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1 Introduction 
 
Notre siècle est fortement marqué par une accélération de l'industrialisation dans le monde, 
ce qui suscite d’importantes pressions anthropiques pour les écosystèmes marins. Ces 
pressions prennent différentes formes, telles que la surexploitation des ressources naturelles, 
la modification physique du milieu naturel ou encore la contamination chimique (pesticides, 
métaux, dioxines, solvants, hydrocarbures, substances radioactives, plastifiants, substances 
pharmaceutiques). L’utilisation massive des substances chimiques dans divers domaines 
(industries chimiques et métallurgiques, production énergétique, activité agricole) provoque 
leur dissémination volontaire ou involontaire dans l'environnement (air, sol, eau) avec 
l’écosystème marin comme réceptacle final pour la grande majorité de ces composés.  
 
Ces substances pénètrent dans le système aquatique via les eaux de ruissellement, les 
déversements, les fuites ou encore le transport atmosphérique. Elles sont également 
dispersées et redistribuées dans l’environnement en s’introduisant dans la chaîne alimentaire. 
Or, les mammifères marins sont des prédateurs de niveau trophique supérieur avec une 
longue espérance de vie, ils peuvent donc accumuler par biomagnification de grandes 
quantités de polluants (Fair et Becker, 2000). De plus, certaines espèces de mammifères 
marins, tels que les cétacés, présentent une faible capacité à métaboliser et à excréter ces 
substances (Tanabe, 1988). Ajoutons encore que les mammifères marins possèdent sous la 
peau une importante couche de lard extrêmement riche en lipides dans laquelle s’accumulent 
les contaminants lipophiliques (Law, 2014; Fair et al., 2010). Ainsi, le facteur de 
bioaccumulation pour les mammifères marins peut être de dix mille à un million de fois 
supérieur à celui de leurs proies (Tanabe, 1988). 
 
D’une manière générale, tous les mammifères marins sont exposés dans leur milieu à des 
composés chimiques et/ou à certains métaux toxiques. Ces dernières années, de nombreux 
auteurs ont démontré que ces substances sont présentes dans les tissus des mammifères 
marins du monde entier et qu’elles peuvent être toxiques en provoquant des altérations du 
système immunitaire, des échecs de la reproduction et des perturbations du système 
endocrinien (Ross et al., 1995 ; Reijnders, 1986 ; Das et al., 2006). L’évaluation de la 
contamination chimique chez les mammifères marins représente donc un enjeu majeur en 
termes de conservation. Elle permet d’anticiper des changements dans une population et peut 
aider à mettre en place des mesures de gestion et de conservation adéquates afin d’éviter 
l’apparition de situation d’urgence. 
 
L’une des plus importantes populations de grands dauphins (Tursiops truncatus) d’Europe 
fréquente les eaux du golfe normand-breton. Il s’agit d’une population côtière et sédentaire 
estimée entre 300 et 400 individus (Gally, 2014). Le grand dauphin du golfe normand-breton, 
en raison de son statut de prédateur supérieur, joue un rôle central dans la structure de 
l’écosystème en régulant les niveaux trophiques inférieurs (Wells et al, 2004). La santé de 
l’écosystème repose donc sur un équilibre entre les proies et les prédateurs. Les pressions 
anthropiques peuvent fragiliser cet équilibre et entraîner des perturbations non seulement 
pour les grands dauphins, mais également pour l’écosystème local. Par conséquent, la 
population du golfe normand-breton représente un sujet d’étude exceptionnel et essentiel 
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pour comprendre les interactions entre contamination et milieu marin et pour prévenir les 
éventuels impacts susceptibles d’affecter ces animaux. 
 
Le Groupe d’Etude des Cétacés du Cotentin (GECC) est une association spécialisée dans l’étude 
et la conservation de la population des grands dauphins du golfe normand-breton. Au cours 
de campagnes en mer, cette structure a collecté de nombreuses biopsies pour réaliser des 
travaux sur le sexage, la génétique ou encore le régime alimentaire de ces animaux. En 2014, 
le GECC a initié, en collaboration avec l’Agence de l’Eau Seine-Normandie (AESN), une 
importante étude destinée à évaluer l’impact de la contamination chimique sur la santé de 
cette population.  
 
En l’état actuel des connaissances, il existe très peu de travaux scientifiques sur la 
contamination chimique des mammifères marins en mer de la Manche. Lorsqu’ils existent, ces 
derniers traitent uniquement de quelques polluants, tels que les PCBs (polychlorobiphényles), 
les PBDEs (polybromodiphényléthers) et les métaux lourds. Notre étude propose donc de 
pallier ce manque de connaissance en mesurant les concentrations d’un large panel de 
composés chimiques chez les grands dauphins du golfe normand-breton. Elle présente un 
double intérêt. Premièrement, mesurer les niveaux de contamination dans les tissus des 
grands dauphins du golfe normand-breton, ainsi que les conséquences potentielles pour la 
conservation de la population. Deuxièmement, apporter des informations sur la 
contamination dans le milieu marin lui-même. Les mammifères marins sont, en effet, 
considérés par les scientifiques comme des sentinelles de la contamination dans l’écosystème 
marin parce qu’ils fournissent d’importantes données sur la nature, les caractéristiques, les 
quantités, la biodisponibilité ou encore les effets des polluants dans un environnement 
particulier (Fox, 2001). 
 
L’étude présentée ici repose sur des biopsies de lard et de peau des grands dauphins du golfe 
normand-breton collectées par le GECC entre 2010 et 2012. A partir de ces échantillons, 
plusieurs analyses de différentes familles de polluants ont été réalisées, à savoir : le mercure 
et les polluants organiques persistants, tels que les PCBs, les pesticides organochlorés, les 
PBDEs et les composés de type dioxine. Ces contaminants ont été sélectionnés après une 
minutieuse étude bibliographique réalisée en 2015 (Zanuttini, 2015a) et un travail 
préliminaire effectué sur des individus échoués (Zanuttini, 2015b). Ces deux premières études 
ont montré que ces substances, en raison de leur caractère persistant, bioaccumulable, 
toxique dans l’environnement et dans les tissus des mammifères marins, représentent les 
principales sources de contamination chimique pour les grands dauphins de golfe normand-
breton. 
 
Ce rapport détaille les résultats de ces analyses. Il rend compte tout d’abord des 
concentrations des polluants mesurées dans les échantillons. Il compare ensuite les résultats 
obtenus en mer de la Manche avec d’autres populations de mammifères marins dans le 
monde. Il analyse aussi l’influence de facteurs confondants sur les profils de contamination, 
tels que le sexe, l’âge et le régime alimentaire. Enfin, il met en évidence les éventuels effets 
toxiques de cette contamination sur la santé des grands dauphins du golfe normand-breton. 
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2 Matériel et méthode 
2.1 La zone d’étude 

 
Le suivi de la population de grands dauphins du golfe normand-breton réalisé par le GECC 
comprend une zone allant de Courseulles-sur-Mer, en baie de Seine, à la baie de Saint-Brieuc, 
et inclut une partie des îles anglo-normandes (Jersey, les archipels des Ecréhous et des 
Minquiers). Cette zone d’étude s’étend sur environ 7000 km2 (Figure 1). 
 

 
Figure 1 : Carte de la zone de prospection du GECC pour le suivi de la population de grands dauphins du golfe normand-

breton. 

 

2.2 Collecte et échantillonnage des biopsies 
 
Plusieurs biopsies de peau et de lard ont été prélevées sur les grands dauphins résidants dans 
le golfe normand-breton de septembre 2010 à août 2012. Au total, en trois ans le GECC a 
collecté 101 biopsies sur ces animaux.  
Le prélèvement des biopsies a été réalisé à l’aide d’une arbalète (Panzer Barnett 5) et d’un 
trépan avec des embouts de 30 mm de diamètre. Les biopsies ont été effectuées uniquement 
sur des individus adultes ou sub-adultes. Les quantités de tissu collectées sont variables et 
sont comprises entre 12,4 mg de poids frais et 458,1 mg de poids frais. Ces échantillons ont 
été conservés à -80°C au laboratoire de l’IRSN de Cherbourg-Octeville dans l’attente de leur 
analyse au laboratoire d’océanologie de l’Université de Liège en Belgique. Avant le démarrage 
des analyses, la peau (destinée aux analyses de mercure) a été séparée du lard (destiné aux 
analyses des polluants organiques persistants) sur l’ensemble des échantillons. 
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Le travail présenté ici repose sur 87 biopsies d’individus différents. Précisons que toutes les 
biopsies prélevées par le GECC n’ont pu être utilisées, certaines étant trop petites pour 
supporter les analyses de contaminants. En revanche, d’autres biopsies plus importantes ont 
été coupées pour effectuer plusieurs types d’analyses. Au final, à partir des 87 biopsies de 
départ, nous avons obtenu un échantillonnage de 100 biopsies de lard et de 69 biopsies de 
peau.  
 

2.3 La photo-identification 
 
Les individus échantillonnés ont été identifiés lorsque c’était possible par le biais de la photo-
identification. Cette méthode permet de reconnaître chaque individu photographié grâce aux 
particularités des ailerons dorsaux (encoches, griffures, pigmentations). Tous les ailerons 
photographiés sur la zone sont rassemblés dans un catalogue, ce qui permet à la fois de les 
comparer, de les identifier et de sauvegarder un historique de vie de chaque individu. 
 
Un niveau de marquage (M) a été attribué à chaque individu sur une échelle allant de 1 à 4 
(Figure 2). Le niveau de marquage M1 correspond à un aileron lisse sans encoche. A l’inverse, 
le niveau de marquage M4 est attribué à un aileron très fortement marqué (encoches de 
grande taille). Ces marques naturelles apparaissent au cours d’interactions sociales et 
évoluent tout au long de la vie de l’individu. C’est pourquoi, on peut émettre l’hypothèse que 
plus un individu est marqué plus il est âgé. Le niveau de marquage permet ainsi de mettre en 
évidence 4 classes d’âge. Cette relation entre le niveau de marquage et l’âge de l’individu est 
possible uniquement chez les mâles car les femelles présentent en général des ailerons très 
peu marqués (M1 ou M2). 
 

 
Figure 2 : Illustration des différents niveaux de marquage chez les mâles grands dauphins du golfe normand-breton 
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Les photographies des individus livrent également des informations sur le statut, adulte ou 
sub-adulte, de l’animal. Les grands dauphins sub-adultes sont caractérisés par une taille 
généralement inférieure à celle des adultes et un corps moins robuste. La couleur de la robe 
des sub-adultes est plus pâle de celle des adultes. Enfin, les sub-adultes sont âgés de 4 à 14 
ans et sont sexuellement immatures (Gibson et Mann, 2008). Les grands dauphins adultes 
sont, quant à eux, très robustes et de couleur gris foncé (Wilson et al., 1999). 
Les individus échantillonnés dans cette étude ont ainsi été classés lorsque c’était possible en 
tant qu’adultes ou sub-adultes. 
 

