rats Wistar exposés à un mélange 

industriel de HAP 

 Poids du rat (g) 
Quantité de croquettes 

consommées (g.J
-1

) 

Quantité de croquettes 

consommées ajustée au 

poids corporel des rats (g 

croquette.kg
-1

 corporel.J-1) 

Poids des fèces (g.J
-1

) 

Poids des fèces ajusté à la 

quantité de croquettes 

consommées (g fèces.g
-1

 

croquettes) 

Médiane 371 20,8 54,9 6,0 0,3 

Moyenne 369,9 20,6 55,4 6,1 0,3 

ET 34,11 3,1 7,9 1,1 0,0 

CV (%) 9 15 14 17 15 

ET : écart-type, CV : coefficient de variation, n = 10 rats.
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3.1.2.2 Variabilité inter-individuelle de l’absorption intestinale des HAP 

 

La variabilité inter-individuelle du pourcentage des HAP totaux éliminés dans les fèces 

par rapport à la dose administrée était élevée avec un CV de 39 % (Tableau 23). Toutefois, 

il semblait exister 2 groupes de rats (Figure 31) :  

- le premier (rats 1, 2, 3, 4, 6 et 9) où le pourcentage d’élimination fécale des HAP était faible 

avec une élimination fécale des HAP entre 10 et 20 % de la dose administrée. 

- le deuxième (rats 5, 7, 8 et 10) où le pourcentage d’élimination fécale des HAP était plus 

élevée avec une élimination fécale des HAP entre 25 et 35 % de la dose administrée. 

 



188 

 

Tableau 23 : Paramètres de distribution de l’élimination fécale des HAP exprimée en % de la dose administrée chez des rats Wistar exposés à un mélange de HAP 

 Flua Pyr Chr B[a]A B[b]F B[k]F B[j]F B[e]P B[a]P IP B[g,h,i]P DB[a,h]A 
Somme des 

HAP HPM 

Somme des 

HAP 

PM 

(g.mol-1
) 

202,2 202,2 228,28 228,28 252,3 252,3 252,3 252,3 252,3 276,33 276,33 278,33   

Médiane 3,93 1,36 1,09 0,79 1,03 1,01 2,06 0,99 0,67 0,92 2,33 1,19 12,8 18,9 

Moyenne 4,21 2,58 1,40 0,96 1,25 1,44 2,09 1,85 0,93 0,94 2,76 1,63 15,2 22,0 

ET 0,69 2,03 0,72 0,59 0,82 1,08 1,03 1,45 0,69 0,75 1,66 0,94 9,1 8,7 

CV (%) 16 79 51 62 66 75 49 79 75 79 60 57 60 39 

Les valeurs des médianes et des moyennes et des écart-types (ET) sont exprimées en % de la dose administrée du HAP (n = 10 rats). Flua : fluoranthène, Pyr : pyrène, Chr : 

chrysène, B[a]A : benzo[a]anthracène, B[b]F : benzo[b]fluoranthène, B[k]F : benzo[k]fluoranthène, B[j]F : benzo[j]fluoranthène, B[e]P : benzo[e]pyrène, B[a]P : 

benzo[a]pyrène, IP : indénol[1,2,3-cd]pyrène, B[g,h,i]P : benzo[g,h,i]pérylène, DB[a,h]A : dibenzo[a,h]anthracène, CV : coefficient de variation. Somme des  HAP : c’est la 

somme des 12 HAP, Somme des HAP HPM : somme du Chr, B[a]A, B[b]F, B[k]F,B[j]F, B[e]P, B[a]P, IP, B[g,h,i]P et DB[a,h]A.  

Les HAP en noir sont les HAP à faible poids moléculaire, les HAP en rouge sont les HAP à haut poids moléculaire. 
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Figure 31 : Somme des pourcentages des HAP parents éliminés dans les fèces des rats Wistar exposés à un 

mélange de HAP 

n = 10 rats. Flua : fluoranthène, Pyr : pyrène, Chr : chrysène, B[a]A : benzo[a]anthracène, B[b]F : 

benzo[b]fluoranthène, B[k]F : benzo[k]fluoranthène, B[j]F : benzo[j]fluoranthène, B[e]P : benzo[e]pyrène, 

B[a]P : benzo[a]pyrène, IP : indénol[1,2,3-cd]pyrène, B[g,h,i]P : benzo[g,h,i]pérylène, DB[a,h]A : 

dibenzo[a,h]anthracène. 

Les HAP en noir sont les HAP à faible poids moléculaire, les HAP en rouge sont les HAP à haut poids moléculaire. 

 

L’élimination dans les fèces des HAP parents pris individuellement était très variable 

entre les rats avec des CV élevés compris entre 49 et 79%, excepté le Flua qui présentait un 

CV de 16 % (Tableau 23). Cette variation était du même ordre que celle des HAP à HPM (60 

%) (Tableau 23). 

 

Par contre, le profil des pourcentages des HAP à HPM éliminés dans les fèces était 

comparable entre les rats (Figure 32). Les composés les plus éliminés était le B[g,h,i]P et le 

B[j]F puis venaient par ordre décroissant : DB[a,h]P  B[e]P   Chr > B[b]F   B[k]F > B[a]A 

 B[a]P   IP.  

 

 

Figure 32 : Profil des pourcentages des HAP de haut poids moléculaire éliminés dans les fèces des rats 

Wistar exposés à un mélange de HAP 
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n = 10 rats. Chr : chrysène, B[a]A : benzo[a]anthracène, B[b]F : benzo[b]fluoranthène, B[k]F : 

benzo[k]fluoranthène, B[j]F : benzo[j]fluoranthène, B[e]P : benzo[e]pyrène, B[a]P : benzo[a]pyrène, IP : 

indénol[1,2,3-cd]pyrène, B[g,h,i]P : benzo[g,h,i]pérylène, DB[a,h]A : dibenzo[a,h]anthracène. 

 

Enfin, l’étude des corrélations entre les pourcentages des HAP éliminés dans les fèces montrait 

que les HAP de FPM (Flua et Pyr) n’étaient corrélés à aucun autre HAP, alors que les 

HAP de HPM étaient corrélés entre eux (Figure 33).  

Tous ces résultats montrent qu’il existe 3 mécanismes différents pour l’absorption des HAP : 

un pour le Flua qui est identique entre les rats, un pour le Pyr et un pour les 10 HAP à HPM. 

De plus, l’élimination fécale des HAP HPM se fait dans les mêmes proportions entre les 

différents rats. 

 

 

 

Figure 33 : Matrice de corrélation entre les pourcentages de la dose administrée des HAP éliminée dans les 

fèces des rats Wistar exposés à un mélange de HAP 

Les valeurs représentent le coefficient de corrélation entre le % de l’élimination fécale de 2 HAP pour 10 rats. 

Flua : fluoranthène, Pyr : pyrène, Chr : chrysène, B[a]A : benzo[a]anthracène, B[b]F : benzo[b]fluoranthène, 

B[k]F : benzo[k]fluoranthène, B[j]F : benzo[j]fluoranthène, B[e]P : benzo[e]pyrène, B[a]P : benzo[a]pyrène, 

IP : indénol[1,2,3-cd]pyrène, B[g,h,i]P : benzo[g,h,i]pérylène, DB[a,h]A : dibenzo[a,h]anthracène. *<0,05, 

**<0,01. 

Les HAP en noir sont les HAP à faible poids moléculaire, les HAP en rouge sont les HAP à haut poids moléculaire. 

 

Nous avons recherché s’il existait des corrélations entre le pourcentage d’HAP éliminés et la 

quantité de croquettes consommées (ajustée ou non au poids du rat) et le poids des fèces (ajusté 

ou non à la quantité de croquettes consommées).  

Ainsi, nous avons mis en évidence que : 

 le pourcentage de Flua éliminé dans les fèces était plus élevé chez les rats qui avaient 

consommé une plus grande quantité de croquettes (R = 0,72; p = 0.018) (Annexe 1). 
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 le pourcentage de Pyr (qui était différent entre les rats, CV 79 %) était plus faible chez 

les rats qui avaient un poids des fèces plus élevé (R = -0,661; p = 0,038) (Annexe 1).  

Cette différence de mécanisme d’absorption trouvés pour ces 2 HAP qui ont le même PM peut 

être expliquée par des caractéristiques différentes : le flua est un HAP non-alternatif avec une 

disposition angulaire des cycles et une solubilité dans l’eau de 260 µg.L-1 alors que le Pyr est 

un HAP alternatif avec une disposition en cluster des cycles et une solubilité plus faible dans 

l’eau de 135 µg.L-1. 

 

Pour les HAP de HPM, il n’y avait pas de corrélation entre le pourcentage des HAP éliminés 

dans les fèces et la quantité des croquettes consommées ou le poids des fèces (Annexe 1). Ceci 

suggère que l’importante variabilité inter-individuelle de l’absorption des HAP de HPM 

est dûe à d’autres facteurs tels que le pH intestinal, la quantité de fluides intestinaux, le 

mouvement des intestins, la surface de contact entre les croquettes et les HAP (si les croquettes 

étaient mieux rongées par certains rats), ... [Charman 1997, Martinez 2002].  D’après la 

littérature, l’absorption des HAP à HPM dépend fortement de la présence des sels biliaires 

[Rahman 1986] qui vont former des micelles autour des HAP pour leur permettre de traverser 

la couche d’eau stagnante et ainsi pénétrer dans l’entérocyte pour atteindre la circulation 

sanguine [Kelly 2004, Marcil 2004]. Ainsi, en fonction de l’importance de la sécrétion biliaire 

et/ou de la composition de la bile en sels biliaires, on peut distinguer 2 groupes de rats : le 

premier groupe de rats capables de former plus de micelles chez lesquels l’élimination fécale 

des HAP HPM seraient plus faibles et le deuxième où la formation de micelles serait moins 

importante et pour lesquels l’élimination fécale des HAP HPM serait plus élevée.  

Le microbiote intestinal est un autre paramètre qui pourrait influencer l’absorption intestinale 

lorsque les HAP sont administrés par voie orale. En effet, le microbiote qui habite le tractus 

intestinal représente un site pour le métabolisme des xénobiotiques et peut également limiter 

l’absorption des xénobiotiques dans l’intestin grêle [Collins 2020]. Les HAP peuvent modifier 

la composition du microbiote [Li 2020, Zhang 2021] et, à son tour, la modification du 

microbiote intestinal peut entraîner des changements dans l’absorption du B[a]P et dans son 

métabolisme. Ainsi, l’hypothèse pourrait être que les interactions mutuelles entre les HAP et le 

microbiote intestinal seraient différentes entre les rats. Ainsi, le métabolisme des HAP serait 

différent ce qui aurait un effet sur leur absorption [Cavret 2005, Ebert 2005]. 

 

3.1.2.3 Variabilité inter-individuelle du métabolisme intestinal des HAP 
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La variabilité inter-individuelle du pourcentage du Pyr éliminé dans les fèces sous forme de 1-

OHP (CV=16 %), du B[a]P éliminé sous forme de 3-OHB[a]P (CV=17 %) et de tétraol-B[a]P 

(CV = 18 %) était faible (< 20%) (Tableau 24) ce qui montre qu’au niveau intestinal, l’activité 

enzymatique est identique entre les rats. 

 

Tableau 24 : Paramètres de distribution de l’élimination fécale du 1-hydroxypyène (1-OHP), 3-

hydroxybenzo(a)pyrène (3-OHB[a]P) et tétraol-B[a]P exprimée en % de la dose administrée du pyrène et 

du benzo[a]pyrène chez des rats Wistar exposés à un mélange de HAP 

 1-OHP 3-OHB[a]P Tétraol-B[a]P 

Médiane 8,5 4,9 0,0006 

Moyenne 8,5 5,1 0,0007 

ET 1,3 0,9 0,0001 

CV (%) 16 17 18 

ET : écart type, CV : coefficient de variation, n=10 rats. 

 

Aucune corrélation n’a été trouvée entre le pourcentage des HAP éliminés sous forme des 

métabolites et la quantité de croquettes consommées (ajustée ou non au poids du rat) ou le poids 

des fèces (ajusté ou non à la quantité de croquettes consommées) (Annexe 2).  

 

Enfin, les pourcentages du 1-OHP et du 3-OHB[a]P étaient corrélés entre eux (R = 0,867; p= 

0,001) mais ne l’étaient pas avec leur HAP parent ou avec le tétraol-B[a]P (Annexe 2) ce qui 

suggère que la formation du 1-OHP et du 3-OHB[a]P dépend des mêmes facteurs, parmi 

lesquels on trouve les enzymes. 