2.4 La structure sociale 
 
La structure sociale des grands dauphins du golfe normand-breton est une structure de type 
fission-fusion où la composition et la taille des groupes d’individus varient dans le temps. 
L’étude de la structure sociale d’une population se base sur l’analyse des interactions et des 
associations entre les individus. Un précédent travail sur ce sujet a mis en évidence la présence 
de trois groupes, ou clusters, distincts au sein de la population de grands dauphins du golfe 
normand-breton. Ces trois clusters présentent des préférences spatiales différentes sur la 
zone géographique : le cluster 1 occupe préférentiellement le sud et l’ouest de la zone (cluster 
baie), le cluster 3 se situe plutôt au nord et à l’est de la zone (cluster Nord), et le cluster 2 
semble couvrir l’ensemble de la zone (cluster Minquier) (Gally, 2014). Cette étude montre que 
les animaux utilisent différemment l’habitat ce qui pourrait influencer les profils de 
contamination entre les clusters. 
 

2.5 Détermination du sexe des individus par la méthode moléculaire 
 
La détermination du sexe de chaque individu échantillonné a été établie dans une étude 
précédente selon une méthode de sexage moléculaire (Louis et al,. 2014). L’extraction de 
l’ADN, à partir de la peau de chaque biopsie, a été réalisée à l’aide du kit « NucleoSpin Tissue ». 
Les individus ont ensuite été sexés par la méthode décrite par Rosel (2003) qui consiste en 
l’amplification des fragments du gène SRY et ZFX/ZFY. 
Au final, les 87 biopsies prélevées sur les grands dauphins du golfe normand-breton et utilisées 
dans cette étude concernent 23 femelles et 64 mâles. 
 

2.6 Analyse des isotopes stables 
 
Lors d’une étude précédente, les isotopes stables du carbone (δ13C) et de l’azote (δ15N) ont 
été analysés dans les morceaux de peau issus des biopsies de grands dauphins du golfe 
normand-breton (Louis, 2014). L’utilisation des isotopes stables fournit des informations 
importantes sur l’écologie trophique des mammifères marins. Dans le milieu marin, le δ13C 
renseigne sur les habitats fréquentés par les animaux pour se nourrir (océanique vs côtier 
et/ou pélagique vs benthique). Le δ15N, quant à lui, augmente le long de la chaîne alimentaire 
ce qui permet de déterminer le niveau trophique de l’organisme (Hobson et al., 1994) Le 
travail de Louis (2014) a montré des variations en isotopes stables en fonction des trois 
clusters révélés à partir de la structure sociale (voir 2.4). Ces résultats suggèrent que les 
individus appartenant aux différents clusters se distinguent par des régimes alimentaires qui 
sont vraisemblablement liées à leur structure sociale. Il sera donc intéressant de tester les 
différences de contamination en fonction de ces trois clusters. 
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2.7 Analyse des polluants organiques persistants 
 
Les mesures de concentration en polluants organiques persistants dans le lard des grands 
dauphins du golfe normand-breton ont été réalisées en collaboration avec l’unité de 
recherche FOCUS (Freshwater and OCeanic science Unit of reSearch) et du CART à l’Université 
de Liège (ULg) (Pr. J.-P. Thomé et Pr. G. Eppe). Les polluants organiques persistants analysés 
dans les biopsies de lard sont présentés dans le Tableau 1. 
 
Tableau 1 : Liste des polluants organiques persistants analysés dans les biopsies issues des grands dauphins du golfe 

normand-breton 

Substances Composés analysés  Substances Composés analysées 

Dioxines 

2, 3, 7, 8 - TetraCDD 

PCB non-
dioxin like 

(PCB 
indicateurs) 

PCB 28 

1, 2, 3, 7, 8 – PentaCDD PCB 52 

1, 2, 3, 4, 7, 8 - HexaCDD PCB 101 

1, 2, 3, 6, 7, 8 - HexaCDD PCB 138 

1, 2, 3, 7, 8, 9 - HexaCDD PCB 153 

1, 2, 3, 4, 6, 7, 8 - 
HeptaCDD 

PCB 180 

OctaCDD (OCDD) 

PBDEs 

BDE 28 

Furanes 

2, 3, 7, 8 - TetraCDF BDE 47 

1, 2, 3, 7, 8 - PentaCDF BDE 66 

2, 3, 4, 7, 8 - PentaCDF BDE 99 

1, 2, 3, 4, 7, 8 - HexaCDF BDE 100 

1, 2, 3, 6, 7, 8 - HexaCDF BDE 85 

1, 2, 3, 7, 8, 9 - HexaCDF BDE 154 

2, 3, 4, 6, 7, 8 - HexaCDF BDE 153 

1, 2, 3, 4, 6, 7, 8 - HeptaCDF BDE 183 

1, 2, 3, 4, 7, 8, 9 – 
HeptaCDF 

Pesticides 
organochlorés 

HCB 

OctaCDF (OCDF) -HCH 

PCB dioxin 
like 

(congénères 
mono-ortho) 

PCB-DL 105 -HCH 

PCB-DL 114 -HCH (lindane) 

PCB-DL 118 o,p'-DDD 

PCB-DL 123 p,p'-DDD 

PCB-DL 156 o,p’-DDE 

PCB-DL 157 p,p’-DDE 

PCB-DL 167 o,p’-DDT 

PCB-DL 189 p,p’-DDT 

PCB dioxin 
like 

(congénères 
non-ortho) 

PCB-DL 77 Dieldrin 

PCB-DL 81 Cis-chlordane 

PCB-DL 126 Trans-chlordane 

PCB-DL 169 Endosulfan-α 

 
Endosulfan-β 

Endosulfan-sulfate 
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2.7.1 Préparation des échantillons 
 
Le lard des 100 échantillons, coupé en morceaux afin d’optimiser par la suite l’extraction des 
lipides, a été pesé à l’aide d’une balance analytique. Les quantités de lard étaient comprises 
entre 12,4 mg de poids frais et 458,1 mg de poids frais.  
 

a. Préparation des échantillons pour l’analyse en GC-HRMS 
 
La quantification des différents composés dans les échantillons a été déterminée par une 
méthode de dilution isotopique. Cette méthode consiste à ajouter dans l’échantillon 
contenant l’élément natif à doser une quantité connue d’un isotope de cet élément appelé 
standard interne. L’échantillon et le standard interne sont donc mélangés en proportion 
connues. Ainsi, la comparaison des quantités par unité de surface du standard interne et de 
l’élément natif permet de mesurer la concentration de l’élément natif dans l’échantillon. Dans 
nos analyses, une quantité connue de standards marqués au carbone-13 (13C) pour chaque 
molécule d’intérêt est déposée dans les échantillons avant l’extraction. Les standards internes 
(marqués au 13C) utilisés pour l’analyse des dioxines/furanes, PCB-DL, ∑6PCBs indicateurs, 
DDTs (dichlorodiphényl-trichloroéthane), HCHs (hexachlorocyclohexane), HCB 
(hexachlorobenzène) et PBDEs sont le ST-ROU 138 (20µL), le 13C NDL-PCB 200pg.µL-1 (10µL) 
et le IS PBDE 200pg.µL-1 (10µL). Les standards internes (marqués au 13C) utilisés pour l’analyse 
des ∑6PCBs indicateurs, DDTs, HCHs, HCB et PBDEs sont le 13C NDL-PCB 200pg.µL-1 (10µL) et 
le IS PBDE 200pg.µL-1 (10µL). 
 
L’analyse des dioxines/furanes, PCB-DL, ∑6PCBs indicateurs, DDTs, HCHs, HCB et PBDEs a été 
réalisée sur 12 biopsies de lard (9 mâles et 3 femelles), afin d’obtenir un profil détaillé de ces 
substances dans la population des grands dauphins du golfe normand-breton. Seulement 12 
biopsies ont été dosées pour ces composés en raison du coût important de ces analyses. Les 
biopsies sélectionnées pour ces analyses ont été choisies en fonction du sexe, de la zone 
géographique (cluster) et de l’âge (niveau de marquage) des individus. 
 
L’analyse des ∑6PCBs indicateurs, DDTs, HCHs, HCB et PBDEs a été réalisée sur 79 biopsies de 
lard. Cependant, 21 biopsies présentaient des quantités de lard inférieures à 100 mg ce qui 
n’a pas permis une extraction des lipides et la mesure du poids lipidique constant pour ces 
échantillons. Ainsi, seules 58 biopsies ont été analysées avec le protocole standard, c’est-à-
dire avec une extraction des lipides, et seront donc exprimées en ng.g-1 de lipides (unité 
usuellement utilisée dans la littérature scientifique) : il s’agit de 47 mâles et de 11 femelles. 
Les 21 autres biopsies analysées sans extraction des lipides seront exprimées en ng.g-1 de 
poids frais. 
 

b. Préparation des échantillons pour l’analyse en GC-MS/MS 
 
Les analyses de l’endosulfan, de la dieldrine et du chlordane ont été effectuées sur 21 biopsies 
(18 mâles et 3 femelles). Ces analyses ont nécessité la mise en place d’un protocole spécifique 
de purification et d’analyse en raison de la dégradation de l’endosulfan, de la dieldrine et du 
chlordane avec le protocole précédent. Ainsi, un surrogate, le PCB 112 à 100pg.µL-1 (50µL), a 
été ajouté aux 21 biopsies avant l’extraction. Ce surrogate permet d’évaluer les pertes 
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potentielles des molécules recherchées pendant les différentes étapes d’extraction et de 
purification des échantillons. 
 

2.7.2 Extraction 
 
La fraction lipidique du lard des biopsies (en quantités supérieures à 100 mg) contenant les 
polluants organiques a été extraite à l’aide de l’Accelerated Solvent Extraction, ou « ASE ». 
Cette technique d’extraction accélérée par solvant permet de récupérer les lipides d’une 
matrice solide par un solvant organique (ici le dichlorométhane) porté à haute température 
et à haute pression. 
Les composés extraits grâce à l’ASE sont ensuite filtrés par du sulfate de sodium anhydre afin 
de retenir l’eau et d’améliorer ainsi ultérieurement la phase de purification. Après cette 
filtration, les extraits sont placés dans un bain marie à 30 °C sous flux d’azote. Ce dispositif 
provoque une évaporation accélérée du solvant grâce au flux de gaz qui déplace l’équilibre 
phase liquide – phase gazeuse et au bain marie qui permet l’augmentation de la pression de 
vapeur saturante. L’évaporation du solvant terminée, le résidu est pesé à poids constant afin 
de déterminer l’extrait lipidique total. 
 