 

3.1.2.4 Variabilité inter-individuelle des paramètres influençant l’élimination urinaire des 

métabolites des HAP 

 

La variabilité inter-individuelle pour la quantité d’eau bue (ajustée ou non à la quantité de 

croquettes consommées était élevée (23% ou 26 % respectivement) (Tableau 25) ce qui montre 

que la quantité d’eau bue variait entre les rats indépendamment de la consommation des 

croquettes. 
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Tableau 25 : Paramètres de distribution de la quantité d’eau bue, du volume urinaire et de la créatinine urinaire chez des rats Wistar exposés à un mélange de HAP 

 
Quantité d’eau bue 

(mL.J-1) 

Quantité d’eau bue 

ajustée à la quantité de 

croquettes consommées 

(mL.g-1) 

Volume urinaire (mL.J-

1) 

Volume urinaire ajusté 

à la quantité d’eau bue 

(mL urine.mL-1 eau) 

Créatinine urinaire (g.L-

1.J-1) 

Créatinine urinaire 

ajustée au poids 

corporel (g.kg-1 poids 

corporel) 

Médiane 25,3 1,2 8,0 76 0,9 23,6 

Moyenne 27,6 1,4 10,5 82,7 0,9 23,1 

ET 6,4 0,4 6,2 19,18 0,3 4,1 

CV (%) 23 26 59 23 30 18 

ET : écart-type, CV : coefficient de variation, n=10 rats.
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La variabilité inter-individuelle était aussi élevée pour le volume urinaire éliminé par jour (59 

%) et pour la créatinine urinaire éliminé par jour (30 %) (Tableau 25). Cependant, après 

ajustement du volume urinaire à la quantité d’eau bue et de la créatinine urinaire au poids 

corporel, la variabilité inter-individuelle diminuait mais restait supérieure à 20 % pour le 

volume urinaire (CV 23 et 18 % respectivement) (Tableau 25). De plus, la concentration 

urinaire de la créatinine diminuait avec l’augmentation de la quantité d’eau bue et du volume 

urinaire (Annexe 3). Cela signifie que la variabilité inter-individuelle du volume urinaire et de 

la concentration urinaire de la créatinine pourrait être dûe à une différence du taux de la 

filtration rénale du sang suite à la différence de la quantité d’eau consommée.   

 

3.1.2.5 Variabilité inter-individuelle du métabolisme hépatique des HAP et de l’élimination 

urinaire de leurs métabolites 

 

La variabilité inter-individuelle du pourcentage de métabolites éliminés dans l’urine par 

rapport à la dose administrée était plus élevée pour les métabolites monohydroxylés (CV de 

43% pour le 3-OHB[a]P à 73% pour le 3-OHChr) que pour les diols (CV de 18% pour le B[a]A-

8,9-diol à 36% pour le B[k]F-8,9-diol) et le tétraol-B[a]P (CV = 19%) (Tableau 26).  

Cette variabilité inter-individuelle dans l’élimination urinaire des différents métabolites a déjà 

été rapporté mais aucune explication n’a été avancée [Elovaara 2003, Grimmer 1997, Grova 

2018, Ruzgyte 2006, Tzekova 2004]. 

Si l'on considère l'ensemble des métabolites (somme des 11 quantifiés), la variabilité était plus 

faible (26 %) par rapport à chaque métabolite tout seul (Tableau 26), ce qui suggère qu'il ne 

s'agit pas d'une question d'individus métabolisant mal/efficacement les HAP dans leur 

ensemble, mais qu’il est question de la capacité d’un individu à générer des métabolites 

spécifiques.  
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Tableau 26 : Paramètres de distribution de l’élimination urinaire des métabolites des HAP exprimée en % de la dose administrée chez des rats Wistar exposés à un 

mélange industriel de HAP 

 1-OHP 3-OHChr 6-OHChr Chr-1,2diol 
B[a]A-  

8,9-diol 
8-OHB[k]F 

B[k]F-8,9-

diol 
3-OHB[e]P 

B[e]P-4,5-

diol 
3-OHB[a]P 

Tétraol-

B[a]P 

Somme des 

métabolites 

Médiane 0,28 0,007 0,003 0,012 0,31 0,023 0,11 0,08 0,07 0,07 0,00027 1,00 

Moyenne 0,30 0,011 0,004 0,012 0,31 0,025 0,13 0,10 0,08 0,07 0,00029 1,04 

ET 0,13 0,008 0,002 0,004 0,05 0,019 0,05 0,06 0,02 0,03 0,00006 0,269 

CV 44 73 48 36 18 65 36 55 25 43 19 26 

Les valeurs des médianes et des moyennes et des écart-types (ET) sont exprimées en % de la dose administrée des HAP (n = 10 rats).  CV : coefficient de variation. 
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Aucune corrélation n’était retrouvée entre les pourcentages des métabolites urinaires 

monohydroxylés et les diols ou tétraol d’un HAP parent, quelque soit l’HAP considéré : 3-

OHChr et 6-OHChr versus Chr-1,2-diol, 8-OHB[k]F versus B[k]F-8,9-diol; 3-OHB[e]P versus 

B[e]P-4,5-diol; 3-OHB[a]P versus tétraol-B[a]P (Figure 34). Ceci confirme que la formation 

des métabolites monohydroxylés et celle des diols ou tétraol se fait par des voies métaboliques 

différentes et qu’un rat a la capacité à générer un métabolite spécifique d’un HAP. Par exemple, 

le rat 9 était celui qui a éliminé le plus de 3-OHB[a]P alors que pour le tétraol-B[a]P, c’était le 

rat 4 qui en a éliminé le plus.  

 

 

Figure 34 : Matrice de corrélation entre l’élimination urinaire des différents métabolites des HAP exprimée 

en % de la dose administrée des HAP chez des rats Wistar exposés à un mélange de HAP 

Les valeurs représentent le coefficient de corrélation entre le pourcentage des HAP éliminés sous forme des 

métabolites dans les urines pour 10 rats. 1-OHP : 1-hydroxypyrène, 3-OHChr : 3-hydroxychrysène, 6-OHChr : 

6-hydroxychrysène, Chr-1,2-diol : chrysène-1,2-diol, B[a]A-8,9-diol : benzo[a]anthracène-8,9-diol, 8-

OHB[k]F : 8-hydroxybenzo[k]fluoranthène, B[k]F-8,9-diol : benzo[k]fluoranthène-8,9-diol, 3-OHB[e]P : 3-

hydroxybenzo[e]pyrène, B[e]P-4,5-diol : benzo[e]pyrène-4,5-diol, 3-OHB[a]P : 3-hydroxybenzo[a]pyrène. 

*<0,05, **<0,01. 

 

Par contre, il existait des corrélations entre certains métabolites, notamment le 1-OHP avec le 

le 3-OHB[a]P et le tétraol-B[a]P (Figure 32). Cette corrélation pourrait être expliquée par 

différentes hypothèses : 

- Les métabolites qui sont corrélés entre eux sont formés par les mêmes enzymes. Ceci 

pourrait être vrai pour les métabolites monohydroxylés qui sont formés par les CYP 

comme le 1-OHP et le 3-OHB[a]P. Cependant, cette hypothèse ne pourrait pas être vraie 

pour le 1-OHP et le tétraol-B[a]P qui sont formés par des enzymes différentes surtout 

pour l’EH qui intervient uniquement dans la formation du tétraol-B[a]P. 
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- La corrélation entre les métabolites qui ne sont pas formés par les mêmes enzymes 

comme le 1-OHP et le tétraol-B[a]P pourrait être liée à une élimination urinaire 

identique entre ces métabolites. 

 

La variabilité dans l’élimination urinaire des métabolites des HAP pourrait être due à 

différents facteurs :  

- Une variabilité de l’absorption des HAP. Toutefois, aucune corrélation n’a été observée 

entre l’élimination urinaire des métabolites et l’élimination fécale du HAP parent 

(résultats non montrés) ce qui signifie, que l’absorption n’est pas le seul facteur qui 

génère la variabilité inter-individuelle de l’élimination urinaire des métabolites. 

- Une différence de l’activité des enzymes hépatiques impliquées dans le métabolisme 

des HAP  

- Une différence de la fonction rénale. En effet, Bouchard et Viau (1998b) ont montré 

que l’augmentation de la diurèse par l’ajout des électrolytes ou du sucre augmentait de 

3 fois l’élimination urinaire du 1-OHP. Toutefois, le mécanisme d’élimination urinaire 

des HAP n’est pas totalement connu. Ainsi, pour le 3-OHB[a]P il existe un phénomène 

de rétention au niveau des reins qui peut être expliqué par un transfert du 3-OHB[a]P 

du sang vers les tubules rénaux par l’intermédiaire des transporteurs d’anions 

organiques présents sur les membranes basolatérales et apicales des tubules proximaux 

[Marie 2010, Van Aubel 2000, Wright 2004]. Ainsi, l’élimination de certains 

métabolites des HAP pourrait se faire par transport actif au niveau rénal et la variabilité 

inter-individuelle pourrait être due à une différence de l’expression ou de l’activité de 

ces transporteurs entre les rats. Ceci est en accord avec l’absence de corrélation entre 

l’élimination urinaire des métabolites et la créatinine urinaire (Annexe 4). Cependant, 

seule l’élimination du tétraol-B[a]P était corrélée avec la créatinine urinaire (R = 0,733, 

p = 0,025) (Annexe 4) ce qui suggère que l’élimination urinaire du tétraol-B[a]P se fait 

par filtration rénale comme la créatinine.  

 

3.1.2.6 Variabilité inter-individuelle de l’absorption intestinale et du métabolisme hépatique des 

HAP par analyse des HAP sanguins 

 

La variabilité inter-individuelle du pourcentage des HAP totaux mesurés dans le sang par 

rapport à la dose administrée était élevée (CV de 39%) (Tableau 27).  
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Tableau 27 : Paramètres de distribution des pourcentages sanguins de la dose administrée des HAP chez des rats Wistar exposés à un mélange de HAP 

 

Flua Pyr Chr B[a]A B[b]F B[k]F B[j]F B[e]P B[a]P IP B[g,h,i]P 

Sommes 

des HAP à 

HPM 

Somme des 

HAP 

Médiane 0,13 0,17 0,07 0,02 0,02 0,02 0,09 0,36 0,03 0,02 0,45 1,09 1,34 

Moyenne 0,14 0,19 0,08 0,02 0,03 0,03 0,10 0,43 0,04 0,03 0,47 1,23 1,55 

ET 0,05 0,07 0,03 0,01 0,02 0,02 0,04 0,22 0,03 0,02 0,14 0,8 0,59 

CV (%) 40 38 39 62 65 66 37 53 76 72 30 65 39 

Les valeurs des médianes et des moyennes et des écart-types (ET) sont exprimées en concentration sanguine de HAP (ng.mL-1) (n = 9 rats). Flua : fluoranthène, Pyr : pyrène, 

Chr : chrysène, B[a]A : benzo[a]anthracène, B[b]F : benzo[b]fluoranthène, B[k]F : benzo[k]fluoranthène, B[j]F : benzo[j]fluoranthène, B[e]P : benzo[e]pyrène, B[a]P : 

benzo[a]pyrène, IP : indénol[1,2,3-cd]pyrène, B[g,h,i]P : benzo[g,h,i]pérylène, DB[a,h]A : dibenzo[a,h]anthracène, Somme des  HAP : c’est la somme des 12 HAP, Somme 

des HAP à HPM : somme du Chr, B[a]A, B[b]F, B[k]F,B[j]F, B[e]P, B[a]P, IP, B[g,h,i]P,  CV : coefficient de variation. 

Les HAP en noir sont les HAP à faible poids moléculaire, les HAP en rouge sont les HAP à haut poids moléculaire. 
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En effet, le rat 8 a un pourcentage de HAP totaux dans le sang qui est 2 fois plus élevé que celle 

des autres rats que l’on peut diviser en 2 groupes :  

- le premier (rats 1, 2 et 6 et 8) qui a un pourcentage de HAP totaux supérieur à 1,5 % de 

la dose administrée 

- le deuxième (rats 3, 4, 5, 7 et 9) qui a un pourcentage de HAP totaux inférieure à 1,5 %  

(Figure 35). 

Ces 2 groupes sont toutefois différents des 2 groupes de rats classés selon l’élimination fécale 

des HAP.  

De plus, aucune corrélation n’a été retrouvée entre le pourcentage de l’HAP parent mesuré dans 

le sang et celui éliminé dans les fèces (résultats non montrés). 

 

 

Figure 35 : Pourcentages de la dose administrée des HAP dans le sang des rats Wistar, 4 heures après 

l’exposition à un mélange de HAP  

n = 9 rats. Flua : fluoranthène, Pyr : pyrène, Chr : chrysène, B[a]A : benzo[a]anthracène, B[b]F : 

benzo[b]fluoranthène, B[k]F : benzo[k]fluoranthène, B[j]F : benzo[j]fluoranthène, B[e]P : benzo[e]pyrène, 

B[a]P : benzo[a]pyrène, IP : indénol[1,2,3-cd]pyrène, B[g,h,i]P : benzo[g,h,i]pérylène. 

Les HAP en noir sont les HAP à faible poids moléculaire, les HAP en rouge sont les HAP à haut poids moléculaire. 

 

Toutefois, la variabilité inter-individuelle du pourcentage de Flua et le Pyr mesurés dans 

le sang (CV de 40 et 38%) était plus faible pour celle des HAP à HPM (CV de 30 à 76%) 

(Tableaux 23, 27).  

De plus, les HAP à HPM qui avaient les pourcentages les plus élevés dans le sang (B[g,h,i]P, 

B[e]P, B[j]F, Chr et B[k]F) avaient un CV plus faible par rapport à celui observé dans les fèces. 

Pour les autres HAP à HPM (B[a]A, B[b]F, B[a]P, IP), le CV sanguin était comparable à celui 

des fèces (Tableaux 23 et 27). Comme au niveau des fèces, les pourcentages des HAP à HPM 

étaient corrélées entre elles mais ne l’étaient pas à celles des HAP à FPM (Figure 36). Les 



200 

 

pourcentages des HAP de FPM (Flua et Pyr) étaient corrélées entre elles, (R = 0,933, p <0,001) 

ce qui n’était pas vrai au niveau des fèces (Figure 36). 

 

 

Figure 36 : Matrice de corrélation entre les pourcentages sanguins de la dose administrée des HAP chez des 

rats Wistar, 4 heures après l’exosition à un mélange de HAP  

Les valeurs représentent le coefficient de corrélation entre les pourcentages sanguins des 2 HAP pour 9 rats. 

Flua : fluoranthène, Pyr : pyrène, Chr : chrysène, B[a]A : benzo[a]anthracène, B[b]F : benzo[b]fluoranthène, 

B[k]F : benzo[k]fluoranthène, B[j]F : benzo[j]fluoranthène, B[e]P : benzo[e]pyrène, B[a]P : benzo[a]pyrène, 

IP : indénol[1,2,3-cd]pyrène, B[g,h,i]P : benzo[g,h,i]pérylène *<0,05, **<0,01, *** <0,001. 

Les HAP en noir sont les HAP à faible poids moléculaire, les HAP en rouge sont les HAP à haut poids moléculaire. 

 

Enfin, le profil des HAP à HPM mesurés dans le sang était identique entre les rats mais 

présentaient un ordre différent de celui des fèces : B[g,hi]P  B[e]P < B[j]F > Chr > B[k]F  

B[b]F  IP  B[a]P > B[a]A (Figure 37). 

 

 

Figure 37 : Répartition des HAP à haut poids moléculaire dans le sang des rats Wistar, 4 heures après 

l’exposition à un mélange de HAP 
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n = 10 rats. Chr : chrysène, B[a]A : benzo[a]anthracène, B[b]F : benzo[b]fluoranthène, B[k]F : 

benzo[k]fluoranthène, B[j]F : benzo[j]fluoranthène, B[e]P : benzo[e]pyrène, B[a]P : benzo[a]pyrène, IP : 

indénol[1,2,3-cd]pyrène, B[g,h,i]P : benzo[g,h,i]pérylène, DB[a,h]A : dibenzo[a,h]anthracène 

 

Le sang était prélevé dans l’aorte des rats 4 heures après le gavage ce qui correspond au pic 

sanguin des HAP à HPM, celui-ci étant situé entre 3 et 6 heures [Laurent 2002, Marie 2010, 

Moreau 2015b].  Ainsi, pour arriver au niveau de l’aorte, les HAP absorbés au niveau intestinal 

devaient passer avant dans le foie où ils pouvaient être métabolisés (effet du premier passage 

hépatique). Ceci signifie que le pourcentage sanguin des HAP mesuré sous forme inchangée 

correspondait à la quantité des HAP absorbés et qui n’avaient pas encore été métabolisés. Pour 

les HAP à FPM (Flua et Pyr), leur pic plasmatique est obtenu généralement 1 heure après 

l’exposition [Bartosek 1984] ce qui signifie qu’ils avaient déjà fait plusieurs passages dans le 

foie au moment du prélèvement de nos échantillons sanguins.  

 

Tous ces résultats confirment que le pourcentage sanguin des HAP dépend de l’absorption et 

du métabolisme hépatique. De plus, comme pour l’absorption des HAP à HPM où le mécanisme 

d’absorption était identique entre les rats, la priorité de prise en charge des HAP par les enzymes 

hépatiques pour les HAP à HPM était identique entre les rats avec des HAP qui sont plus 

métabolisés que d’autres.  Ainsi, les HAP à HPM qui subissent un métabolisme dès le 1er 

passage hépatique sont : B[a]A, B[b]F, B[a]P, IP, et les autres HAP à HPM (B[g,h,i]P, B[e]P, 

B[j]F, Chr et B[k]F) sont les moins métabolisés. 

 

3.1.2.7 Conclusion générale de la variabilité inter-individuelle de la toxicocinétique des HAP 

 

La variabilité inter-individuelle de la toxicocinétique des HAP a été étudiée chez 10 rats W, de 

même âge et de poids similaires. Ils avaient une consommation de croquettes et un poids de 

fèces comparables. Cependant le métabolisme et la toxicocinétique des HAP étaient 

différentes entre les rats (Tableau 28).  

 

Tableau 28 : Variabilité inter-individuelle entre les rats Wistar pour la toxicocinétique des HAP 

 Résultats 

Absorption -Différence de l’absorption intestinale du Pyr et des HAP à HPM avec distinction 

de 2 groupes différents alors que l’absorption de Flua est comparable entre les rats 

Distribution Pourcentages sanguins des HAP variables entre les rats, avec une plus grande 

variabilité pour les HAP à HPM que pour le Flua et le Pyr 
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Métabolisme -Métabolisme intestinal identique entre les rats 

-Métabolisme hépatique variable selon le rat 

Elimination  -Elimination fécale du Flua, 1-OHP, 3-OHB[a]P et tétraol-B[a]P comparable entre 

les rats 

-Elimination fécale du Pyr et des HAP à HPM variables selon le rat 

-Elimination urinaire des métabolites des HAP variable selon le rat surtout pour les 

métabolites monohydroxylés / diols et tétraol 

 

L’absorption intestinale des HAP était très variable en fonction des rats ce qui pourrait être 

expliquée par une différence de sécrétion des sels biliaires et du microbiote intestinal. Par 

contre, le métabolisme intestinal des HAP était comparable entre les rats et il existait une 

corrélation entre la formation du 1-OHP et du 3-OHB[a]P du fait d’une transformation 

enzymatique passant tous les 2 par les CYP. A l’inverse, ces métabolites n’étaient pas corrélés 

au tétraol- B[a]P qui nécessite l’intervention de l’EH.  

La variabilité inter-individuelle importante du volume urinaire et de la concentration urinaire 

de la créatinine pourrait être dûe à une différence du taux de la filtration rénale du sang suite à 

la différence de la quantité d’eau consommée par les rats.  De plus, la variabilité inter-

individuelle des métabolites urinaires des HAP montrait la capacité des rats à former des 

métabolites bien spécifiques. Cette variabilité inter-individuelle pourrait être expliquée par des 

différences de l’absorption des HAP, de l’activité enzymatique, mais aussi de la fonction rénale 

(filtration rénale des métabolites hydrophiles comme le tétraol-B[a]P et transport actif du 3-

OHB[a]P par variabilité de l’activité ou de l’expression des transporteurs) entre les rats. 

Ces résultats soulignent qu’il existe des différences significatives inter-individuelles dans la 

toxicocinétique et le métabolisme des HAP et apportent des données sur ces niveaux de 

variabilité en fonction des étapes de la toxicocinétique. Ces données sont importantes car les 

comités d’éthique demandent de justifier le choix des effectifs animaux en fonction de la 

variabilité des résultats attendus. A ma connaissance, ces données sur la variabilité des résultats 

attendus dans une étude de toxicocinétique n’étaient aujourd’hui pas disponibles dans la 

littérature.  

 

3.2 Facteurs environnementaux 

 

3.2.1 Effet du jeûne sur la toxicocinétique du B[a]P 
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Pour répondre à cette question, nous avons comparé 3 rats W mis à jeun 16 heures avant 

l’euthanasie à 3 autres rats W non mis à jeun, après exposition du lundi au jeudi au mélange de 

HAP ajusté à 0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P (0,2-CTP) (protocole 3).  

Dans chacun des 2 groupes, nous avons comparé les paramètres mesurés au niveau fécal et 

urinaire de J3 par rapport à J2 afin que chaque rat soit son propre témoin (du fait de la grande 

variabilité inter-individuelle montrée dans le chapitre précédent). Au niveau sanguin, nous 

avons comparé les pourcentages des HAP et du tétraol-B[a]P par rapport à la dose administrée 

entre les 2 groupes. 

 

3.2.1.1 Effet du jeûne sur les paramètres généraux influençant l’absorption intestinale 

 

Alors que chez les 3 rats non mis à jeun, le poids des fèces augmentait de 20 % entre J2 et J3, 

la mise à jeun a eu un effet variable sur le poids des fèces entre les 3 rats (Figure36) : diminution 

du poids de 50 % pour le rat 4, augmentation de 65% pour le rat 5 et pas de variation pour le 

rat 6 (Figure 38).  

 

 

Figure 38 : Pourcentage de variation du poids des fèces entre le 2ème (J2) et le 3ème (J3) jour d’exposition 

au B[a]P 

Les rats étaient exposés au B[a]P le 1er (J1), le 2ème (J2), le 3ème (J3) et le 4ème (J4) jour de la semaine. Les fèces 

de 24 heures étaient collectées pendant le 2ème (J2) et le 3ème (J3) jour. Les rats 4,5 et 6 étaient mis à jeun pendant 

16 heures à la fin du 3ème jour d’exposition jusqu’à l’euthanasie au 4ème jour, alors que les rats 1,2 et 3 avaient 

accès à la nourriture ad libitum. L’accès à l’eau était ad libitum dans les deux groupes. Les rats étaient euthanasiés 

4 heures après le 4ème gavage le 4ème jour (J4). 

 

3.2.1.2 Effet du jeûne sur l’absorption intestinale du B[a]P 

 

Le pourcentage d’élimination fécale du B[a]P augmentait de 5 à 70% entre J2 et J3 pour les rats 

non mis à jeun (Figure 39). Chez les rats mis à jeun, cette variabilité était encore plus grande 
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avec une diminution de 75 et 34 % pour les rats 4 et 6 mais une augmentation de 58 % pour le 

rat 5 (Figure 39).  

 

 

Figure 39 : Pourcentage de variation de l’élimination fécale du B[a]P entre le 2ème (J2) et le 3ème (J3) jour 

d’exposition au B[a]P 

Les rats étaient exposés au B[a]P le 1er (J1), le 2ème (J2), le 3ème (J3) et le 4ème (J4) jour de la semaine. Les fèces 

de 24 heures étaient collectées pendant le 2ème (J2) et le 3ème (J3) jour. Les rats 4,5 et 6 étaient mis à jeun pendant 

16 heures à la fin du 3ème jour d’exposition jusqu’à l’euthanasie au 4ème jour, alors que les rats 1,2 et 3 avaient 

accès à la nourriture ad libitum. L’accès à l’eau était ad libitum dans les deux groupes. Les rats étaient euthanasiés 

4 heures après le 4ème gavage le 4ème jour (J4). 

 

Cette variation de l’élimination fécale du B[a]P entre les 3 rats mis à jeun peut être expliquée 

par la variation du poids des fèces comme l’atteste la bonne corrélation entre ces 2 paramètres 

(R = 1,00; p < 0,001, résultats non montrés). Un autre paramètre à prendre en compte est la 

diminution de la sécrétion biliaire qui existe avec le jeûne et qui peut être variable entre les rats 

[Dumaswala 1994]. 

De plus, chez les rats non mis à jeun, la variation de l’absorption du B[a]P entre J2 et J3 pourrait 

être expliquée par une différence de consommation de croquettes entre ces 2 jours. 

 

3.2.1.3 Effet du jeûne sur le métabolisme intestinal du B[a]P 

 

Pour les 3 rats mis à jeun à J3, l’élimination fécale du 3-OHB[a]P diminuait de 27 à 64 % par 

rapport à J2 alors que chez les rats non mis à jeun elle augmentait de 38 à 137 % (Figure 40). 

Pour le tétraol-B[a]P, l’effet du jeûne était plus variable entre les 3 rats. Pour le rat 4, il n’y 

avait pas de modification du taux de tétraol-B[a]P entre J3 et J2 alors que pour les rats 5 et 6, 

celui-ci était augmenté de 300 et 17% respectivement (Figure 40). Pour les rats non mis à jeun, 

le pourcentage du tétraol-B[a]P était augmenté de façon comparable pour les 3 rats (Figure 40). 
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Figure 40 : Pourcentage de variation de l’élimination fécale du 3-OHB[a]P et du tétraol-B[a]P entre le 2ème 

(J2) et le 3ème (J3) jour d’exposition au B[a]P 

Les rats étaient exposés au B[a]P le 1er (J1), le 2ème (J2), le 3ème (J3) et le 4ème (J4) jour de la semaine. Les fèces 

de 24 heures étaient collectées pendant le 2ème (J2) et le 3ème (J3) jour. Les rats 4,5 et 6 étaient mis à jeun pendant 

16 heures à la fin du 3ème jour d’exposition jusqu’à l’euthanasie au 4ème jour, alors que les rats 1,2 et 3 avaient 

accès à la nourriture ad libitum. L’accès à l’eau était ad libitum dans les deux groupes. Les rats étaient euthanasiés 

4 heures après le 4ème gavage le 4ème jour (J4). 

 

La diminution de l’élimination fécale du 3-OHB[a]P avec le jeûne ne peut pas être expliquée 

par l’augmentation de l’absorption du B[a]P, car chez le rat 5, bien que l’élimination fécale du 

B[a]P était augmentée, le % du B[a]P éliminé sous forme de 3-OHB[a]P était diminué.   

Une autre hypothèse serait une diminution du métabolisme du B[a]P ou plutôt une modification 

des voies métaboliques du B[a]P avec l’augmentation de la voie de bio-activation ce qui est en 

accord avec l’augmentation de l’élimination fécale du tétraol-B[a]P. 

 

3.2.1.4 Effet du jeûne sur les paramètres influençant l’élimination urinaire des métabolites 

 

Avec le jeûne, le volume urinaire augmentait de 220, 100 et 60 % chez les rats 4, 5 et 6 

respectivement (Figure 41). Alors que la quantité de créatinine éliminée par jour augmentait de 

86, 29 et 23 %, la concentration urinaire de la créatinine diminuait de 41, 35 et 22 %. Chez les 

rats non mis à jeun, les variations de ces 3 paramètres entre J2 et J3 étaient très faibles : 

diminution du volume urinaire de 12 %, augmentation de la concentration urinaire de créatine 

de 15 %, diminution de la quantité de créatinine urinaire de 17 %) (Figure 41).  
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Figure 41 : Pourcentage de variation du volume urinaire, de la concentration urinaire de la créatinine et de 

la quantité urinaire de créatinine entre le 2ème (J2) et le 3ème (J3) jour d’exposition au B[a]P 

Les rats étaient exposés au B[a]P le 1er (J1), le 2ème (J2), le 3ème (J3) et le 4ème (J4) jour de la semaine. Les urines 

de 24 heures étaient collectées pendant le 2ème (J2) et le 3ème (J3) jour. Les rats 4,5 et 6 étaient mis à jeun pendant 

16 heures à la fin du 3ème jour d’exposition jusqu’à l’euthanasie au 4ème jour, alors que les rats 1,2 et 3 avaient 

accès à la nourriture ad libitum. L’accès à l’eau était ad libitum dans les deux groupes. Les rats étaient euthanasiés 

4 heures après le 4ème gavage le 4ème jour (J4). 