2.7.3 Purification 
 
En dépit d’une optimisation des paramètres d’extraction des échantillons, les molécules 
d’intérêt ne sont pas les seules à être extraites et d’autres produits de la matrice restent 
présents, tels que les matières grasses ou d’autres familles de contaminants. C’est pourquoi, 
une phase de purification des échantillons est nécessaire afin d’éliminer le plus possible ces 
interférents. Dans ce contexte, trois techniques de purifications différentes ont donc été 
utilisées selon les composés analysés. 
 
1. Purification pour l’analyse des dioxines/furanes, PCB-DL, PCB indicateurs, DTTs, HCHs, HCB 
et PBDEs : 
La purification des échantillons pour l’analyse des dioxines/furanes et PCB-DL a été réalisée 
par une technique de chromatographie sur colonne avec le système Power Prep. Ce système 
comprend une colonne de silice et une colonne d’alumine, ce qui permet de purifier et de 
séparer la fraction PCB mono-ortho de l’échantillon. Une troisième colonne de charbon a été 
utilisée afin de retenir les PCDD/Fs et les PCB coplanaires (non-ortho). Au terme de ce 
processus de purification, deux fractions ont été obtenues : une fraction mono-ortho et une 
fraction constituée des composés de type dioxine. Ces extraits finaux ont ensuite été 
concentrés grâce à une évaporation au bain-marie sous flux d’azote. Cette étape a pour 
objectif d’évaporer le solvant organique et de concentrer l’extrait final dans quelques 
microlitres de nonane, solvant utilisé pour l’injection en chromatographie phase gazeuse et 
spectrométrie de masse. Enfin, la dernière phase de ce processus consiste à ajouter des 
standards de recouvrement. Précisons ici que les standards de recouvrement permettent de 
mesurer le taux de réapparition des standards internes introduits avant l’étape d’extraction. 
Deux standards de recouvrement ont été ajoutés à la fraction mono-ortho : le 13C PCB80 à 
200 pg.µl-1 (10µL) et le RS PBDE à 200 pg.µL-1 (10µL). Un standard de recouvrement a été 
introduit dans la fraction des composés de type dioxine, à savoir le RS XP301 (5µL). 
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2. Purification pour l’analyse des ∑6PCBs indicateurs, DDTs, HCHs, HCB et PBDEs : 
Le système de purification pour l’analyse des ∑6PCBs, des PBDEs et des pesticides 
organochlorés est composé d’une colonne constitué de silice et d’alumine. Ce procédé permet 
de retenir les produits de non intérêt contenus dans l’extrait et qui pourraient interférer avec 
certaines molécules d’intérêt lors de l’analyse finale. Après la purification, les extraits finaux 
ont été évaporés au bain-marie sous flux d’azote et concentrés dans du nonane. Enfin, deux 
standards de recouvrement ont été ajoutés : le 13C PCB80 200 pg.µl-1 (10µL) et le RS PBDE 
200 pg.µL-1 (10µL). 
 
3. Purification pour l’analyse de l’endosulfan, de la dieldrine et du chlordane : 
Le processus de purification pour l’analyse de l’endosulfan, de la dieldrine et du chlordane 
s’effectue par l’intermédiaire de deux colonnes, l’une constituée de silice et de C18 (appelée 
colonne C18) et l’autre de Florisil. La première colonne de C18 permet d’éliminer la majorité 
des matières organiques de non intérêt (e.g. peptides, protéines) présentes dans l’échantillon. 
La seconde colonne de Florisil est utilisée pour éliminer les composants polaires susceptibles 
d’interférer avec les molécules d’intérêt lors de l’injection pour l’analyse chromatographique. 
Suite à la purification, les extraits finaux contenant les composés d’intérêts sont évaporés sous 
flux d’azote et concentrés dans du nonane 90%.  
 

2.7.4 Analyse et quantification 
 
A ce stade de l’étude, l’ensemble des échantillons a été purifié et un maximum d’interférences 
issues de la matrice a été éliminé. Les échantillons ont ensuite été injectés dans un appareil 
composé d’une chromatographie en phase gazeuse couplée à la spectrométrie de masse (GC-
HRMS ou GC-MS/MS selon les analyses). La chromatographie en phase gazeuse permet de 
séparer les congénères cibles des autres congénères susceptibles d’interférer pendant 
l’analyse. La colonne chromatographique est directement connectée au spectromètre de 
masse par l’intermédiaire d’une ligne de transfert chauffée à haute température. Les 
congénères sortant de cette colonne sont ionisés et passent dans un secteur électrique, puis 
magnétique. Ainsi, les ions peuvent être séparés selon leur rapport masse sur charge (m/z) 
par variation du champ électrique. 
 

a. Chromatographie en phase gazeuse couplée à la spectrométrie de masse haute 
résolution (GC-HRMS) 

 
La chromatographie en phase gazeuse couplée à la spectrométrie de masse haute résolution 
(GC-HRMS) permet d’obtenir une très forte sensibilité et une grande sélectivité des composés. 
Cette méthode analytique a été utilisée pour la mesure des dioxines/furanes, PCB-DL, PCB 
indicateurs, DTTs, HCHs, HCB et PBDEs. La quantification de ces différents composés est 
possible grâce à la méthode de dilution isotopique. En effet, avant l’étape d’extraction, des 
standards internes contenant des congénères marqués au 13C ont été ajoutés aux échantillons. 
Ces standards internes suivent exactement les mêmes étapes du processus analytique et 
subissent les mêmes pertes spécifiques que les composés natifs. De cette manière, les pertes 
n’influencent pas la quantification car la dilution isotopique part du principe que l’on perd 
autant du composé natif que de son homologue marqué au 13C. La concentration du composé 
natif est alors déterminée par comparaison de son pic chromatographique avec le pic de son 
standard interne marqué au 13C et dont la concentration est connue. 
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b. Chromatographie en phase gazeuse couplée à la spectrométrie masse-masse 
(GC-MS/MS) 

 
L’analyse des biopsies purifiées sur colonne C18 et Florisil a été réalisée par chromatographie 
en phase gazeuse couplée à la spectrométrie masse-masse (GC-MS/MS). Cette méthode 
analytique a été adaptée pour déterminer les concentrations de l’endosulfan, la dieldrine et 
le chlordane. Les différents composés d’intérêt sont identifiés grâce au temps de rétention et 
quantifiés grâce à une courbe d’étalonnage effectuée à partir de solutions étalons dont les 
concentrations sont connues. 
 

2.8 Analyse du mercure 
 
L’analyse du mercure total (T-Hg) a été effectuée dans 69 échantillons de peau collectés à 
partir des biopsies (49 mâles et 20 femelles). Ces échantillons de peau ont été lyophilisés puis 
analysés afin de déterminer les concentrations en mercure total. La teneur en mercure total 
des échantillons de peau est mesurée par spectrométrie d’absorption atomique à l’aide du 
DMA-80 (Direct Mercury Analyser) Milestone. Chaque prélèvement de peau est pesé (environ 
1 mg) à l’aide d’une balance analytique, puis transféré dans le DMA-80 réglé à une longueur 
d’onde de 254 nm spécifique au mercure. Les concentrations en mercure des échantillons sont 
déterminées à partir d’une courbe d’étalonnage dont les concentrations sont connues. Les 
concentrations en mercure total dans les échantillons sont exprimées en µg.kg-1 de poids sec. 
 

2.9 Analyses statistiques 
 
Les résultats obtenus pour chaque substance ont été étudiés à l’aide d’une analyse de variance 
(ANOVA) lorsque les règles de normalité de la distribution (test de Shapiro-Wilk avec H0 : la 
distribution de l’échantillon suit une loi normale) et d’homoscédasticité de la variance (Test 
de Bartlett avec H0 : les variances sont homogènes) étaient respectées. Les ANOVA 
permettent de comparer les moyennes de plus de deux échantillons (par exemple pour le 
niveau de marquage ou les clusters) et de révéler si les moyennes entre les échantillons sont 
significativement différentes. Un test-t de Student a été utilisé pour la comparaison de deux 
échantillons indépendants (par exemple pour le sexe). Certaines données ont été 
transformées en log afin de répondre aux conditions de l’ANOVA et du test de Student 
(normalité et homoscédasticité vérifiées). Un test post-hoc de TukeyHSD a été réalisé à la suite 
de l’ANOVA afin de déterminer les différences significatives entre les paires de moyennes.  
 
Lorsque les résultats ne respectaient pas les conditions de normalité et d’homoscédasticité 
malgré une transformation en log, un test non paramétrique a été réalisé pour évaluer les 
différences significatives, à savoir le test U de Mann-Whitney pour la comparaison de deux 
échantillons indépendants, et le test de Kruskal-Wallis pour la comparaison de plus de deux 
échantillons indépendants. Un test post-hoc de kruskalmc a été réalisé après le test de 
Kruskal-Wallis afin de déterminer les différences significatives entre les échantillons. 
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Une analyse en composantes principales (ACP) a été également effectuée afin de représenter 
les individus (les grands dauphins). Ainsi, elle permet de mettre en évidence d’éventuelles 
structures au sein de cette population par rapport aux polluants analysés dans cette étude en 
fonction de différents facteurs, tels que le sexe et le niveau de marquage. 
 
Les analyses statistiques ont été exécutées à l’aide du logiciel R studio (version 3.2.3) avec le 
package Factominer. Le seuil de significativité a été établi à 5% pour l’ensemble des tests 
statistiques. 
 
Le Tableau 2 présente la taille de l’échantillon pour chaque polluant étudié en fonction des 
facteurs, tels que le sexe, le niveau de marquage, le statut, les clusters et les isotopes stables. 
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Tableau 2 : Nombre d’individus pour chaque polluant en fonction des facteurs sexe, statut, niveaux de marquage, structure sociale et isotopes stables. 