 

Avec le jeûne, la consommation d’eau des 3 jours a augmenté de 45 % par rapport à celle des 

rats non mis à jeun (résultats non montrés), ce qui explique l’augmentation du volume urinaire 

et de la quantité de créatinine éliminée du fait d’une filtration rénale plus importante. La 

diminution de la concentration urinaire de créatinine s’explique quant à elle par la dilution des 

urines due à l’augmentation du volume urinaire (R = -1,00; p < 0,001). 

 

3.2.1.5 Effet du jeûne sur le métabolisme hépatique du B[a]P et l’élimination urinaire de ses 

métabolites 

 

Le jeûne diminuait l’élimination urinaire du 3-OHB[a]P entre J3 et J2, de 70 %, 74 % et 40 % 

chez les rats 4, 5 et 6 respectivement, alors qu’il augmentait l’élimination urinaire du tétraol-

B[a]P de 24 %, 23 % et 29 % (Figure 42). Chez les rats non mis à jeun, l’élimination urinaire 

du 3-OHB[a]P variait de -40% à 60% et celle du tétraol de -35% à -10% (Figure 42). 
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Figure 42 : Pourcentage de variation de l’élimination urinaire du 3-OHB[a]P et du tétraol-B[a]P entre le 

2ème (J2) et le 3ème (J3) jour d’exposition au B[a]P 

Les rats étaient exposés au B[a]P le 1er (J1), le 2ème (J2), le 3ème (J3) et le 4ème (J4) jour de la semaine. Les urines 

de 24 heures étaient collectées pendant le 2ème (J2) et le 3ème (J3) jour. Les rats 4,5 et 6 étaient mis à jeun pendant 

16 heures à la fin du 3ème jour d’exposition jusqu’à l’euthanasie au 4ème jour, alors que les rats 1,2 et 3 avaient 

accès à la nourriture ad libitum. L’accès à l’eau était ad libitum dans les deux groupes. Les rats étaient euthanasiés 

4 heures après le 4ème gavage le 4ème jour (J4). 

 

La diminution de l’élimination urinaire du 3-OHB[a]P pourrait être dûe à une diminution du 

métabolisme hépatique du B[a]P et/ou une modification des voies métaboliques du B[a]P avec 

diminution de la voie de détoxification et augmentation de la voie de bio-activation. Ceci est en 

accord avec la littérature où différentes études ont montré que le jeûne modifiait l’activité des 

CYP ce qui diminuait le métabolisme du B[a]P et modifiait le rapport des métabolites provenant 

des différentes voies. Ainsi chez les rats SD, le jeûne augmentait l’expression et l’activité des 

CYP 1A1 et 1A2 dans la muqueuse nasale [Longo 2000], et chez les truites, il générait une 

diminution du métabolisme du B[a]P avec une augmentation de la formation des phénols par 

rapport aux diols [Kennedy 2008]. Toutefois, chez des rats Fisher, le jeûne n’entrainait pas de 

modification de l’expression des CYP 1A1 et 1A2 dans les microsomes hépatiques [Qu 1998] 

ce qui souligne que les variations des CYP dûes au jeûne sont variables selon l’espèce ou le 

modèle (animal ou cellulaire) utilisé. 

L’augmentation de l’élimination urinaire du tétraol-B[a]P ne peut pas être expliquée par une 

augmentation de la formation du tétraol-B[a]P au niveau hépatique car le pourcentage de la 

dose administrée trouvé sous forme de tétraol-B[a]P dans le sang était identique entre les rats 

mis à jeun et les rats non mis à jeun (Figure 43).  
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Figure 43 : Tétraol-B[a]P sanguin exprimé en pourcentage de la dose administrée du B[a]P dans le sang des 

rats Wistar 4 heures après l’exposition au B[a]P  

Les rats étaient exposés au B[a]P le 1er (J1), le 2ème (J2), le 3ème (J3) et le 4ème (J4) jour de la semaine. Les urines 

de 24 heures étaient collectées pendant le 2ème (J2) et le 3ème (J3) jour. Les rats 4,5 et 6 étaient mis à jeun pendant 

16 heures à la fin du 3ème jour d’exposition jusqu’à l’euthanasie au 4ème jour, alors que les rats 1,2 et 3 avaient 

accès à la nourriture ad libitum. L’accès à l’eau était ad libitum dans les deux groupes. Les rats étaient euthanasiés 

4 heures après le 4ème gavage le 4ème jour (J4). 

 

Cette augmentation pourrait être plutôt dûe à l’augmentation de l’élimination urinaire du 

tétraol-B[a]P du fait de l’augmentation de la filtration rénale d’autant que l’augmentation de 

l’élimination urinaire du tétraol-B[a]P est comparable à celle du volume urinaire (R = 0,812; p 

= 0.042) mais opposée à celle de la concentration de la créatinine (R = -0,829; p =0,042).  

 

3.2.1.6 Effet du jeûne sur l’absorption et le métabolisme hépatique du B[a]P 

 

Les pourcentages sanguins du B[a]P chez les rats mis à jeun étaient plus élevés que ceux des 

rats non mis à jeun avec là encore une plus grande variabilité entre les rats (Figure 44). Cette 

augmentation du pourcentage sanguin du B[a]P avec le jeûne pourrait être due soit à une 

absorption plus élevée du B[a]P soit à une diminution du métabolisme hépatique du B[a]P. En 

effet, en l’absence de croquettes dans l’intestin, le B[a]P ne pourrait pas s’adsorber sur les 

aliments et resterait sous forme libre, forme qui est plus facilement absorbée [Kawamura 1988, 

van Schooten 1997]. 
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Figure 44 : B[a]P sanguin exprimé en pourcentage de la dose administrée du B[a]P dans le sang des rats 

Wistar 4 heures après l’exposition au B[a]P  

Les rats étaient exposés au B[a]P le 1er (J1), le 2ème (J2), le 3ème (J3) et le 4ème (J4) jour de la semaine. Les rats 4,5 

et 6 étaient mis à jeun pendant 16 heures à la fin du 3ème jour d’exposition jusqu’à l’euthanasie au 4ème jour, alors 

que les rats 1,2 et 3 avaient accès à la nourriture ad libitum. L’accès à l’eau était ad libitum dans les deux groupes. 

Les rats étaient euthanasiés 4 heures après le 4ème gavage le 4ème jour (J4). 

 

3.2.1.7 Conclusion générale sur l’effet du jeûne sur la toxicocinétique du B[a]P 

 

Les effets du jeûne étaient observés sur la toxicocinétique et le métabolisme du B[a]P (Figure 

45). 

 

 

Figure 45 : Effet du jeûne sur la toxicocinétique du benzo[a]pyrène 

B[a]P : benzo[a]pyrène, 3-OHB[a]P : 3-hydroxybenzo[a]pyrène. 
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Au niveau de l’intestin, le jeûne a un effet très variable sur l’élimination fécale du B[a]P des 

rats pouvant être expliqué par une différence de transit intestinal et/ou une différence de 

sécrétion biliaire. De plus, le jeûne augmenterait la quantité de B[a]P libre au niveau intestinal 

car non adsorbé sur les croquettes ce qui favoriserait son absorption intestinale expliquant ainsi 

un pourcentage sanguin de B[a]P plus élevée. Enfin, le métabolisme intestinal de B[a]P serait 

modifié entraînant une diminution de la voie de détoxification et une augmentation de la voie 

de bio-activation.  

Au niveau rénal, le jeûne induit une augmentation de la filtration rénale de la créatinine et du 

tétraol-B[a]P en lien avec l’augmentation de la consommation d’eau des animaux. La 

diminution de l’élimination urinaire du 3-OHB[a]P pourrait être expliquée par une diminution 

du métabolisme hépatique du B[a]P et/ou une modification des voies métaboliques du B[a]P 

avec diminution de la voie de détoxification et augmentation de la voie de bio-activation. 

 

Ces résultats soulignent que le jeûne a un effet sur la toxicocinétique et le métabolisme des 

HAP et pour certains paramètres (comme pour l’absorption et le métabolisme intestinal), il peut 

augmenter la variabilité de réponse selon le rat. Ceci qui doit être pris en compte lors des études 

de toxicocinétique si les rats étaient mis à jeun pour autres raisons (comme analyse de la 

glycémie dans le sang).  

 

4 Conclusion générale sur l’impact des facteurs génétiques et 

environnementaux sur la toxicocinétique des HAP 

 

Toutes ces études ont rapporté de nouvelles informations sur la toxicocinétique et le 

métabolisme des HAP permettant de mieux comprendre la variabilité des résultats rapportés 

dans la littérature. 

 

Ainsi, le choix de la souche de rat, la variabilité inter-individuelle et le jeûne sont des facteurs 

qui ont une influence su la toxicocinétique des HAP.  De plus, l’effet de ces facteurs sur le 

métabolisme qui est une étape cruciale dans la bio-activation des HAP, était variable selon le 

lieu de métabolisation.   Par exemple, le métabolisme hépatique était plus élevé pour tous les 

HAP chez les SD que chez les W, alors qu’au niveau intestinal, le métabolisme du Pyr était 

identique entre les 2 souches et le métabolisme du B[a]P modifié avec une augmentation de la 

voie de bio-activation du B[a]P chez les SD. 
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De plus, différentes hypothèses ont été avancées pour expliquer l’effet de ces différents facteurs 

sur la toxicocinétique des HAP. Pour aller plus loin, il serait intéressant d’étudier chez les 2 

souches l’expression et l’activité enzymatique des CYP et EH au niveau hépatique et intestinal, 

d’étudier le microbiote intestinal, et d’analyser les adduits à l’ADN (dans les cellules sanguines 

périphériques par exemple) pour montrer l’effet génotoxique des HAP à HPM autres que le 

B[a]P qui présentaient un métabolisme plus élevé chez les SD. 

 

De plus, une question se pose sur le choix de la souche de rats : est-ce qu’il faut choisir une 

souche inbred pour diminuer la variabilité inter-individuelle et réduire le nombre de rats 

nécessaire pour une étude ? ou faut-il choisir une souche outbread pour mimer la variabilité 

génétique de la population humaine et dans ce cas augmenter le nombre de rats ? 

 

Enfin, le jeûne ne doit être appliqué que si des analyses supplémentaires nécessitant le jeûne 

sont prévues.
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Le concept d'exposome fait référence à l'ensemble des facteurs qui peuvent influencer notre état 

de santé et auxquels nous sommes soumis dès la conception et tout au long de notre vie. Outre 

les influences liées au mode de vie et aux déterminants socio-économiques, ce concept met 

l'accent sur l'exposition aux polluants environnementaux et aux molécules produites dans notre 

organisme (notamment celles issues du métabolisme des xénobiotiques, qui peuvent parfois 

avoir un potentiel toxique plus important que la molécule initiale) [Miller 2014, Vineis 2017, 

Wild 2012]. Il s'agit donc d'un défi majeur que de comprendre la production, les interactions 

potentielles et le devenir des métabolites produits dans l'organisme en réponse à l'exposition 

aux polluants environnementaux afin de développer des biomarqueurs d'exposition pertinents 

pour évaluer l'impact sur la santé d'une exposition chronique à un mélange complexe de 

polluants. 

 

L’effet mélange ou l’effet « cocktail » constitue donc un enjeu majeur de santé publique. En 

effet, l’effet cocktail peut entraîner un effet additif des effets individuels de chacune des 

substances présentes dans le mélange, un effet synergique où l’effet observé avec le mélange 

est supérieur à la somme des effets individuels, ou encore un effet antagoniste ou compétitif où 

l’effet observé avec le mélange est inférieur à la somme des effets individuels. Actuellement, 

du fait d’un manque de données, l’effet additif est l’effet qui est le plus souvent utilisé lors des 

études d’évaluation de risques. 

 

Les HAP sont un bon modèle pour étudier la complexité de l’effet mélange car ils constituent 

une famille de molécules ubiquitaire de l'environnement qui sont toujours présentes sous forme 

de mélanges dont la composition est très variable selon la source d’émission. Les HAP sont 

divisés en 2 groupes : les HAP gazeux à FPM, prépondérants dans l’environnement mais peu 

toxiques, et les HAP particulaires à HPM, connus pour leur cancérogénicité. Bien que le B[a]P 

soit le seul composé classé cancérogène certain, d’autres HAP à HPM sont potentiellement 

cancérogènes selon la classification du CIRC [IARC 2010].  Pour acquérir leur cancérogénicité, 

les HAP doivent être métabolisés. Leur métabolisme est complexe et constitué de plusieurs 

voies de bio-activation, notamment la voie des diol-époxydes qui va donner naissance aux 

adduits à l’ADN précurseurs des effets génotoxiques.  