 

 Sexe Statut Niveaux de marquage (mâles) Structure sociale 
Isotopes 
stables 

Nombre 
d'individus 

analysés 
Mâles Femelles 

Mâles 
adultes 

Mâles     
sub-

adultes 

Femelles 
adultes 

Femelles 
sub-

adultes 
M1 M2 M3 M4 

Cluster 
1 

Cluster 
2 

Cluster 
3 

δ13C et 
δ15N 

Ʃ6PCBs, ƩDDTs, 
HCHs, HCB et 

ƩPBDEs 
n = 58 n = 47 n = 11 n = 39 n = 5 n = 4 n = 4 n = 6 n = 9 n = 20 n = 12 n = 4 n = 17 n = 11 n = 58 

PCDDs/Fs et 
PCB-DL 

n = 11 n = 9 n = 3 n = 9 n = 0 n = 3 n = 0 n = 0 n = 1 n = 3 n = 5 n = 3 n = 1 n = 8 n = 11 

Ʃendosulfan, 
dieldrine et 
Ʃchlordane 

n = 21 n = 18 n = 3 n = 15 n = 3 n = 3 n = 0 n = 1 n = 4 n = 10 n = 3 n = 0 n = 8 n = 8 n = 21 

T-Hg n = 69 n = 49 n = 20 n = 38 n = 9 n = 10 n = 7 n = 7 n = 11 n = 21 n = 10 n = 4 n = 22 n = 14 n = 69 
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3 Résultats 
3.1 Concentrations globales en polluants organiques persistants 

 
L’analyse des 6 PCBs indicateurs (∑6PCBs), des 9 PBDEs, des 6 DDTs, du α-HCH, du β-HCH, du 
γ-HCH (lindane) et du HCB a été réalisée sur 58 biopsies de grands dauphins (47 mâles et 11 
femelles) (Tableau 3). Parmi ces 58 biopsies, 12 ont été sélectionnées (9 mâles et 3 femelles) 
pour effectuer des mesures supplémentaires incluant 7 PCDDs (dioxines), 10 PCDFs (furanes) 
et 12 PCB-DL (Tableau 4). Enfin, 21 biopsies ont été analysées afin de déterminer les 
concentrations en endosulfan-α, endosulfan-β, endosulfan-sulfate, cis-chlordane, trans-
chlordane et en dieldrine (Tableau 3). Les résultats obtenus sont exprimés en fonction de la 
teneur en lipides afin de faciliter leurs comparaisons avec la littérature scientifique. 
 
Différentes abréviations sont utilisées dans le Tableau 3 : Ʃ6PCBs comprend les PCB 28, 52, 
101, 138, 153 et 180 ; Ʃ7PCBs comprend PCB 28, 52, 101, 118, 138, 153 et 180. Notons que 
les Ʃ6PCBs ou Ʃ7PCBs regroupent les composés prioritaires pour l’analyse des PCBs car ce sont 
les plus présents dans l’environnement. 
ƩPCBs est la somme totale des 18 congénères de PCBs (PCB-DL et ∑6PCBs) ; ƩPBDE est la 
somme des 9 congénères en PBDEs ; ƩChlordane est la somme du cis-chlordane et trans-
chlordane ; ƩEndosulfan est la somme de l’endosulfan-α, de l’endosulfan-β et de l’endosulfan-
sulfate; enfin, ƩDDTs est la somme de p,pʹDDT,o,pʹDDT, et de leurs produits de dégradation : 
p,pʹDDE, o,pʹDDE, p,pʹDDD et o,pʹDDD. 
 
L’ensemble des polluants organiques recherchés a été détecté et quantifié dans les 
échantillons (> LOQ) excepté pour l’endosulfan- α (< LOQ) et pour trois dioxines : la 2, 3, 7, 8-
TétraCDD, la 1, 2, 3, 7, 8-PentaCDD et la 1, 2, 3, 4, 7, 8-HexaCDD (< LOQ).  
 
Tableau 3 : Pourcentage (%) en lipides et concentrations en polluants organiques persistants (ng.g-1 de lipides) dans les 

biopsies de lard issues des grands dauphins (Tursiops truncatus) du golfe normand-breton. Les données sont présentées sous 

la forme de moyenne (mediane) ± écart-type (valeur minimum-maximum) et n = nombre d’individus. Les différences entre 

mâles et femelles sont mises en évidence par la p-value du test non-paramétrique de Mann-Whitney (*) ou du test paramétrique 

de Student (°) (α = 5%). Les p-values significatives sont en gras dans le tableau. 

Composés Mâles Femelles p-values  

Lipides 
11 (11) ± 6 

(2 - 23) n=47 
11 (11) ± 4 

(3 - 17) n=11 
0,831° 

aƩPCBs 
171 804 (185 858) ± 38 692 

(119 881 - 233 776) n=9 
36 810 (34 267) ± 18 695 

(19 516 - 56 646) n=3 
<0,0001° 

Ʃ6PCBs 
132 940 (114 005) ± 78 899 

(17 518 - 393 044) n=47 
64 504 (51 436)  ± 74 087 

(4 455 - 270 055) n=11 
0,001* 

Ʃ7PCBs 
168 248 (182 145) ± 38 573 

(116 571 - 230 309) n=9 
35 693 (33 508) ± 17 924 

(18 962 - 54 610) n=3 
<0,0001° 

ƩPBDEs 
1 946 (1 784) ± 1 070 

(195 - 3 872) n=47 
639 (214) ± 686 

(51 - 2 143) n=11 
0,0001* 

p,p'DDE 
10 367 (8 069) ± 10 504 

(1 428 - 71 731) n=47 
4 193 (3 580) ± 3 788 
(302 - 14 472) n=11 

0,0006* 
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p,p'DDD 
279 (275) ± 163 
(1 - 703) n=47 

147(138) ± 150 
(1 - 455) n=11 

0,021° 

p,p'DDT 
149 (71) ± 201 
(6 - 940) n=47 

104 (7) ± 144 
(6 - 434) n=11 

0,578* 

ƩDDTs 
11 080 (8 386) ± 10 846 

(1 644 - 74 333) n=47 
4 668 (4 331) ± 4 009 
(362 - 15 443) n=11 

0,0008* 

ƩHCHs 
46,5 (33,7) ± 41,2 
(7,4 - 228,7) n=47 

60,1 (27,8) ± 73,5 
(12,3 - 257,9) n=11 

0,968* 

HCB 
85,6 (80,7) ± 43,6 

(17,9 - 271,4) n=47 
51,6 (50) ± 42,2 

(6,5 - 119,6) n=11 
0,034* 

ƩChlordane 
24,4 (15,4) ± 27,7 
(3,93 - 99) n=18 

0,97 (1,04) ± 0,2 
(0,74 - 1,12) n=3 

<0,0001° 

Dieldrine 
1 859 (1 621) ± 1 225 

(615 - 5 377) n=18 
180 (137) ± 147 
(59 - 344) n=3 

0,002* 

ƩEndosulfan 
405 (350) ± 214 

(181 – 873) n=18 
62 (77) ± 44 

(13 – 98) n=3 
<0,0001° 

Endosulfan-β 
354 (309) ± 202 

(139  - 794) n=18 
51 (71) ± 40 
(5 - 78) n=3 

<0,0001° 

Endosulfan-
sulfate 

50,8 (43,6) ± 33,7 
(11,3 - 149,8) n=18 

11,2 (7,8) ± 7,3 
(6,1 - 19,5) n=3 

0,036° 

Ʃ7PCBs/aƩPCBs 
0,98 (0,98) ± 0,004 

(0,97 - 1) n=9 
0,97 (0,97) ± 0,07 
(0,96 - 0,98) n=3 

0,309° 

ƩDDTs/aƩPCBs 
0,08 (0,07) ± 0,03 
(0,05 - 0,14) n=9 

0,14 (0,11) ± 0,07 
(0,1 - 0,22) n=3 

0,064* 

ƩDDTs/Ʃ6PCB 
0,08 (0,08) ± 0,03 
(0,05 - 0,2) n=47 

0,09 (0,08) ± 0,05 
(0,05 - 0,2) n=11 

0,639* 

bƩDDE/ƩDDTs 
0,92 (0,92) ± 0,04 

(0,8 - 1) n=47 
0,89 (0,9) ± 0,09 

(0,7 -1) n=11 
0,207* 

aSomme des PCBs-NDL (28, 52, 101, 138, 153 et 180) et des PCB-DL (77, 81, 126, 169, 105, 114, 118, 123, 156, 157, 167 et 189) 
bCalculé comme la somme de p,p’DDE+o,p’DDE/somme totale en DDTs (DDDs+DDEs+DDTs) 

 

3.1.1 Evaluation des taux de lipides  
 
Le pourcentage moyen en lipides analysé dans les 79 biopsies des grands dauphins est de 11,1 
± 5,3 % de poids frais. Le taux de lipides mesuré sur les biopsies est fortement variable entre 
les individus, allant de 2,4 % à 22,8 %. Cette fluctuation s’explique par l’influence de différents 
facteurs, tels que les saisons, la zone géographique, l’état nutritionnel ou encore l’état de 
santé (Fair et al., 2007 ; Kucklick et al., 2011). L’analyse statistique de la teneur en lipide ne 
montre pas de différences significatives que ce soit en fonction du sexe, du statut, du niveau 
de marquage, du cluster ou de la saison d’échantillonnage. En revanche, le test de Kruskal-
Wallis met en évidence une différence significative du taux de lipides selon l’année 
d’échantillonnage des biopsies (Figure 3). En effet, les grands dauphins échantillonnés en 2010 
(n = 22) présentent des taux de lipides légèrement plus élevés que ceux échantillonnés en 
2012 (n = 15) (13,6 % et 8,5 % respectivement, p = 0,0477). Dans la littérature scientifique, les 
teneurs lipidiques mesurées dans le lard des grands dauphins sont extrêmement variables 
d’une publication à l’autre. Nos résultats bien que relativement faibles restent cohérents avec 
la littérature. 
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Figure 3 : Pourcentage en lipides dans le lard des grands dauphins du golfe normand-breton en fonction de l’année 

d’échantillonnage des biopsies (Kruskal-Wallis, post-hoc kruskalmc, les lettres représentent les groupes homogènes, a et b 

significativement différents et ab non significatif). Le bas et le haut de la boite à moustache représentent le premier et le 

troisième quartile, la ligne en gras indique la médiane, et enfin les lignes verticales sont les valeurs minimums et maximums 

de la distribution. 

 

3.1.2 Contamination en PCBs, PBDEs, DDTs, HCHs et HCB 
 
La Figure 4 représente les concentrations moyennes de différentes classes de polluants 
organiques persistants chez les mâles et les femelles. Les PCBs sont les composés 
majoritairement retrouvés parmi les polluants organiques persistants, suivis par les DDTs, les 
PBDEs, le HCB et les HCHs. Les concentrations en Ʃ6PCBs, ƩPBDEs, ƩDDTs, ƩHCHs et HCB sont 
relativement variables entre les individus. Ces variations interindividuelles s’expliquent par les 
paramètres biologiques des individus comme l’âge, l’état de santé et le sexe. On constate, par 
exemple, des concentrations en ƩPCBs, ƩDDTs, ƩPBDE et HCB significativement plus élevées 
chez les mâles que chez les femelles (Mann-Whitney, p < 0,05 Tableau 3). Or, chez les 
mammifères marins, les concentrations de certains polluants (dont les POPs) augmentent 
avec l’âge chez les mâles. En revanche, les femelles présentent un accroissement des 
quantités en polluants jusqu’à la maturité sexuelle, puis une diminution importante de ces 
mêmes quantités en raison des gestations et de la lactation. Dans notre étude, les 
concentrations plus faibles mesurées chez les femelles de grands dauphins témoignent donc 
d’un transfert des polluants du lard de la mère vers son nouveau-né. 
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Figure 4 : Concentrations moyennes (ng.g-1 de lipides) en PCBs, HCB, HCHs, DDTs et PBDEs dans les biopsies de lard des 

grands dauphins du golfe normand-breton (échelle logarithmique). Les barres d’erreur représentent les écarts standards et 

les astérisques montrent les différences significatives entre les concentrations chez les mâles et chez les femelles (Mann-

Whitney, p < 0,05). 