Des études in vitro sur l’apparition des adduits à l’ADN après exposition au B[a]P ont montré 

que la présence d’autres HAP pouvait avoir un effet synergique ou antagoniste selon le mélange 

ou le modèle cellulaire utilisé [Libalova 2014, Staal 2008, Tarantini 2011]. Ces résultats étaient 

en général liés à la modification du métabolisme du B[a]P en présence d’autres HAP. 
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Cependant, à notre connaissance, très peu d’études se sont intéressées à l’effet du mélange sur 

la toxicocinétique des HAP à HPM dont le B[a]P. Bouchard et al. (2002) ont montré que la 

présence d’autres HAP dans un mélange synthétique n’avait pas d’effet sur l’élimination 

urinaire du 1-OHP, métabolite du Pyr, HAP à FPM. Grova et al. (2017) ont étudié l’élimination 

urinaire des métabolites monohydroxylés après exposition de rats à un mélange synthétique de 

HAP à HPM mais les résultats trouvés n’ont pas été comparés à ceux après exposition à un seul 

HAP.  

 

La biosurveillance de l’exposition professionnelle aux HAP se fait surtout par l’analyse dans 

les urines des biomarqueurs d’exposition qui sont des métabolites des HAP dont les plus utilisés 

sont le 1-OHP et le 3-OHB[a]P [INRS 2018]. L’analyse du 1-OHP urinaire se fait depuis de 

nombreuses années en routine pour la biosurveillance des travailleurs exposés aux HAP, car la 

méthode d’analyse est facile et spécifique [Jongeneelen 1985]. De plus, le Pyr est un des HAP 

le plus étudié en littérature puisqu’en général il est un des composés majeurs des mélanges 

d’HAP mais c’est un HAP non cancérogène et sa proportion par rapport aux autres HAP 

cancérogènes est très variable en fonction du secteur d’activité. Ainsi l’utilisation du 1-OHP 

comme biomarqueur d’exposition nécessite la connaissance du ratio Pyr/B[a]P ou Pyr/HAP 

cancérogènes [INRS 2018].   

Par la suite, le dosage du 3-OHB[a]P, métabolite monohydroxylé du B[a]P, a été développé 

pour représenter les HAP cancérogènes [Barbeau 2011, Jongeneelen 1984]. Cependant, le 

dosage de ce métabolite nécessite une méthode très sensible et représente la voie de 

détoxification du B[a]P. Le dosage d’ n autre métabolite du B[a]P, le tétraol-B[a]P, provenant 

de la voie de bio-activation du B[a]P a été récemment développé par notre équipe [Barbeau 

2018]. Toutefois, ces 2 métabolites proviennent seulement du B[a]P ce qui pose un problème 

pour l’estimation du risque des mélanges dont la composition varie selon la source d’émission. 

Ainsi, notre équipe a développé l’analyse urinaire des métabolites d’autres HAP à HPM (B[a]A-

8,9-diol, 3-OHB[a]A, Chr-1,2-diol, 3-OHChr, 6-OHChr, B[k]F-8,9-diol, 8-OHB[k]F, 9-

OHB[k]F, 10-OHB[k]F, B[e]P-4,5-diol, 3-OHB[e]P) qui sont classés en 2B par le CIRC 

(comme le B[a]A, le Chr, le B[k]F). Ces métabolites sont des biomarqueurs d’exposition des 

autres HAP particulaires présents dans les mélanges [Marques 2021], mais leur analyse 

nécessite des méthodes très sensibles du fait de leurs faibles concentrations. Actuellement, par 

manque de données, il n’existe pas de valeurs règlementaires à ne pas dépasser pour ces 

biomarqueurs afin de limiter les risques sanitaires des populations exposées. 
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La plupart des études expérimentales qui ont étudié la toxicocinétique et le métabolisme des 

HAP se sont intéressées à des HAP individuels et ont très souvent utilisé des doses élevées 

d’exposition (entre 0,3 et 10 mg.kg-1). Le plus étudié était le Pyr car son métabolite urinaire (1-

OHP) était facile à analyser et le B[a]P car c’est le seul HAP classé comme cancérogène certain 

pour l’homme par le CIRC. Cependant, la connaissance de la toxicocinétique des HAP en 

mélanges doit prendre en compte tous les HAP présents dans le mélange et en particulier  ceux 

classés comme cancérogènes probables ou possibles pour l’homme car ils peuvent jouer un rôle 

important dans la cancérogenèse des HAP qui sont toujours présents sous forme de mélanges.  

 

L’objectif principal de ce travail a donc été d’étudier l’effet des HAP en mélange, 

principalement des HAP à HPM, sur la toxicocinétique et plus spécifiquement sur le 

métabolisme du B[a]P en utilisant des conditions d’exposition les plus réalistes possibles : 

faible dose d’exposition, exposition à un mélange industriel dérivant du brai de houille, 

exposition chronique pendant 10 semaines. Le modèle murin était des rats SD qui était la souche 

la plus utilisée dans la littérature. Pour étudier l’effet cocktail, nous avons comparé les 

paramètres de toxicocinétique mesurés chez des rats SD après exposition au B[a]P seul avec 

ceux des rats SD exposés au mélange industriel de HAP ajusté à la même dose de B[a]P.  

 

Dans un premier temps, nous nous sommes intéressés à l’effet du mélange et de l’exposition 

chronique sur le métabolisme hépatique et l’élimination urinaire du B[a]P et des autres 

HAP présents dans le mélange par l’analyse des métabolites urinaires du B[a]P (3-OHB[a]P et 

tétraol-B[a]P) et du Pyr (1-OHP) et des autres HAP à HPM (B[a]A-8,9-diol, 3-OHB[a]A, Chr-

1,2-diol, 3-OHChr, 6-OHChr, B[k]F-8,9-diol, 8-OHB[k]F, 9-OHB[k]F, 10-OHB[k]F, B[e]P-

4,5-diol et 3-OHB[e]P) [El Hajjar 2023]. Dans un second temps, nous avons étudié l’effet du 

mélange et de l’exposition chronique sur l’absorption et le métabolisme intestinal du B[a]P 

et des autres HAP à HPM, par l’analyse des HAP parents et de certains métabolites (1-OHP, 3-

OHB[a]P et tétraol-B[a]P) dans les fèces et les organes.  

 

Pour répondre à cette question, des mises au point de l’analyse des HAP et de leurs métabolites 

ont été faites dans différentes matrices biologiques (fèces, sang) et dans le foie et les reins. Au 

niveau des fèces et des organes, les HAP parents ont été extraits par double LLE suivie d’une 

dSPE et analysés par HPLC-Fluo. La même méthode a été appliquée pour l’analyse du 1-OHP 

et du 3-OHB[a]P dans les fèces. Au niveau sanguin, les HAP parents ont été extraits par double 

LLE et analysés par HPLC-Fluo. Enfin, le tétraol-B[a]P a été analysé dans les fèces et le sang 
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par GC-MSMS-NCI après extraction par SPE. L’analyse du 1-OHP et du 3-OHB[a]P dans le 

sang nn’a pas pu être réalisée car ces métabolites sont instables dans le sang. Ils peuvent être 

oxydés en diones ou bien se lier à des protéines plasmatiques comme l’hémoglobine et 

l’albumine [Sugihara 2003]. 

 

 L’originalité de notre travail est que nos rats ont été exposés non pas à un mélange 

synthétique mais à un mélange réel prélevé dans une entreprise de métallurgie. Ce mélange 

a été extrait d'un produit industriel à base de brai de goudron de houille entrant dans la 

composition des électrodes de four consommées lors de la production de métaux. La 

composition en HAP a été déterminée [Bourgart 2019b] et l’exposition a été réalisée avec le 

mélange ajusté à la dose de B[a]P appliquée en monoexposition. En effet, la plupart des études 

in vivo publiées dans la littérature [Bouchard 1998a, 2002, Grova 2017] ont utilisé des mélanges 

synthétiques de HAP. Cependant, quelques études in vitro ont utilisé des mélanges réels 

(comme les extraits organiques des particules de diesel, les mélanges à base de brai de houille) 

et ont montré que d’autres polluants (comme les métaux) présents dans le mélange pouvaient 

avoir un effet inhibiteur sur l’activité des enzymes de métabolisme des HAP (CYP 1A1, 1B1) 

et par la suite entrainer une diminution du métabolisme des HAP [Benedetti 2007, Bourgart 

2019b, Vakharia 2001, von Koschembahr 2020]. 

 

Un élément important de ce travail était de choisir une dose assez faible pour éviter la saturation 

des systèmes enzymatiques. En effet, dans une étude in vitro sur des modèles de peau humaine 

en culture, notre équipe avait montré que lorsque la dose d’exposition de B[a]P augmentait de 

0,88 à 22,11 nmol.cm-2, le pourcentage de tétraol-B[a]P formé dans le milieu diminuait alors 

que celui du 3-OHB[a]P restait identique ce qui montrait qu’avec une dose élevée les systèmes 

enzymatiques de la voie de bioactivation et notamment l’EH était saturée [Bourgart 2019a]. 

Dans notre étude, l’absorption intestinale, le métabolisme intestinal et hépatique étaient 

identiques pour les doses 0,02 et 0,2 mg.kg-1.J-1 ce qui montre que les doses utilisées ne 

saturaient pas les systèmes enzymatiques après une semaine d’exposition. 

 

Nous avons montré que le métabolisme hépatique du B[a]P était diminué avec le mélange 

par rapport au B[a]P seul, que ce soit au niveau de la voie de détoxification ou de la voie de 

bio-activation. Cette diminution de production de métabolites pourrait être expliquée par une 

saturation et/ou une compétition enzymatique entre les différents HAP présents dans le mélange 
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et/ou par une diminution de l’absorption du B[a]P avec le mélange [Bartosek 1984, Bourgart 

2019b, Shimada 2003]. 

La bio-activation du B[a]P, du Chr et du B[e]P était plus faible chez le rat en comparaison 

à l’homme alors que celle du B[a]A et du B[k]F était identique entre les 2 espèces. Le ratio 

3-OHB[a]P / tétraol-B[a]P urinaire était 500 fois plus élevé que celui observé chez des 

travailleurs exposés aux HAP où il est de l’ordre de 1 [Barbeau 2018]. Ceci montre que la voie 

de détoxification est plus importante chez le rat que chez l’homme ce qui est en accord avec 

la littérature. En effet, il a été montré que l’activité de l’EH, enzyme qui intervient uniquement 

dans la voie de bioactivation pour catalyser l'hydroxylation d'époxydes en époxydes diols et 

entraîner la formation du tétraol-B[a]P, était plus faible dans les microsomes hépatiques de rat 

que dans les microsomes hépatiques humains [Cornet 1995, Pushparajah 2008]. 

De plus, les niveaux urinaires des diols du Chr (Chr-1,2-diol) et du B[e]P (B[e]P-4,5-diol) qui 

résultent de la voie de bio-activation [Cooper 1980, Levin 1978] étaient identiques à ceux des 

métabolites monohydroxylés (3-OHChr et 6-OHChr, 3-OHB[e]P) qui résultent de la voie de 

détoxification, alors que chez des travailleurs exposés au même mélange pendant l’entretien 

des électrodes des fours de métallurgie, les niveaux des diols étaient toujours plus élevés que 

ceux des métabolites monohydroxylés [Marques 2021].Cepepndant, les niveaux urinaires du 

B[a]A-8,9-diol et du B[k]F-8,9-diol étaient plus élevés que les métabolites monohydroxylés (3-

OHB[a]A, 8-OHB[k]F) chez le rat comme chez les travailleurs [Marques 2021].  

 

L’absorption intestinale pourrait être augmentée avec le mélange puisque nous avons 

montré que l’élimination fécale du B[a]P était plus faible. Ceci pourrait être expliqué par 

une saturation de certaines familles des transporteurs ABC qui peuvent être impliquées dans 

l’excrétion des HAP des entérocytes vers la lumière intestinale [Buesen 2002, 2003, Hessel 

2013]. Cependant, ces résultats vont à l’encontre d’autres études de la littérature qui ont montré 

que l’absorption des HAP est diminuée avec les mélanges [Bartosek 1984]. Cette équipe a 

montré que l’absorption du B[a]A et du triphénylène diminuait respectivement de 8 et 5 % 

lorsqu’ils étaient en mélange binaire en comparaison à leur administration seule.  

D’autre part, il apparait dans nos résultats que le métabolisme intestinal était modifié avec une 

augmentation de la voie de bio-activation ce qui pourrait expliquer la diminution de 

l’élimination fécale du B[a]P avec le mélange. La variation du métabolisme intestinal avec le 

mélange pourrait être expliquée par la présence dans le mélange d’autres HAP que le B[a]P 

(Chr, B[a]A, B[b]F, B[k]F, B[j]F, IP, B[g,h,i]P, DB[a,h]A) qui sont de forts inducteurs des CYP 
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impliqués dans la voie de détoxification (CYP 1A1) et la voie de bio-activation (CYP 1B1) des 

HAP et de l’EH [Cavret 2005, Ebert 2005, Gao 2022, Genies 2016, Pushparajah 2008].  

De plus, la différence de l’impact de l’effet mélange sur le métabolisme intestinal et 

hépatique du B[a]P pourrait être expliqué par la quantité des HAP présents dans chaque organe. 

Ainsi, après exposition orale aux HAP, la quantité des HAP présents dans l’intestin est 

probablement  supérieure à celle dans le foie ce qui explique qu’à faibles doses, et après une 

courte exposition, l’induction enzymatique ne soit visible qu’au niveau intestinal et surtout pour 

les enzymes responsables de la bio-activation du B[a]P (CYP 1B1 et EH) [Diggs 2013, Hodek 

2013, Li 2020, Shi 2010]. Dans notre étude, le mélange a pu induire une induction intestinale 

des enzymes du métabolisme du B[a]P et plus spécifiquement ceux responsables de la bio-

activation du B[a]P sans entraîner une induction enzymatique au niveau hépatique. Ainsi après 

exposition au mélange, il a pu y avoir une saturation et/ou une compétition enzymatique au 

niveau hépatique entraînant ainsi une diminution du métabolisme du B[a]P ce qui explique la 

diminution de l’élimination urinaire de ses métabolites que nous avons trouvée. 

 

Un autre paramètre qui peut influencer la toxicocinétique du B[a]P est la durée d’exposition. 

Pour étudier ce facteur, les rats SD ont été exposés pendant 10 semaines au B[a]P (0,02 et 0,2 

mg.kg-1.J-1) et au mélange (ajusté à 0,02 et 0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P).  

Après 10 semaines d’exposition, l’absorption intestinale du B[a]P et d’autres HAP est 

augmentée comme le montre la diminution de l’élimination fécale du B[a]P et des autres HAP. 

Ceci pourrait être expliqué par l’apparition d’une inflammation au niveau intestinal qui 

altérerait la perméabilité de la barrière intestinale, comme démontré chez la souris Ribière et al. 

(2016). Une autre hypothèse serait la modification de la composition du microbiote intestinal 

suite à l’exposition répétée aux HAP [He 2019].  

Le métabolisme intestinal n’était pas modifié après 10 semaines d’exposition à la plus forte 

dose de B[a]P seul (0,2 mg.kg-1.J-1) ce qui suggère qu’il n’y a pas eu d’induction enzymatique. 

Toutefois avec le mélange, la formation du tétraol-B[a]P était diminuée ce qui pourrait être dûe 

à un retour du taux des enzymes intestinaux aux valeurs basales avant l’induction observée à la 

1ère semaine d’exposition. En effet, après une exposition répétée aux HAP, l’induction 

enzymatique pourrait disparaitre après une durée d’exposition de 30 jours [Shi 2010]. 

Le métabolisme hépatique était augmenté avec uniquement la faible dose du B[a]P suite à 

l’augmentation de l’absorption du B[a]P. Pour la forte dose (0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P) et le 

mélange, l’absence d’augmentation du métabolisme hépatique après 10 semaines d’exposition 
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pourrait être dûe à une saturation des activités enzymatiques au niveau hépatique comme 

trouvée dès la 1ère semaine d’exposition.  

 

En conclusion, en cas d'exposition répétée à un mélange complexe de HAP cancérigènes, de 

nombreux facteurs tels que la dose et la durée d'exposition ont une influence majeure sur leurs 

différentes voies de métabolisation tant au niveau des voies de détoxification que de 

bioactivation.   

 

Ce protocole a rapporté de nouveaux éléments pour la compréhension de la toxicocinétique des 

HAP et plus spécifiquement de leur métabolisme et le choix du biomarqueur pertinent pour 

l’évaluation du risque sanitaire dans un contexte d’exposition répétée à des mélanges : 

 Au niveau hépatique, la voie de bio-activation, représentée par le tétraol-B[a]P, présente 

une saturation plus rapide avec la dose, le mélange et l’exposition répétée que la voie 

de détoxification qui est représentée par le 3-OHB[a]P. Ainsi, le tétraol-B[a]P serait un 

biomarqueur d’exposition plus pertinent que le 3-OHB[a]P pour évaluer le risque 

cancérogène des populations. Enfin, le métabolisme et les effets attendus suite à une 

exposition à un mélange complexe de HAP vont à l'encontre d'un simple effet additif.  

 Parmi les métabolites des HAP à HPM, le B[a]A-8,9-diol et le B[k]F-8,9-diol semblent 

être de bons candidats comme biomarqueurs d’exposition aux mélanges d’HAP car les 

profils d’élimination entre les diols et les métabolites monohydroxylés du B[a]A et du 

B[k]F mesurés chez les rats sont comparables à ceux observés chez l’homme.  

 La balance entre la voie de bio-activation et de détoxification du B[a]P et de certains 

HAP à HPM (Chr et B[e]P) est différente entre l’homme et le rat, ce qui nécessite une 

attention toute particulière lors de l’extrapolation des résultats du rat chez l’homme. 

Ainsi le facteur d’incertitude de 10 appliqué lors de cette extrapolation du rat à l’homme 

peut paraître faible au vu du ratio 3-OHB[a]P/tétraol-B[a]P qui est 500 fois plus élevé 

chez le rat par rapport à l’homme. 

 La fixation des ERU suite à l’apparition des cancers digestifs doit aussi prendre en 

compte l’exposition aigue au mélange de HAP car la bio-activation du B[a]P au niveau 

intestinal est plus élevée avec le mélange surtout à la première semaine d’exposition . 

  

Dans une seconde partie de ce travail, nous nous sommes intéressés à l’étude d’autres facteurs 

qui pouvaient avoir une influence sur la toxicocinétique des HAP mais qui étaient en lien 
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non pas avec l’exposition mais avec le protocole animal utilisé. En effet, la revue 

bibliographique des études animales concernant la toxicocinétique des HAP suite à une 

monoexposition (Partie I, Chapitre II) ou à une polyexposition aux HAP (Partie I, Chapitre III) 

montre la diversité des protocoles expérimentaux utilisés. Ces études diffèrent entre elles par 

plusieurs paramètres : l’espèce animale (souris ou rat), la souche animale, la dose utilisée, la 

voie d’exposition (gavage, intra-veineuse, intra-péritonéale, intra-trachéale, cutanée), la durée 

de mise à jeun avant l’exposition, …. La variabilité des résultats concernant la toxicocinétique 

des HAP peut être expliquée par ces différents paramètres, avec en tout premier lieu la voie 

d’exposition. Par exemple, après une administration de Pyr (0,3 et 0,05 mg.kg-1) à des rats SD, 

le pourcentage de Pyr retrouvé dans les urines sour forme de 1-OHP est de 0,65 % après 

administration par voie intra-veineuse [Bouchard 1998a] alors qu’il est de 0,92 % après gavage 

[Bouchard 2002]. De même, après une administration de 10 mg.kg-1 de B[a]P, le pourcentage 

de B[a]P retrouvé dans les urines sous forme de 3-OHB[a]P est de 0,21 % après administration 

par voie intra-veineuse [Marie 2010] alors qu’il est de 0,35 % par gavage [Jongeneelen 1984].  

La souche animale utilisée semble également être un important facteur de variabilité. Ainsi 

après exposition par gavage à un mélange synthétique de HAP, le pourcentage de Pyr retrouvé 

dans les urines sour forme de 1-OHP est de 1,14 % de la dose administrée chez des rats SD 

[Bouchard 2002] alors qu’il est seulement de 0,6 % chez des rats Lewis [Grova 2017]. 

Cependant, les résultats des études animales servent à la fixation de VTR pour l’homme. 

L’extrapolation des résultats chez l’homme implique l’application de différents facteurs 

d’incertitude (de valeur allant jusqu’à 10) qui sont fixés selon l’étude retenue : facteur 

d’incertitude pour la variabilité inter-individuelle, facteur d’incertitude pour l’extrapolation 

inter-espèces, facteur d’incertitude pour la durée de l’étude, facteur d’incertitude pour 

l’utilisation d’un LOAEL. La valeur de ces VTR peut varier selon l’agence sanitaire en fonction 

de l’étude animale choisie et des facteurs d’incertitude appliqués (Tableau 18). 

 

Nous nous sommes tout d’abord intéressés à la variabilité inter-souche (facteur génétique) 

car du fait d’un problème de production, Charles River (fournisseur auprès duquel on achète 

les rats) a arrêté pendant un certain temps de produire des rats SD et les a remplacés par des 

rats W. Dans les directives OCDE sur les études de toxicocinétique n°417, il n’y a pas 

d’obligation de choix d’une souche spécifique de rat mais il est recommandé de choisir la 

souche la plus utilisée dans la littérature. Ainsi, sur les 53 articles publiés sur la toxicocinétique 

des HAP et plus spécifiquement du Pyr et du B[a]P, 58 % des études de toxicocinétique des 
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HAP étaient faites avec les rats SD, 26 % avec les rats W et 16 % avec les autres souches 

(Fischer-344, Long-Evans, Lewis).  

Dans notre travail, nous avons donc comparé la toxicocinétique des HAP après une semaine 

d’exposition de rats SD et W à un mélange industriel de HAP. L’absorption intestinale des 

HAP de FPM (Flua et Pyr) qui se fait par diffusion passive [Ifegwu 2015, Ramesh 2004] était 

identique entre les 2 souches de rats. Par contre, l’absorption intestinale des HAP à HPM qui 

nécessite la présence de sels biliaires pour former des micelles amphipathiques et permettre leur 

passage dans les entérocytes [Bartosek 1984, Rahman 1986] était plus faible chez les SD que 

chez les W.  La différence d’absorption des HAP à HPM entre les 2 souches pouvait être dûe à 

une plus faible sécrétion biliaire par les rats SD car plusieurs publications ont montré une 

différence dans la sécrétion biliaire et/ou dans les mouvements des fluides intestinaux et/ou 

dans la composition du microbiote intestinal entre ces 2 souches de rats [Fu 2019, Klaassen 

1969, Marques 2015, Oltra-noguera 2015, Uchida 1978].  Cette différence d’absorption 

intestinale pouvait également être expliquée par la consommation plus élevée de croquettes par 

les SD que par les W car l’adsorption des HAP à HPM sur ces croquettes favorise leur 

élimination dans les fèces [Kawamura 1988]. Cette différence de prise alimentaire était liée à 

la différence d’âge des rats. En effet, les rats SD étaient plus jeunes (âgés de 6 semaines) et 

encore en phase de croissance alors que les rats W (âgés de 11 semaines) étaient déjà à l’âge 

adulte. La différence d’âge des rats était dû au fait que nous avons voulu limiter le nombre de 

rats sacrifiés et utiliser des rats qui étaient inclus dans différents protocoles. Les rats SD étaient 

inclus dans un protocole d’étude en lien avec une exposition chronique ce qui nécessitait de 

prendre des rats jeunes en début d’étude alors que les rats W étaient inclus dans un protocole 

d’étude de l’apparition de microvésicules et de modifications des microARN qui durait 

seulement une semaine.  

De même, le métabolisme intestinal du Pyr était comparable entre les 2 souches alors que celui 

du B[a]P était différent, avec une orientation vers la voie de bio-activation plus importante chez 

les SD que chez les W. Ceci pourrait être dû à une différence inter-souche des activités 

enzymatiques des CYP intestinaux impliqués dans la voie de bio-activation (CYP 1B1) et/ou 

du microbiote intestinal qui joue un rôle important dans le métabolisme intestinal des HAP et 

dans leur absorption [Bruyère 2009]. Ainsi, le risque du développement du cancer au niveau 

intestinal pourrait être plus élevé chez les rats SD car le tétraol-B[a]P provient principalement 

de l'hydrolyse du BPDE, métabolite cancérigène ultime du B[a]P [Hecht 2010].  

Le métabolisme hépatique des HAP et l’élimination urinaire de leurs métabolites étaient plus 

élevés chez les SD que chez les W car tous les métabolites urinaires monohydroxylés et diols 
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des HAP de FPM et HPM étaient plus élevés chez les SD, à l’exception du tétraol-B[a]P qui 

avait des concentrations comparables entre les 2 souches. Ceci pourrait être expliqué par une 

différence des activités enzymatiques des CYP hépatiques et/ou à une différence de l’excrétion 

biliaire des métabolites [Floreani 2012, Nishiyama 2016, Ruzgyte 2006]. En effet, l’activité 

enzymatique des CYP 1A1 et 1A2 est plus élevée de 30 % chez les SD par rapport au W que 

ce soit à l’état basal [Nishiyama 2016] ou après induction par le B[a]P [Floreani 2012]. 

 

Au total, cette étude montre qu’il y a différents facteurs qui nécessitent une attention 

supplémentaire lors du choix et de l’évaluation de la qualité des études sur la toxicocinétique 

des HAP : 

 L’âge des rats : il est important de privilégier des rats adultes ou en tout cas des rats 

ayant atteint la phase de stabilisation de la croissance avec une consommation régulière 

de croquettes (sauf si l’on s’intéresse à une population spécifique telle que les enfants) 

 La souche de rat : ainsi, le choix du protocole rongeur pour la fixation des VTR basées 

sur l’effet des HAP sur la formation des cancers du tractus digestif nécessite une certaine 

attention. Ainsi, cette problématique de l’influence du choix de la souche rajoute un 

niveau d’incertitude qu’il est important de considérer soit lors du choix du modèle 

animal utilisé dans la recherche des NOAEL/LOAEL, soit lors de l’extrapolation des 

résultats obtenus lors de la réflexion sur la fixation de VTR. 

 

Nous avons également étudié la variabilité inter-individuelle qui intervient dans la 

détermination du nombre de sujets exposés par groupe pour mettre en évidence une différence. 

Ce calcul est très important notamment car le R de réduire de la règle des 4 R nous oblige à 

réduire au maximum le nombre de rats utilisés tout en ayant toujours un résultat significatif. En 

effet, le nombre nécessaire de rats par groupe augmente avec l’augmentation de la variabilité 

inter-individuelle. Par exemple, si on fait le calcul du nombre de rat nécessaire (via le logiciel 

BiostaTGV) pour mettre en évidence une diminution de 50 % de l’élimination urinaire du 3-

OHB[a]P, celui-ci est égal à 8 si le CV est de 43 % alors qu’il est égal à 4 si le CV est de 20%.  

La variabilité inter-individuelle du métabolisme des HAP en lien notamment avec le 

polymorphisme génétique est importante chez l’homme car certains polymorphismes 

génétiques pourraient avoir un effet sur la probabilité d’apparition des cancers après exposition 

aux HAP [Ford 2000, Wenzlaff 2005].  