 

3.1.3 Corrélations entre les polluants 
 
Une analyse en composantes principales (ACP) a été réalisée sur l’ensemble des polluants 
organiques persistants afin de mieux caractériser les résultats obtenus (Figure 5). Les trois 
premiers axes principaux de l’ACP représentent respectivement 48,1 %, 12,3 % et 9,6 % (le 
troisième axe n’est pas représenté sur la Figure 5) de la variabilité des données, soit environ 
70 % de l’inertie totale. Les composés qui influencent majoritairement l’axe 1 (appelé Dim1 
sur la Figure 5) de l’ACP sont les PCBs 153, 52, 138 et 180, tandis que l’axe 2 (appelé Dim2 sur 
la Figure 5) s’explique principalement par p,p’-DDD, o,p’-DDD et HCB. Comme le montre la 
Figure 5, tous les composés chlorés, à savoir les PCBs, les DDTs et le HCB, sont corrélés entre 
eux et figurent ensemble dans le quadrant du haut à droite. En revanche, on note que les 
composés bromés, c’est-à-dire les PBDEs, sont rassemblés dans le quadrant en bas à droite. 
L’ACP met donc en évidence le fait qu’il existe deux sources distinctes de contamination pour 
ces deux types de composés. Ils n’évoluent pas ensemble. Ainsi, un individu avec un fort taux 
de PCBs aura également un fort taux de DDTs mais pas forcément de PBDEs. 
Enfin, la faible représentation dans l’ACP du lindane, du α-HCH et du BDE 28 s’explique par 
leurs concentrations très basses au regard des autres substances. 

* 

* 

* 

* 
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Figure 5 : Analyse en composantes principales des grands dauphins du golfe normand-breton selon leurs concentrations en 

polluants organiques persistants. Représentation graphique des variables. 

 
 
 
Le graphique des individus de l’ACP ne semble pas établir de séparation très claire entre les 
différents grands dauphins. Cependant, le niveau de marquage permet de mettre en évidence 
des différences entre les individus (Figure 6). Ainsi, les individus faiblement marqués (M1) sont 
plutôt associés négativement à l’axe 1, alors que les individus fortement marqués (M4) sont 
associés positivement à l’axe 1 et négativement à l’axe 2. Cela signifie que les individus M4 
sont caractérisés par des concentrations élevées en PCB 153, 52, 138 et 180 et des 
concentrations relativement réduites en p,p’-DDD, o,p’-DDD et HCB. En revanche, les individus 
M1 se distinguent par des concentrations plus réduites en PCB 153, 52, 138 et 180 (voir 3.2.1 
et 4.3.2). 
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Figure 6 : Analyse en composantes principales des grands dauphins du golfe normand-breton selon leurs concentrations en 

polluants organiques persistants. Représentation graphique des individus en fonction de leur niveau de marquage 

La représentation du graphique des individus en fonction du sexe des grands dauphins permet 
de distinguer les mâles des femelles (Figure 7). En effet, les mâles sont associés d’une manière 
générale positivement à l’axe 1 contrairement aux femelles qui sont associées négativement 
à l’axe 1. Les mâles se caractérisent donc en général par de fortes teneurs en PCB 153, 52, 138 
et 180, à l’inverse des femelles qui présentent de faibles concentrations pour ces mêmes 
composés. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 7 : Analyse en composantes principales des grands dauphins du golfe normand-breton selon leurs concentrations en 

polluants organiques persistants. Représentation graphique des individus en fonction du sexe. 
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3.1.4 Corrélations entre les polluants et les isotopes stables 
 
La Figure 8 met en relation les concentrations en polluants organiques persistants avec les 
isotopes stables du carbone (δ13C) et de l’azote (δ15N) dans l’ensemble des biopsies de grands 
dauphins du golfe normand-breton. Le test de corrélation de Spearman ne montre pas de 
corrélation significative entre les isotopes stables et les ∑6PCBs et ∑DDTs sur l’ensemble des 
individus. Seul les ∑PBDEs présentent une corrélation positive significative avec δ13C (p = 
0,024, r2 = 0,296) et une corrélation positive mais non significative avec δ15N (p = 0,163, r2 = 
0,186). On note aussi une corrélation positive mais non significative chez les mâles entre les 
teneurs en ∑6PCBs et δ13C (p = 0,313, r2 = 0,150). 

Figure 8 : Relation entre les valeurs en δ13C (‰) et en δ15N (‰), et les concentrations en polluants organiques persistants 

(ng.g-1 de lipides) chez les grands dauphins du golfe normand-breton. 
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3.1.5 Concentrations en composés de type dioxine (PCDDs, PCDFs et PCB-DL) 
 
Les grands dauphins du golfe normand-breton présentent des concentrations en ƩPCDFs et 
Ʃortho PCBs (pg.g-1 de lipides) significativement plus élevées chez les mâles que chez les 
femelles (Tableau 4). Parmi les composés de type dioxine, le PCB 118 est la substance 
retrouvée en grande majorité chez les mâles et chez les femelles, avec des concentrations 
respectives de 4 499 539 ± 742 810 pg.g-1 de lipides et de 1 500 232 ± 1 361 902 pg.g-1 de 
lipides. 
Le concept d’équivalence toxique (TEQ) a été développé afin d’évaluer l’impact toxique 
potentiel des composés de type dioxine, tels que les dioxines, les furanes et les PCB-DL. La 
TEQ permet l’expression des concentrations des différents composés de type dioxine 
pondérés selon leur toxicité relative par rapport à la dioxine la plus toxique : la 2,3,7,8 – TCDD. 
La TEQ a donc été calculée pour chaque composé en utilisant les facteurs d’équivalence 
toxique. Elle est exprimée en pg WHO-TEQ.g-1 de lipides (Van den Berg et al., 2006) (Tableau 
4). 
Les données, lorsqu’elles sont exprimées en TEQ, montrent des proportions en Ʃortho PCBs 
(à savoir les PCB 105, 114, 118, 123, 156, 157, 167 et 189) de 55 % et 42 % par rapport à la 
TEQ totale respectivement chez les mâles et chez les femelles. Les Ʃnon-ortho PCBs (à savoir 
les PCB 77, 81, 126 et 169) contribuent à 39 % et à 52 % de la TEQ totale chez les mâles et les 
femelles. Quant aux PCDD/Fs (dioxines et furanes), ils représentent 6% de la TEQ totale pour 
les mâles et les femelles. Le test de Student ne met en évidence aucune différence significative 
des proportions en composés de type dioxine entre les mâles et les femelles. Cependant, on 
constate une certaine prédominance des Ʃortho PCBs chez les mâles et des Ʃnon-ortho PCBs 
chez les femelles. 
 
Tableau 4 : Concentrations en PCDDs, PCDFs, et PCB-DL dans les biopsies de lard des grands dauphins du golfe normand-

breton. Les concentrations sont exprimées en pg.g-1 de lipides et en pg WHO-TEQ.g-1 de lipides. Les données sont présentées 

sous la forme de moyenne (mediane) ± écart-type (valeur minimum-maximum) et n = nombre d’individus. Les différences entre 

mâles et femelles sont mises en évidence par la p-value du test non-paramétrique de Mann-Whitney (*) ou du test paramétrique 

de Student (°) (α=5%). Les p-values significatives sont en gras dans le tableau. 

Composés Mâles Femelles 
p-values 
(Mann-

Whitney) 

 pg.g-1 de lipides 
pg WHO-
TEQ.g-1 de 

lipides 
pg.g-1 de lipides 

pg WHO-
TEQ.g-1 de 

lipides 
 

n 9 3  

ƩPCDDs 
60,3 (56,2) ± 36,3 

(32,3 - 148,7) 
1 (0,81) ± 0,45 

(0,68 - 2) 
51,5 (47,6) ± 23,5 

(30,2 - 76,6) 

0,96 (1,1) ± 
0,38 

(0,53 - 1,3) 
0,863* 

ƩPCDFs 
281,8 (270,4) ± 91,7 

(140,4 - 429,3) 

25,7 (26,1) ± 
8,7 

(12,1 - 40,8) 

102,2 (110,7) ± 20,1 
(79,2 - 116,7) 

7,7 (7,8) ± 0,7 
(7 - 8,4) 

0,0002° 

Ʃ non-
ortho PCBs 

4 409 (3 168) ± 3 201 
(1 944 - 12 333) 

182,8 (164,5) 
± 97,8 

(94,4 - 416,9) 

3 552 (4 436) ± 1 622 
(1 680 - 4 539) 

84,2 (97,8) ± 
33,2 

(46,5 - 108,5) 
1,00* 
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Ʃ ortho 
PCBs 

8 051 599 (7 607 193) ± 
941 482 

(7 226 730 - 9 651 893) 

241,6 (228,2) 
± 28,2 

(216,8 - 289,6) 

2 612 915 (1 640 433) ± 
2 166 347 

(1 103 218 - 5 095 094) 

78,4 (49,2) ± 
65 

(33,1 - 152,9) 
0,009* 

Ʃ PCDD/F 
et DL-PCBs 

8 056 350 (7 610 202) ± 
940 701 

(7 231 372 - 9 656 518) 

451 (425,8) ± 
92,6 

(370,3 - 667,9) 

2 616 620(1 645 027) ± 
2 164 692 

(1 107 950 - 5 096 883) 

171,3 (156,5) 
± 91,8 

(87,8 - 269,7) 
0,009* 

      

ΣPCDD/Fs 
to T-TEQ 

(%) 

6 (6) ± 2 
(3 - 10) 

6 (6) ± 3 
(3 - 9) 

0,957° 

Σnon-ortho 
PCBs to T-

TEQ (%) 

39 (39) ± 11 
(25 - 62) 

52 (53) ± 11 
(40 - 62) 

0,167° 

Σortho 
PCBs to T-

TEQ (%) 

55 (55) ± 12 
(34 - 72) 

42 (38) ± 13 
(31 - 57) 

0,219° 

 
La Figure 9 représente la contribution en pourcentage des différents composés de type 
dioxine dans les biopsies de lard des grands dauphins du golfe normand-breton (calculée à 
partir de la TEQ). Le PCB 126 et le PCB 118 sont les congénères retrouvés en grande majorité 
chez les mâles de la population, soit respectivement 36 % et 31 %, ainsi que chez les femelles 
de cette même population, soit respectivement 45 % et 23 %. Le test de Student ne met pas 
en évidence de différence significative entre les proportions en PCB 126 et PCB 118 retrouvées 
chez les mâles et celles présentes chez les femelles (p=0,235 pour PCB 126, p=0,29 pour PCB 
118). Cependant, les femelles, à la différence des mâles, font état de proportions légèrement 
plus importantes en PCB 126 et plus faibles en PCB 118. 
 