La variabilité inter-individuelle a été étudiée chez les rats W car le nombre de rats (n = 10 rats) 

était plus élevé que celui des SD et car on disposait d’échantillons sanguins. Les rats W étaient 
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de la lignée Han qui est une lignée outbread génétiquement diversifiés ce qui rappelle le 

polymorphisme génétique chez l’homme. Pour une même souche de rat, il existe en effet des 

lignées différentes. Pour les W (actuellement produits chez Charles River), on trouve les lignées 

Han (outbred) mais aussi les lignées Kyoto et WU (inbred) qui sont issus de différents types 

d’accouplement avec des fonds génétiques identiques. 

 

Chez des rats W adultes (11 semaines) qui avaient un poids, une consommation de croquettes 

et un poids de fèces comparables, nous avons montré que l’absorption intestinale des HAP 

était très variable (CV entre 49 et 79 % pour les différents HAP), exceptée celle du Flua (CV 

de 16 %). Il semblait exister 2 groupes de rats : un pour lequel l’absorption des HAP était 

supérieure à 80% de la dose administrée, et un autre où l’absorption était plus faible. Ceci 

pourrait être expliqué par une différence de sécrétion des sels biliaires ou une différence du 

microbiote intestinal [Liu 2021, Rahman 1986].  

Le métabolisme intestinal était comparable entre les rats (CV < 20%) du fait d’une activité 

enzymatique identique. De plus, la formation du 3-OHB[a]P variait parallèlement à celle du 1-

OHP montrant ainsi que leur formation dépendait des mêmes enzymes. 

Le métabolisme hépatique et l’élimination urinaire des métabolites était variable entre les rats 

avec la capacité de chaque rat à former des métabolites bien spécifiques. La variabilité de la 

formation des diols ou du tétraol B[a]P était plus élevée que celle des métabolites 

monohydroxylés (19-36 % versus 43-73%). Cette différence pourrait être expliquée par le fait 

que la formation des diols et du tétraol est plus complexe que celle des métabolites 

monohydroxylés et qu’elle nécessite l’intervention d’autres enzymes comme l’EH qui est plus 

rapidement saturable que les CYP impliqués dans la formation des métabolites monohydroxylés 

[Shimada 2006, Xue 2005]. De plus, pour un HAP donné, il n’y avait pas de relation entre la 

quantité des métabolites formés par différentes voies de métabolisation ce qui signifiait que 

chez un rat une voie pouvait être privilégiée par rapport à une autre. Cette variabilité au niveau 

des métabolites éliminés par voie urinaire peut être expliquée par la variabilité de l’absorption 

des HAP, de l’activité enzymatique, de l’activité ou de l’expression des transporteurs 

responsables de l’élimination urinaire de certains métabolites comme le 3-OHB[a]P ou de la 

filtration rénale des métabolites hydrophiles comme le tétraol-B[a]P suite à un taux de filtration 

rénale variable entre les rats du fait d’une consommation d’eau différente.  

Toutefois dans notre travail, des corrélations ont été trouvées entre l’élimination urinaire de 

certains métabolites ce qui pourrait être expliqué par un métabolisme commun de certains HAP 

ou par des mécanismes d’élimination identique de certains métabolites. Par exemple, 
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l’élimination urinaire du 1-OHP augmentait parallèlement à celle du 3-OHB[a]P et du tétraol-

B[a]P ce qui est comparable aux résultats observés chez l’homme, où une corrélation entre 

l’élimination urinaire du 3-OHB[a]P et du 1-OHP a été trouvée chez des sujets fumeurs (R = 

0,636, p < 0,05) [Barbeau 2011] et chez des travailleurs exposés aux HAP (dans la cokerie, 

production des électrodes de graphite) (R = 0,618 – 0,867, p < 0,01) [Fôrster 2008]. Toutefois, 

cette corrélation n’est pas retrouvée quand les travailleurs ont des activités professionnelles 

différentes car dans ce cas la composition des mélanges et les voies d’exposition sont différentes 

[Barbeau 2015]. Ceci montre que la variabilité inter-individuelle de l’élimination urinaire des 

métabolites ne dépend pas uniquement de la variabilité inter-individuelle du métabolisme des 

HAP. En effet, les voies d’absorption des HAP et la composition des mélanges en HAP peuvent 

avoir un effet sur la toxicocinétique des HAP [Lafontaine 2002, Payan 2009]. Ainsi, ces 3 

métabolites peuvent être de bons biomarqueurs d’exposition pour les HAP de notre mélange 

mais pas pour tous les mélanges. 

 

Cette étude montre la variabilité inter-individuelle sur la toxicocinétique des HAP avec des rats 

outbred. Ainsi, la question qui se pose :  

 Faut-il travailler avec des modèles rongeurs inbred avec un fond génétique identique 

pour réduire la variabilité inter-individuelle et par la suite répondre au R de réduction 

de la règle des 4R ?  

 Ou plutôt faut-il travailler avec des modèles rongeurs outbred ayant un fond génétique 

variable pour mimer la variabilité inter-individuelle de la population générale, et dans 

ce cas augmenter le nombre de rats nécessaire pour trouver une différence significative 

selon le facteur étudié ? Cette option nous paraît être la plus raisonnable.  

 

Le dernier facteur que nous avons étudié est le jeûne car de nombreuses données 

d’expérimentations animales sont collectées après mis à jeun des animaux. La mise à jeun des 

rats durant les études de toxicocinétique n’est pas très claire. Par exemple, dans l’OECD n°417 

sur la toxicocinétique, il n’y a aucun renseignement sur la mise des rats à jeun ou pas avant 

l’exposition au xénobiotique étudié. Dans les études faites avec les HAP, certains auteurs ont 

choisi de mettre à jeun les rats avant exposition aux HAP 24 [Lipiniak-Gawlik 1998]; 16 

[Ramesh 2001]; 12 [Foth 1988, Kadry 1995]; 6 [Kawamura 1988, Ruzgyte 2006] ou 2 heures 

[Marie 2010, Moreau 2015b], ou 24 heures après exposition [Elovaara 2003, Tzekova 2004], 

alors que d’autres ont laissé aux rats l’accès ad libitum à l’eau et à la nourriture [Bouchard 2002, 
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Godschalk 2000, Grimmer 1988, Grova 2017, Jacob 1989, Jongeneelen 1984, Kang 2007, 

Wiersma 1983] avec une collecte des urines de 24 heures après l’exposition.  

Nous avons conduit cette étude seulement avec 6 rats (3 mis à jeun et 3 non mis à jeun) car elle 

constituait une des études préliminaires pour la construction du protocole rongeurs pour le 

projet miRExpo où il fallait décider de la dose de B[a]P à utiliser, du délai entre le dernier 

gavage et l’euthanasie des rats, et de la durée de la mise à jeun des rats avant l’euthanasie.  Nous 

avons montré qu’il existait avec le jeûne : 

-  une augmentation de l’absorption intestinale du B[a]P en lien avec la présence du B[a]P au 

niveau intestinal sous forme libre, non adsorbée sur les croquettes, capable de mieux traverser 

la barrière intestinale. Cependant, l’augmentation de l’absorption du B[a]P était très variable 

selon le rat en rapport avec la variabilité inter-individuelle vue précédemment.  

- une modification du métabolisme intestinal avec une augmentation de la voie de bio-

activation du B[a]P ce qui suggère que le jeûne augmente le risque cancérogène au niveau 

intestinal vu que le tétraol-B[a]P représente la voie de bio-activation du B[a]P [Hecht 2010].  

- une modification du métabolisme hépatique avec diminution de la voie de détoxification 

et/ou réorientation vers la voie de bio-activation du B[a]P en lien avec une modification de 

l’activité des enzymes. Il semble que le jeûne ait un effet très variable sur l’activité enzymatique 

des CYP en fonction de l’espèce et de la souche étudiée. Alors que le jeûne augmente 

l’expression et l’activité des CYP 1A chez les rats SD et chez l’homme [Longo 2000, Zarezadeh 

2021], il n’entraîne aucune modification chez les rats Fisher F-344 [Qu 1998], et les diminue 

chez la souris [de Vries 2016]. Enfin chez la truite, il générait une diminution de 58 % du 

métabolisme du B[a]P [Kennedy 2008].  

 

En conclusion ces résultats montrent que :  

 La réponse inter-individuelle des rats au jeûne est très variable ce qui augmente la 

variabilité inter-individuelle sur la toxicocinétique des HAP. Ceci va à l’encontre de la 

littérature qui considère que la mise à jeun des rats est un facteur important pour 

diminuer la variabilité des réponses des animaux à une substance donnée et pour 

accentuer l’effet de la substance administrée afin de répondre au R de la réduction [Curfs 

2010].   

 Si l’on veut extrapoler les résultats des expérimentations animales à l’homme, il est plus 

intéressant de ne pas mettre les animaux à jeun pour être dans des conditions 

d’exposition les plus réalistes possibles par rapport à l’exposition humaine 
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Conclusion et perspectives : 

 

La toxicocinétique des HAP est très complexe et de nombreux facteurs peuvent intervenir sur 

l’absorption et le métabolisme des HAP dans les modèles animaux. Cependant, ces 

expérimentations animales sont très importantes à conduire car par manque de données 

épidémiologiques, ces études sont utilisées pour fixer des VTR [INERIS 2020].  

Ainsi, nous avons montré qu'en cas d'exposition répétée à un mélange complexe de HAP 

cancérigènes, de nombreux facteurs, tels que la dose, la durée de l'exposition et la présence 

d’autres HAP, peuvent avoir une influence majeure sur la toxicocinétique de ces molécules. 

Nos résultats montrent que le métabolisme et les effets attendus suite à l'exposition aux HAP 

sont variables selon l’organe étudié et ne permettent pas de conclure à un simple effet additif 

en cas d'exposition à un mélange.  De plus, avec une exposition répétée, la bio-activation du 

B[a]P est inversement proportionnelle à la dose. 

De plus, l'extrapolation des résultats obtenus à partir de modèles animaux à l'homme est un 

processus complexe qui nécessite une approche intégrée et une compréhension approfondie des 

mécanismes biologiques sous-jacents à la toxicité. Ainsi, pour extrapoler les résultats de 

l’expérimentation animale à l’homme différents facteurs d’incertitudes sont appliqués 

systémiquement : facteur d’incertitude pour la variabilité inter-individuelle, facteur 

d’incertitude pour l’extrapolation inter-espèces, facteur d’incertitude pour la durée de l’étude, 

facteur d’incertitude pour l’utilisation d’un LOAEL. Ainsi, selon nos résultats, une question qui 

se pose : Est-ce qu’il faut augmenter la valeur maximale de ces facteurs à plus que 10 ? De plus, 

d’autres facteurs supplémentaires nécessitent plus d’attention lors du choix du modèle animal 

comme l’âge de rat, la souche de rat, l’accès des rats à la nourriture, la dose et le mélange utilisé, 

afin de choisir un modèle avec une exposition la plus réaliste possible.   

  

Plusieurs perspectives de recherche s’ouvrent suite à ce travail : 

 L’étude de l’expression et/ou l’activité enzymatique des CYP (1A1, 1A2 et 1B1) et de 

surtout de l’EH qui sont les enzymes responsables de voie des diol-époxydes :  

Le métabolisme des HAP et leur bio-activation est un point crucial dans la 

cancérogénicité des HAP. Ainsi, pour mieux comprendre les variations du métabolisme 

intestinal et hépatique observés en fonction des différents facteurs étudiés, il serait 

intéressant d’étudier la variation de l’activité de ces enzymes. 
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 L’étude de l’effet du mélange sur l’absorption des différents HAP à FPM et HPM dans 

des modèles in vitro avec des cellules Caco-2 en présence et en absence des inhibiteurs 

des ABC pour mieux comprendre l’effet du mélange sur l’absorption des HAP. 

 Des études supplémentaires de recherche des adduits à l’ADN dans certains organes 

comme la vessie ou dans des cellules cibles comme les cellules sanguines périphériques:  

Dans la comparaison des 2 souches de rats (SD et W), la formation du tétraol-B[a]P 

était identique entre les 2 souches ce qui tend à montrer que la formation des adduits à 

l’ADN en lien avec la voie du BPDE devrait être identique entre les 2 souches. 

Cependant, la formation des diols des autres HAP qui sont classés comme cancérogènes 

probables ou possibles était plus élevée chez les SD. Vue que ces diols proviennent de 

la voie de bio-activation des HAP, il serait intéressant de vérifier si la bio-activation des 

autres HAP pourrait aussi avoir un effet sur l’apparition des adduits à l’ADN même si 

la bio-activation du B[a]P était identique entre les 2 souches. 

 Des études supplémentaires de la variabilité inter-souches avec d’autres souches de rats 

(Long-Evans, Lewis, Fischer) pourraient être intéressantes en cas où il serait obligatoire 

de fixer une souche spécifique pour la toxicocinétique des HAP ou autres substances.  

 L’étude des autres voies de bio-activation du B[a]P : 

De futures études devront évaluer l’influence des facteurs étudiés sur d’autres voies 

métaboliques, telle que la voie de l’o-quinone ou du radical cation avec analyse d'autres 

métabolites comme le B[a]P-3,6-dione, le B[a]P-1,6-dione dans le sang ou dans les 

microsomes hépatiques. Surtout que nos résultats montrent une saturation des voies 

métaboliques dépendantes des CYP450 et des EH. Cependant, le métabolisme des HAP, 

très complexe, implique une grande diversité d’enzymes et de réactions. Il est donc 

nécessaire de poursuivre l’étude de l’impact des mélanges complexes sur les différentes 

voies métaboliques. 

 Le microbiote intestinal : 

Une autre perspective qui pourrait être intéressante pour la compréhension des effets 

des facteurs étudiés sur la toxicocinétique des HAP, et notamment sur l’absorption et le 

métabolisme intestinal, est le microbiote intestinal. Actuellement, des informations 

limitées sont connues sur l’effet du microbiote intestinal sur l’absorption des HAP. 

Ainsi, il est connu que l’exposition répétée aux HAP individuels modifie la composition 

du microbiote avec la dominance des bactéries connues pour l’apparition des maladises 

inflammatoires de l’intestin. De plus, l’administration de certains genres bactériens 
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comme les Lactobacillus diminue l’absorption des HAP. Ainsi, des études 

supplémentaires sont nécessaires pour étudier la modification de la composition du 

microbiote dans un contexte de multi-expositions aux HAP et pour la compréhension 

de la relation entre le microbiote intestinal et l’absorption et le métabolisme intestinal 

et hépatique des HAP. 
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Annexe 1 : Matrice de corrélation entre l’élimination fécale des différents HAP exprimée en % de la dose administrée du HAP et le poids 

corporel du rat, la quantité des croquettes consommées par jour (ajustée ou non au poids corporel), et le poids des fèces éliminés par 

jour (ajusté ou non à la quantité des croquettes chez des rats Wistar exposés à un mélange industriel de HAP 

 

 Flua Pyr Chr B[a]A B[b]F B[k]F B[j]F B[e]P B[a]P IP B[g,h,i]P DB[a,h]A 

Poids corporel du rat 0,33 -0,25 -0,05 0,03 -0,14 -0,35 -0,14 -0,21 -0,16 -0,18 -0,07 -0,21 

Quantité de croquettes consommées .J-1 0,72* -0,33 0,13 0,12 0,04 -0,09 -0,05 -0,02 0,07 0,06 0,04 0,12 

Quantité de croquettes consommées ajustée au poids 
corporel du rat 

0,54 -0,39 -0,13 -0,08 -0,20 -0,31 -0,24 -0,26 -0,19 -0,20 -0,22 -0,12 

Poids des fèces.J-1 0,59 -0,66* 0,02 0,14 0,01 -0,22 -0,14 -0,08 -0,05 -0,07 -0,07 0,03 

Poids des fèces ajusté à la quantité des croquettes 
consommées 

-0,19 -0,38 -0,02 -0,01 0,09 0,18 -0,03 0,07 -0,01 -0,04 0,02 0,07 

 Les valeurs représentent le coefficient de corrélation entre les différentes variables. * : p<0,05. 

Les HAP à faible poids moléculaire en noir, et les HAP à haut poids moléculaire en rouge. 
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Annexe 2 : Matrice de corrélation entre l’élimination fécale du 1-OHP et du 3-OHB[a]P exprimée en % de la dose administrée du HAP et 

le poids corporel du rat, la quantité des croquettes consommées par jour (ajustée ou non au poids corporel), le poids des fèces éliminés 

par jour (ajusté ou non à la quantité des croquettes) et le HAP parent chez des rats Wistar exposés à un mélange industriel de HAP 

 

 1-OHP 3-OHB[a]P Tétraol-B[a]P 

Poids corporel du rat (g) 0,212 0,200 0,188 

Quantité des croquettes consommées (g.J-1) 0,432 0,602 -0,377 

Quantité de croquettes consommées ajustée au poids corporel du rat 
(g.kg-1.J-1) 

0,479 0,564 -0,539 

Poids des fèces (g.J-1) 0,503 0,515 -0,370 

Poids des fèces ajusté à la quantité des croquettes consommées (g 
fèces.g-1 croquettes) 

0,030 0,018 0,200 

Pyr 0,115   

B[a]P  -0,224 -0,091 

Les valeurs représentent le coefficient de corrélation entre les différentes variables. 
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Annexe 3 : Matrice de corrélation entre les paramètres généraux qui régulent la diurèse chez des rats Wistar exposés à un mélange 

industriel de HAP 

 

Quantité d’eau bue ajustée à la quantité de croquettes 
consommées (mL.g-1) 

0,742*     

Volume urinaire (mL.J-1) 0,470 0,389    

Volume urinaire ajusté à la quantité d’eau bue (mL 
urine.mL-1 eau) 

0,267 0,236 0,936*   

Créatinine urinaire (g.L-1.J-1) -0,705* -0,733* -0,778* -0,648*  

Créatinine urinaire ajustée au poids corporel (g.kg-1 poids 
corporel) 

0,304 -0,042 0,711* 0,806** -0,333 
 

Quantité d’eau bue 
(mL.J-1) 

Quantité d’eau bue 
ajustée à la quantité 

de croquettes 
consommées (mL.g-

1) 

Volume urinaire 
(mL.J-1) 

Volume urinaire 
ajusté à la quantité 

d’eau bue (mL 
urine.mL-1 eau) 

Créatinine urinaire 
(g.L-1.J-1) 

Les valeurs représentent le coefficient de corrélation entre les différentes variables. * : p<0,05, ** : p<0,01.
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Annexe 4 : Matrice de corrélation entre l’élimination urinaire des différents métabolites exprimée en % de la dose administrée du HAP et 

la quantité d’eau bue par jour, le volume urinaire et la créatinine urinaire chez des rats Wistar exposés à un mélange industriel de 

HAP 

 

 

1-OHP 3-OHChr 6-OHChr 
Chr-1,2-

diol 

B[a]A-8,9-

diol 
8-OHB[k]F 

B[k]F-8,9-

diol 
3-OHB[e]P 

B[e]P-4,5-

diol 
3-OHB[a]P 

Tétraol-

B[a]P 

Quantité d'eau bue.J-1 -0,117 -0,334 -0,158 0,608 0,006 -0,529 0,182 -0,255 0,109 0,083 -0,633 

Volume urinaire.J-1 0,326 0,389 0,571 -0,122 -0,097 -0,146 -0,511 -0,274 0,486 0,502 -0,285 

Créatinine urinaire.J-1 0,100 0,139 -0,018 0,067 0,406 0,612 0,321 0,661 0,042 -0,050 0,733* 

Les valeurs représentent le coefficient de corrélation entre les différentes variables. * : p<0,05. 

 







 Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) sont des polluants environnementaux produits en mélanges complexes dont la 

composition varie selon la source d’émission. Les HAP à haut poids moléculaires (HPM) sont classés comme cancérigènes probables ou 

possibles pour l’homme par le Centre International de Recherche sur le Cancer (CIRC) et le benzo[a]pyrène (B[a]P) est le seul HAP 

classé comme cancérigène certain. Pour exercer leur effet cancérigène, les HAP doivent être métabolisés. La biosurveillance de 

l’exposition aux HAP qui est très importante pour estimer les risques sanitaires des populations se fait par l’analyse des métabolites 

urinaires des HAP. Cependant, par manque de données épidémiologiques, il n’existe pas des valeurs toxicologiques de référence (VTR) 

pour ces polluants. D’où l’importance des modèles animaux pour fixer ces VTR. Ainsi la question qui se pose : Comment choisir le bon 

protocole animal pour étudier la toxicocinétique des HAP en mélange? Est-ce que les facteurs génétiques et environnementaux peuvent 

impacter les résultats de ces études?  

Pour répondre à ces questions et pouvoir extrapoler nos résultats à l’homme, 2 protocoles animaux ont été réalisés avec des expositions 

réalistes (faibles doses, mélange réel, exposition courte ou répétée). Le premier consistait à exposer par gavage des rats Sprague Dawley 

(SD) à de faibles doses (0,02 et 0,2 mg.kg-1.J-1) de B[a]P seul ou inclus dans un mélange industriel de HAP (ajusté à 0,2 mg.kg-1.J-1 de 

B[a]P) 5 fois.semaine-1 pendant 10 semaines. Le deuxième consistait à exposer par gavage des rats Wistar (W) au B[a]P seul (0,2 mg.kg-

1.J-1) ou inclus dans un mélange industriel de HAP (ajusté à 0,2 mg.kg-1.J-1 de B[a]P) pendant 4 jours. En plus du dosage des métabolites 

urinaires du B[a]P et des HAP à HPM, nous avons mis au point l’analyse des HAP et/ou de leurs métabolites dans le sang, les fèces et 

les organes (foie et reins) par HPLC-Fluo et GC-MSMS-NCI après différents types d’extraction selon les matrices et les composés. 

Aucune différence dans la toxicocinétique du B[a]P n’a été trouvée avec les deux doses utilisées. 

L’effet mélange ou l’effet cocktail était :  augmentation de l’absorption du B[a]P, modification du métabolisme intestinal avec 

augmentation de la voie de bio-activation, diminution du métabolisme hépatique suite à une saturation/compétition enzymatique.  

L’effet de l’exposition répétée pendant 10 semaines était : augmentation de l’absorption des HAP après exposition au B[a]P et au 

mélange de HAP sans modification du métabolisme intestinal, augmentation du métabolisme hépatique uniquement après exposition au 

B[a]P seul à faible dose (0,02 mg.kg-1.J-1).  

La variabilité inter-souche entre les SD et les W a montré que l’absorption et le métabolisme intestinal du fluoranthène et du pyrène 

étaient identiques entre les 2 souches. Cependant, l’absorption des HAP à HPM était plus faible chez les SD avec un métabolisme 

intestinal du B[a]P orienté vers la voie de bio-activation. Le métabolisme hépatique était plus élevé chez les SD. 

Une grande variabilité inter-individuelle était observée entre les rats W exposés au mélange de HAP au niveau de l’absorption intestinale 

des HAP à HPM et de leur métabolisme hépatique. Il existait des profils différents de formation des métabolites au niveau hépatique alors 

que le métabolisme intestinal était comparable entre les rats. 

Le jeûne augmentait l’absorption du B[a]P mais le métabolisme intestinal et hépatique étaient diminués et/ou modifiés avec une 

augmentation de la voie de bio-activation.  

Ce travail contribue à la réflexion sur le choix du modèle animal et des conditions d’exposition pour la détermination des VTR et 

l'évaluation des risques des populations dans un contexte de poly-expositions qui est beaucoup plus complexe qu’un simple effet additif. 
 

Mots clés : Hydrocarbures aromatiques polycycliques, B[a]P, toxicocinétique, effet mélange, exposition chronique, variabilité inter-

souche, variabilité inter-individuelle, jeûne. 

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are environmental pollutants produced in complex mixtures whose composition varies 

depending on the source of emission. High molecular weight (HMW) PAHs are classified as probable or possible human carcinogens by 

the International Agency for Research on Cancer (IARC) and benzo[a]pyrene (B[a]P) is the only PAH classified as a definite carcinogen. 

To exert their carcinogenic effect, PAHs must be metabolized. Biomonitoring of PAH exposure, which is very important for estimating 

health risks in populations, is done by analyzing urinary PAH metabolites. However, due to a lack of epidemiological data, there are no 

toxicological reference values (TRV) for these pollutants. Hence the importance of animal models to establish these TRVs.Thus the 

question arises: How to choose the right animal protocol to study the toxicokinetics of PAH in mixtures? Can genetic and environmental 

factors impact the results of these studies? 

To answer these questions and to be able to extrapolate our results to humans, two animal protocols were carried out with realistic exposures 

(low doses, real mixture, short or repeated exposure). The first protocol consisted in exposing Sprague Dawley (SD) rats by gavage to low 

doses (0.02 and 0.2 mg.kg-1.d-1) of B[a]P alone or included in an industrial mixture of PAHs (adjusted to 0.2 mg.kg-1.d-1of B[a]P) 5 

times.week-1 during 10 weeks. The second protocol consisted in exposing Wistar (W) rats by gavage to B[a]P alone (0.2 mg.kg-1.d-1) or 

included in an industrial mixture of PAHs (adjusted to 0.2 mg.kg-1.d-1 B[a]P) for 4 days. In addition to the determination of urinary 

metabolites of B[a]P and HMW PAHs, we developed the analysis of PAHs and/or their metabolites in blood, feces and organs (liver and 

kidneys) by HPLC-Fluo and GC-MSMS-NCI after different types of extraction depending on the matrices and compounds. 

No difference in the toxicokinetics of B[a]P was found with the two doses used. 

The mixture or cocktail effect was: increased absorption of B[a]P, altered intestinal metabolism with increased bioactivation pathway, 

decreased hepatic metabolism due to enzyme saturation/competition.  

The effect of repeated exposure for 10 weeks was: increased PAH absorption after exposure to B[a]P and PAH mixture without change 

in intestinal metabolism, increased hepatic metabolism only after exposure to B[a]P alone at low dose (0.02 mg.kg-1.d-1).  

The inter-strain variability between SD and W showed that the absorption and intestinal metabolism of fluoranthene and pyrene were 

identical between the 2 strains. However, absorption of HMW PAHs was lower in SD with intestinal metabolism of B[a]P directed toward 

the bioactivation pathway. Hepatic metabolism was higher in SD. 

A large inter-individual variability was observed between W rats exposed to the PAH mixture in the intestinal absorption of HMW PAHs 

and their hepatic metabolism. There were different patterns of metabolite formation at the liver, whereas intestinal metabolism was 

comparable between rats. 

Fasting increased the absorption of B[a]P but intestinal and hepatic metabolism were decreased and/or modified with an increase in the 

bioactivation pathway.  

This work contributes to the reflection on the choice of the animal model and the exposure conditions for the determination of TRVs and 

the risk assessment of populations in a context of poly-exposures which is much more complex than a simple additive effect. 
 

Key words: Polycyclic aromatic hydrocarbons, B[a]P, toxicokinetics, mixture effect, chronic exposure, inter-strain variability, inter-

individual variability, fasting. 
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