 

 
Figure 9 : Cercles des proportions (%) en composés de type dioxine (calculé à partir de la TEQ) dans les biopsies de lard 

chez les mâles (A) et chez les femelles (B) grands dauphins du golfe normand-breton. 
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La Figure 10 représente le profil des PCB-DL, regroupés selon leur degré de chloration, entre 
les mâles et les femelles (calculées à partir des concentrations massiques en pg.g-1 de lipides). 
Les proportions entre les mâles et les femelles sont relativement identiques (test de Student, 
p > 0,05). Les pentachlorés sont les congénères majoritaires pour les PCB-DL avec le PCB 118 
(56 % de la somme totale en PCB-DL) suivi par le PCB 105 (15% de la somme totale en PCB-
DL). Il est intéressant de noter que le PCB 126, lorsqu’il est exprimé en pg.g-1 de lipides, ne 
représente que 0,02 % de la somme totale en PCB-DL. En revanche, lorsqu’il est exprimé en 
TEQ, le PCB 126 contribue à plus de 36% de la TEQ totale en raison de sa très forte toxicité 
(Figure 9). 
 

 
Figure 10 : Contribution en pourcentage de chaque PCB-DL (calculée à partir des concentrations en pg.g-1 de lipides), 

regroupés selon leur degré de chloration, par rapport à la concentration totale en ƩPCB-DL dans les biopsies de lard des 

mâles et des femelles grands dauphins du golfe normand-breton. 

 
La Figure 11 illustre les proportions en PCDDs (dioxines), regroupés selon leur degré de 
chloration, entre les mâles et les femelles (calculées à partir des concentrations massiques en 
pg.g-1 de lipides). Les profils des mâles et des femelles sont similaires pour les dioxines et 
aucune différence significative n’a été mise en évidence (test de Student, p > 0,05). Les 
octachlorés sont les congénères les plus représentés chez les mâles et les femelles pour les 
PCDDs. 
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Figure 11 : Contribution en pourcentage de chaque PCDD (calculée à partir des concentrations en pg.g-1 de lipides), 

regroupés selon leur degré de chloration, par rapport à la concentration totale en ƩPCDDs dans les biopsies de lard des mâles 

et des femelles  grands dauphins du golfe normand-breton. 

 
La Figure 12 met en évidence la contribution de chaque PCDF (furanes), regroupés selon leur 
degré de chloration, entre les mâles et les femelles (calculées à partir des concentrations 
massiques en pg.g-1 de lipides). Les hexachlorés sont les congénères prédominants pour les 
PCDFs chez les mâles et chez les femelles. 
On remarque ici, une différence de profil entre les mâles et les femelles. En effet, ces dernières 
présentent des proportions en tétrachlorés et pentachlorés significativement plus élevées que 
les mâles (Mann-Whitney pour les tétrachlorés, p = 0,009 ; et test de Student pour les 
pentachlorés, p = 0,0113). Les écart-types des heptachlorés et des octachlorés sont 
relativement importants ce qui ne permet pas de dégager de différences statistiquement 
significatives entre les mâles et les femelles. Cependant, les femelles montrent des 
proportions, non significativement, plus importantes en heptachlorés et en octachlorés par 
rapport aux mâles. Enfin, les résultats révèlent des proportions en hexachlorés 
significativement plus fortes chez les mâles (test de Student, p=0,02). 
Cette différence de profil des femelles, par rapport aux mâles, suggère un transfert différentiel 
selon les PCDFs lors de la gestation ou de la lactation. Ainsi, les hexachlorés sont plus 
facilement transférés vers le fœtus ou le nouveau-né. 
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Figure 12 : Contribution en pourcentage de chaque PCDF (calculée à partir des concentrations en pg.g-1 de lipides), regroupés 

selon leur degré de chloration, par rapport à la concentration totale en ƩPCDFs dans les biopsies de lard des mâles et des 

femelles grands dauphins du golfe normand-breton. 

 

3.2 Profil de contamination des PCBs 

3.2.1 Les facteurs influençant la contamination en PCB 
 
Les PCBs sont les polluants organiques persistants retrouvés majoritairement dans les biopsies 
de lard des grands dauphins du golfe normand breton. Les ∑6PCBs indicateurs représentent 
91 % et 92 % de l’ensemble des POPs (∑6PCBs, ∑DDTs, HCH, ∑HCBs et ∑PBDEs) respectivement 
chez les mâles et chez les femelles. Les concentrations en ∑6PCBs dans les biopsies varient de 
manière très importante, allant de 4 455 ng.g-1 de lipides à 393 044 ng.g-1 de lipides. Cette 
grande variation des mesures en ∑6PCBs s’explique par l’influence de l’âge et du sexe des 
individus échantillonnés dans le golfe normand-breton.  
 

a. Influence du sexe 
 
Dans notre étude, les teneurs en ∑6PCBs sont significativement plus fortes chez les mâles que 
chez les femelles (Mann-Whitney, p = 0,001) (Figure 13). Cette différence entre les mâles et 
les femelles témoigne du transfert de la charge en PCBs des femelles vers leur nouveau-né au 
cours de la gestation et de la lactation. 
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Figure 13 : Concentrations moyennes de ∑6PCBs (ng.g -1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins du golfe 

normand-breton en fonction du sexe des individus. 

 

b. Influence du statut 
 
La figure 14 présente les concentrations moyennes en ∑6PCBs chez les mâles et les femelles 
en fonction de leur statut, adulte ou sub-adulte. Malgré des concentrations moyennes en 
∑6PCBs légèrement plus importantes chez les adultes femelles (80 041 ng.g-1 de lipides) que 
chez les sub-adultes femelles (53 802 ng.g-1 de lipides), aucune différence statistique n’a été 
mise en évidence. En revanche, les adultes mâles montrent des teneurs (147 758 ng.g-1 de 
lipides) significativement plus fortes en comparaison des sub-adultes mâles (58 126 ng.g-1 de 
lipides) (Mann-Whitney, p = 0,0017) ce qui atteste donc d’une accumulation des PCBs chez les 
mâles avec l’âge. 
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Figure 14 : Concentrations moyennes de ∑6PCBs (ng.g -1 de lipides) dans les biopsies de lard issues des grands dauphins du 

golfe normand-breton en fonction du statut des individus (Adultes mâles, Adultes femelles, Sub-adultes mâles et Sub-adultes 

femelles). 

 

c. Influence du niveau de marquage 
 
L’âge exact des individus échantillonnés dans cette étude reste un facteur inconnu. 
Cependant, si l’on se base sur le niveau de marquage de l’aileron des grands dauphins, il est 
possible d’avoir un aperçu de l’âge. La figure 15 met en évidence une augmentation des 
teneurs en ∑6PCBs en fonction du niveau de marquage chez les mâles (r2 = 0,33). En effet, les 
individus les plus marqués (niveau M4), c’est-à-dire les individus supposés les plus âgés, 
présentent des concentrations en ∑6PCBs significativement plus fortes que les individus moins 
marqués (niveau M1 et M2), c’est-à-dire les individus supposés plus jeunes (Kruskal-Wallis, p 
= 0,0002). Les concentrations en ∑6PCBs des individus M4 sont environ 3,5 fois supérieures à 
celles des individus M1. On peut donc en déduire que les PCBs, chez les mâles grands 
dauphins, s’accumulent progressivement avec l’âge. 
Chez les femelles, en revanche, les ailerons sont très peu marqués (M1 ou M2), ce qui ne 
permet donc pas d’établir de relation entre le niveau de marquage et l’âge des individus. 
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Figure 15 : Concentrations moyennes de ∑6PCBs (ng.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard issues des grands dauphins 

mâles du golfe normand-breton en fonction du niveau de marquage des individus (M1, M2, M3 et M4), (Kruskal-Wallis, post-

hoc kruskalmc, les lettre représentent les groupes homogènes, a, b et c significativement différent et ab et bc non significatifs). 

Le bas et le haut de la boite à moustache représentent le premier et le troisième quartile, la ligne en gras indique la médiane, 

et enfin les lignes verticales sont les valeurs minimums et maximums de la distribution. 

 

3.2.2 Les concentrations en PCBs indicateurs  

a. Descriptions des concentrations 
 
Parmi l’ensemble des ∑6PCBs indicateurs (PCB 28, 52, 101, 138, 153 et 180), le composé 
majoritaire retrouvé dans les biopsies de lard est le PCB 153 avec des concentrations 
moyennes de 68 031 ± 41 656 ng.g-1 de lipides chez les mâles et de 31 500 ± 36 111 ng.g-1 de 
lipides chez les femelles (Figure 16). Dit autrement, le PCB 153 constitue à lui seul 51 % et 49 
% des concentrations en ∑6PCBs mesurées respectivement chez les mâles et chez les femelles. 
Ces proportions sont cohérentes avec les analyses du biote marin de la mer de la Manche où 
le PCB 153 représente en général 30 à 50 % des concentrations en ∑6PCBs indicateurs. Dans 
la littérature scientifique, les PCB 153, 138 et 180 sont généralement les congénères les plus 
présents dans les tissus des mammifères marins. Ces trois composés montrent une grande 
persistance dans le biote en raison de leur caractère très lipophile (haut Kow) et de leur 
structure extrêmement difficile à métaboliser, en particulier chez les cétacés (Boon et al., 
1997) 
A l’exception du PCB 28, tous les autres congénères (PCB 52, 101, 138, 153 et 180) montrent 
des concentrations significativement plus fortes chez les mâles que chez les femelles (Mann-
Whitney, p < 0,05) (Figure 16). De fait, les teneurs de ces congénères chez les mâles sont 
environ deux fois supérieures à celles des femelles. L’absence de différence entre les mâles et 
les femelles pour le PCB 28 s’explique vraisemblablement par la très faible concentration 
mesurée dans les biopsies pour ce composé. 

a 

ab 

bc 

c 
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Figure 16 : Profil de contamination des ∑6PCBs (ng.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins du golfe 

normand-breton. Les barres d’erreur représentent les écarts standards et les astérisques montrent les différences significatives 

entre les concentrations chez les mâles et chez les femelles (Mann-Whitney, p < 0,05). 

 

b. Corrélation entre les PCBs indicateurs 
 
Les ∑6PCBs, à l’exception du PCB 28, sont corrélés positivement entre eux avec des 
corrélations très fortes entre les PCB 153, 138 et 180 (Tableau 5). Les rapports de 
concentrations entre le PCB 153, 138 et 180 sont conservés chez tous les grands dauphins 
échantillonnés dans cette étude. Ainsi, les concentrations en PCB 153 sont en moyenne deux 
fois supérieures à celles en PCB 138 et trois fois supérieures à celles en PCB 180 (Figure 17). 
Ces résultats montrent également que ces trois congénères ont un comportement similaire 
dans l’environnement comme dans la chaîne trophique, et qu’ils proviennent probablement 
de la même source de contamination. Les PCB 153, 138 et 180 sont des congénères présents 
en grandes quantités dans les mixtures commerciales qui ont été utilisées considérablement 
en Europe, telles que l’Aroclor 1254 et l’Aroclor 1260 (Thomé et al, 1995). 
 
Tableau 5 : Matrice de corrélation (coefficient de Spearman) entre les ∑6PCBs chez les grands dauphins du golfe normand-

breton. Les corrélations significatives entre les congénères sont présentées en gras. 

 PCB 28 PCB 52 PCB 101 PCB 138 PCB 153 PCB 180 

PCB 28 1,00      

PCB 52 0,27 1,00     

PCB 101 0,29 0,85 1,00    

PCB 138 0,21 0,91 0,66 1,00   

PCB 153 0,23 0,93 0,70 0,99 1,00  

PCB 180 0,22 0,92 0,67 0,98 0,98 1,00 

 

* 
* 

* 

* 

* 
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Figure 17 : Corrélation entre les concentrations en PCB 153, 138 et 180 (ng.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des 

grands dauphins du golfe normand-breton. 

 

c. Profil de contamination en PCBs indicateurs selon le sexe, le statut et le niveau 
de marquage. 

 
La figure 18 illustre les profils de contamination des ∑6PCBs indicateurs, regroupés selon leur 
degré de chloration, en fonction du statut et du sexe des individus. D’après ces profils, les 
hexachlorés sont la classe de PCBs majoritairement présents dans le lard des grands dauphins 
du golfe normand-breton, allant de 64 % à 80 % dans toutes les catégories de sexe, de statut 
et de niveau de marquage. Un constat similaire est observé dans les poissons analysés par 
l’AESN sur le littoral normand et la Baie de Seine, où les hexachlorés représentent plus de 60 
% de l’ensemble des ∑6PCBs (Duchemin, 2009). 
 
D’une manière générale, les concentrations en PCBs avec un nombre important d’atomes de 
chlore (c’est-à-dire les hexachlorés et les heptachlorés) sont plus élevées dans les tissus des 
grands dauphins. Ce résultat prouve à la fois leur forte persistance et leur faible 
métabolisation par les organismes. En revanche, les trichlorés représentent moins de 0,2 % 
des PCBs indicateurs ce qui témoigne vraisemblablement d’une plus forte capacité de 
métabolisation de ces composés par l’organisme. 
 

y = 1,9461x + 1578,3
R² = 0,9724

0

50000

100000

150000

200000

250000

0 20000 40000 60000 80000 100000 120000C
o

n
ce

n
tr

at
io

n
 e

n
 P

C
B

 1
5

3
 

(n
g.

g-1
d

e 
lip

id
es

)

Concentration en PCB 138 (ng.g-1 de lipides)

y = 3,0764x + 1852,4
R² = 0,9442

0

50000

100000

150000

200000

250000

0 10000 20000 30000 40000 50000 60000C
o

n
ce

n
tr

at
io

n
 e

n
 P

C
B

 1
5

3
 

(n
g.

g-1
d

e
 li

p
id

es
)

Concentration en PCB 180 (ng.g-1 de lipides)



 

30 
 

Il est intéressant de noter que les femelles adultes présentent des proportions en 
heptachlorés significativement plus importantes que les mâles adultes ou sub-adultes 
(Kruskal-Wallis, p = 0,01). A l’inverse, les femelles adultes possèdent, bien que non 
significativement, des taux en tétrachlorés et en pentachlorés plus faibles que chez les mâles 
adultes ou les sub-adultes. 
 
 

 
Figure 18 : Distribution en pourcentage des ∑6PCBs regroupés selon leur degré de chloration dans les biopsies de lard des 

adultes mâles, des adultes femelles et sub-adultes grands dauphins du golfe normand-breton. 

 
La figure 19 met en lumière les proportions chez les mâles des ∑6PCBs, regroupés selon leur 
degré de chloration, en fonction du niveau de marquage des individus. Les tests statistiques 
montrent des proportions significativement plus fortes en heptachlorés chez les individus 
marqués M4 et M3 par rapport à ceux marqués M1 (ANOVA 1 facteur, p = 0,005). Inversement, 
les individus marqués M4 possèdent des taux significativement plus faibles en tétrachlorés 
que les individus marqués M1 et M2. Ces résultats indiquent que les proportions en 
hexachlorés et heptachlorés augmentent avec les niveaux de marquage, alors que les 
trichlorés, les tétrachlorés et les pentachlorés diminuent. En d’autres termes, les proportions 
en PCBs avec un nombre important d’atomes de chlore augmentent avec l’âge des individus. 
Cette augmentation peut témoigner d’une plus faible capacité de métabolisation des grands 
dauphins pour ces composés ce qui entraîne leur accumulation tout au long de la vie des 
animaux. Les trichlorés, les tétrachlorés et les pentachlorés semblent quant à eux diminuer 
avec l’âge suggérant une meilleure capacité de métabolisation des grands dauphins pour ces 
PCBs. 
 
 
 
 
 
 



 

31 
 

 
Figure 19 : Distribution en pourcentage des ∑6PCBs, regroupés selon leur degré de chloration, en fonction du niveau de 

marquage des grands dauphins mâles du golfe normand-breton. 

 

3.3 Profil de contamination en pesticides organochlorés 
 
La somme totale des pesticides organochlorés recherchés (∑DDTs, ∑HCH et HCB) s’étend de 
419 ng.g-1 de lipides jusqu’à 74 503 ng.g-1 de lipides dans les biopsies de lard des grands 
dauphins du golfe normand-breton. Les concentrations totales en pesticides sont 
significativement plus fortes chez les mâles (11 212 ± 10 855 ng.g-1 de lipides) que chez les 
femelles (4 779 ± 4 100 ng.g-1 de lipides) (Mann-Whitney, p = 0,0008). 
 

3.3.1 Les concentrations en DDTs 
 
Parmi les pesticides organochlorés, les concentrations en ∑DDTs sont les plus importantes 
dans les biopsies de lard. Elles représentent entre 86,4 % et 99,8 % de la somme totale en 
pesticides. Le p,p’-DDE est le composé très majoritairement retrouvé dans tous les 
échantillons, contribuant entre 70 % et 99 % aux concentrations en ∑DDTs (Figure 20).  
Les tests statistiques (Mann-Whitney et Student) mettent en évidence des concentrations 
significativement plus importantes chez les mâles que chez les femelles pour o,p’-DDD, p,p’-
DDD, o,p’-DDE et p,p’-DDE (p < 0,05). Les teneurs de ces composés chez les mâles sont environ 
deux fois supérieures à celles des femelles. En revanche, aucune différence significative n’a 
été révélée pour o,p’-DDT et p,p’-DDT (p > 0,05). Cette absence de différence témoigne 
vraisemblablement d’un transfert plus important des DDEs et DDDs de la femelle vers son 
petit via la lactation et la gestation. 
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Figure 20 : Concentrations moyennes en DDTs et ses métabolites (ng.g -1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands 

dauphins du golfe normand-breton en fonction du sexe des individus. Les barres d’erreur représentent les écarts standards et 

les astérisques et les cercles montrent les différences significatives entre les concentrations chez les mâles et chez les femelles 

(* test de Mann-Whitney, p < 0,05 et ° test de Student, p < 0,05). 

La figure 21 montre l’évolution des concentrations en ∑DDTs en fonction du niveau de 
marquage des grands dauphins mâles. Un test ANOVA à un facteur met en évidence des 
teneurs en ∑DDTs significativement plus élevées pour les individus marqués M4 et M3 que 
pour les individus moins marqués M1 et M2 (p < 0,05). Les ∑DDTs semblent donc s’accumuler 
avec l’âge ce qui témoigne de la persistance de ces composés et de leur faible métabolisation 
dans l’organisme. 

 
Figure 21 : Concentrations moyennes de ∑DDTs (ng.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins mâles du 

golfe normand-breton en fonction du niveau de marquage des individus (M1, M2, M3 et M4), (Kruskal-Wallis, post-hoc 

kruskalmc, les lettre représentent les groupes homogènes, a, b et c significativement différent et ab/bc non significatif). Le bas 

et le haut de la boite à moustache représentent le premier et le troisième quartile, la ligne en gras indique la médiane, et enfin 

les lignes verticales sont les valeurs minimums et maximums de la distribution. 
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Rappelons ici que le DDTs dans l’organisme se biotransforme en DDDs et en DDEs. Il a été 
démontré que le p,p’-DDE est le produit final de la dégradation du DDT. C’est pourquoi, le 
ratio ∑DDEs/∑DDTs est couramment utilisé pour caractériser l’état de dégradation des DDTs. 
Il permet d’estimer l’ancienneté de la contamination en DDT : plus le ratio augmente plus la 
pollution est ancienne (Wafo et al., 2012). Les ratios ∑DDE/∑DDTs présentés dans le Tableau 
3 sont très élevés, variant entre 0,7 et 1, ce qui témoigne d’une contamination en DDTs 
ancienne et de l’absence d’un apport récent en DDTs dans l’environnement. Les ratios 
∑DDE/∑DDTs ne sont pas significativement différents entre les mâles (0,92) et les femelles 
(0,89) (Mann-Whitney, p = 0,207). En revanche, les individus sub-adultes montrent un ratio 
significativement plus faible à 0,87 (Kruskal-Wallis, p = 0,042) par rapport aux mâles adultes 
ce qui prouve la faible métabolisation du p,p’-DDE (Figure 22). 
 

 
Figure 22 : Distribution en pourcentage des ∑DDTs dans les biopsies de lard des adultes mâles, des adultes femelles et sub-

adultes grands dauphins du golfe normand-breton. 

 
La figure 23 illustre l’augmentation des proportions en p,p’-DDE en fonction des niveaux de 
marquage des individus mâles. On note que les individus marqués M4 possèdent des 
proportions significativement plus élevées en ∑DDEs par rapport aux individus marqués M1, 
M2 et M3 (Kruskal-Wallis, p = 0,0001). Ces résultats révèlent que les grands dauphins 
accumulent et stockent progressivement avec l’âge le p,p’-DDE. Cela confirme donc la grande 
persistance du p,p’-DDE et la faible capacité de biotransformation des grands dauphins pour 
dégrader ce produit. 
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Figure 23 : Distribution en pourcentage des ∑DDTs en fonction du niveau de marquage des grands dauphins mâles du golfe 

normand-breton. 

 

 

3.3.2 Les concentrations en HCB et ∑HCHs 
 
Les concentrations mesurée en HCB et ∑HCHs dans les biopsies de lard des grands dauphins 
du golfe normand-breton sont très faibles au regard de celles retrouvées pour les autres 
composés. En effet, le HCB et ∑HCHs ne représentent à eux seuls qu’environ 2 % de la somme 
totale en pesticides. Le test de Mann-Whitney met en évidence des concentrations en HCB 
significativement plus importantes chez les mâles que chez les femelles (p < 0,034) (Figure 24). 
Cette différence suggère un transfert du HCB des femelles vers leurs petits via la gestation et 
la lactation. 
 
Parmi les ∑HCHs, le ɣ-HCH (lindane) est le composé majoritaire avec une proportion de 78 % 
de la somme totale en HCHs. En revanche, le β-HCH est quasi absent dans les échantillons avec 
des concentrations inférieures à la limite de détection dans plus de 90 % des échantillons. Les 
teneurs en ∑HCHs ne montrent aucune différence entre les mâles et les femelles (Mann-
Whitney, p > 0,05).  
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Figure 24 : Concentrations moyennes en HCB et HCHs (ng.g -1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins du 

golfe normand-breton en fonction du sexe des individus. Les barres d’erreur représentent les écarts standards et les astérisques 

montrent les différences significatives entre les concentrations chez les mâles et chez les femelles (Mann-Whitney, p < 0,05). 

 

3.3.3 Les concentrations en dieldrine, chlordane et endosulfan 
 
Au vu de la multitude de polluants organiques présents dans le milieu marin, 21 biopsies (3 
femelles et 18 mâles) ont été consacrées spécifiquement à l’analyse de pesticides 
organochlorés supplémentaires, à savoir la dieldrine, le chlordane et l’endosulfan (Figure 25). 
 
La dieldrine est le pesticide retrouvé en plus grande quantité après les DDTs dans les biopsies 
de lard des grands dauphins du golfe normand-breton. Les niveaux de dieldrine observés chez 
les mâles (1 859 ng.g-1 de lipides) sont significativement plus élevés que chez les femelles (180 
ng.g-1 de lipides) (Mann-Whitney, p = 0,001). La Figure 25 indique que les mâles grands 
dauphins sont 10 fois plus contaminés en dieldrine que les femelles, ce qui tend à prouver un 
transfert important de cette substance via la gestation et la lactation. En revanche, le test de 
Kruskal-Wallis ne met pas en évidence d’augmentation des concentrations en dieldrine avec 
le niveau de marquage (Kruskal-Wallis, p = 0,211) (Figure 26). Ce résultat peut s’expliquer par 
un jeu de donné trop petit qui ne permet pas d’obtenir assez d’individus dans chaque 
catégorie (M1, M2, M3 et M4) pour révéler des différences. 
 
L’endosulfan est un insecticide composé d’un mélange de deux isomères de conformation, 
l’endosulfan-α (70%) et l’endosulfan-β (30%). L’endosulfan-sulfate est, quant à lui, le produit 
de transformation obtenu par biodégradation. L’endosulfan-β est généralement considéré 
comme plus persistant dans l’environnement que l’endosulfan-α (INERIS, 2006). Les teneurs 
déterminées dans les biopsies de lard des grands dauphins confirment la plus forte persistance 
de l’endosulfan-β par rapport à l’endosulfan-α où les concentrations sont inférieures à la 
limite de détection. Cependant, il est important de souligner que les quantités retrouvées en 

* 
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endosulfan-β restent beaucoup plus faibles en comparaison de celles des PCBs et des DDTs. 
La Figure 25 met en lumière des concentrations en endosulfan-β significativement supérieures 
chez les mâles (354 ng.g-1 de lipides) que chez les femelles (51 ng.g-1 de lipides) (test de 
Student, p < 0,0001). Cette différence est également constatée pour l’endosulfan-sulfate, bien 
que les teneurs soient plus faibles, avec 51 ng.g-1 de lipides et 11 ng.g-1 de lipides 
respectivement chez les mâles et les femelles (test de Student, p = 0,036). A l’instar de la 
dieldrine, l’endosulfan-β et l’endosulfan-sulfate ne montrent pas d’accumulation avec le 
niveau de marquage (endosulfan-β : Anova un facteur, p = 0,173 ; endosulfan-sulfate : 
Kruskal-Wallis, p = 0,121) 
 
Le chlordane est un insecticide organochloré constitué d’un mélange de deux isomères, à 
savoir le Trans-chlordane et le Cis-chlordane. Les concentrations mesurées en Trans-
chlordane chez les grands dauphins du golfe normand-breton sont de 24,4 ng.g-1 de lipides 
chez les mâles et de 0,97 ng.g-1 de lipides chez les femelles. Le Cis-chlordane, quant à lui, 
montre des teneurs inférieures à la limite de détection. Le Trans-chlordane étant l’isomère le 
plus présent dans le mélange (INERIS, 2011a), cela peut expliquer l’absence du Cis-chlordane 
dans les biopsies de lard des grands dauphins du golfe normand-breton.  
La Figure 25 illustre la différence de concentrations en Trans-chlordane entre les mâles et les 
femelles. Comme pour les autres polluants organiques persistants, les mâles possèdent des 
taux de Trans-chlordane significativement plus élevés que les femelles (test de Student, p < 
0,0001). En revanche, aucune différence significative n’a été mise en évidence entre les 
niveaux de marquage en raison des concentrations très faibles de Trans-chlordane chez les 
grands dauphins du golfe normand-breton (Kruskal-Wallis, p = 0,559). 
 

 
Figure 25 : Concentrations moyennes en chlordane, dieldrine et endosulfan (ng.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des 

grands dauphins du golfe normand-breton en fonction du sexe des individus. Les barres d’erreur représentent les écarts 

standards et les astérisques montrent les différences significatives entre les concentrations chez les mâles et les femelles (selon 

les substances : * test de Mann-Whitney p < 0,05, ° test de Student p < 0,05). 
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Figure 26 : Concentrations moyennes en dieldrine (ng.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins mâles du 

golfe normand-breton en fonction du niveau de marquage des individus (M2, M3 et M4). Le bas et le haut de la boite à 

moustache représentent le premier et le troisième quartile, la ligne en gras indique la médiane, et enfin les lignes verticales 

sont les valeurs minimums et maximums de la distribution. 

 
 

3.4 Profil de contamination en PBDEs 

3.4.1 Les concentrations en ∑PBDEs 
 
Les concentrations en ∑PBDEs représentent moins de 2 % de la somme totale en polluants 
organiques persistants. Elles sont donc plus faibles que celles des ∑PCBs et des ∑DDTs. Les 
congénères principalement retrouvés dans les biopsies de lard des grands dauphins du golfe 
normand-breton sont le BDE 47, 85, 99, 100, 153 et 154 (Figure 27). Le BDE 47 est le congénère 
dont les concentrations sont les plus fortes avec une proportion d’environ 60 % de la somme 
totale en PBDEs. Il est suivi par le BDE 100, le BDE 154, le BDE 153, le BDE 99 et enfin le BDE 
85. La prédominance des congénères BDE 47, 99, 100, 153, et 154 n’est pas étonnante car il 
s’agit des composés majoritairement présents dans la mixture commerciale penta-BDE. En 
revanche, les quantités en BDE 28, 66 et 183 sont extrêmement réduites : elles sont 
inférieures à la limite de détection dans de nombreux échantillons.  
Les mesures en ∑PBDEs sont extrêmement variables d’un individu à l’autre, allant de 53,3 
ng.g-1 de lipides à 3 872 ng.g-1 de lipides. Ces fluctuations s’expliquent par l’influence d’un 
certain nombre de facteurs confondants, tels que le sexe, le statut et l’âge. 
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3.4.2 Les facteurs de variation 

a. Influence du sexe 
 
Tous les congénères, à l’exception du BDE 66, montrent des concentrations significativement 
plus fortes chez les mâles que chez les femelles (test de Student ou test de Mann-Whitney, p 
< 0,05) (Figure 27). Cette différence entre les mâles et les femelles suggère, à l’instar des 
autres polluants organiques persistants, un transfert des PBDEs des femelles vers leurs petits. 
L’absence de différence significative entre les mâles et les femelles pour le BDE 66 est 
probablement due aux très faibles quantités retrouvées pour ce composé, avec plus de 90 % 
des concentrations mesurées dans les échantillons inférieures à la limite de détection. 
 

 
Figure 27 : Concentrations moyennes en ƩPBDE (ng.g -1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins du golfe 

normand-breton en fonction du sexe des individus. Les barres d’erreur représentent les écarts standards. Les astérisques et les 

cercles montrent les différences significatives entre les concentrations chez les mâles et chez les femelles (* test de Mann-

Whitney, p < 0,05 ; ° test de Student, p < 0,05). 

 

b. Influence du statut 
 
La Figure 28 illustre les différences de concentrations en ∑PBDEs dans les biopsies de lard en 
fonction de leur statut, à savoir adultes mâles, adultes femelles, et sub-adultes (mâles et 
femelles confondus). Le test statistique de Kruskal-Wallis met en évidence des teneurs en 
∑PBDEs chez les adultes mâles significativement plus fortes que chez les femelles adultes (p = 
0,001) et les sub-adultes (p = 0,009). Les femelles adultes possèdent, quant à elles, des 
concentrations significativement plus faibles en comparaison à celles des sub-adultes (Kruskal-
Wallis, p = 0,031). Ces résultats mettent en lumière le transfert chez les femelles de grandes 
quantités de PBDEs vers leurs fœtus et leurs nouveau-nés via la gestation et la lactation. 
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Figure 28 : Concentrations moyennes de ∑PBDEs (ng.g -1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins du golfe 

normand-breton en fonction du statut des individus (adultes mâles, adultes femelles, sub-adultes), (Kruskal-Wallis, post-hoc 

kruskalmc, les lettre représentent les groupes homogènes, a, b et c significativement différents). Les valeurs sont exprimées en 

moyenne ±SD 

 

c. Influence du niveau de marquage 
 
La Figure 29 présente les concentrations en ∑PBDEs chez les mâles en fonction du niveau de 
marquage des individus. Le test de Kruskal-Wallis montre des concentrations 
significativement plus élevées chez les individus marqués M4 que chez les individus marqués 
M1 (p = 0,003). Ces résultats prouvent que les concentrations en ∑PBDEs chez les mâles 
augmentent avec les niveaux de marquage, ce qui suppose une accumulation progressive des 
PBDEs avec l’âge. 
 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 29 : Concentrations moyennes de ∑PBDEs (ng.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins mâles du 

golfe normand-breton en fonction du niveau de marquage des individus (M1, M2, M3 et M4), (Kruskal-Wallis, post-hoc 

kruskalmc, les lettre représentent les groupes homogènes, a et b significativement différents et ab non significatif). Le bas et le 

haut de la boite à moustache représentent le premier et le troisième quartile, la ligne en gras indique la médiane et, enfin les 

lignes verticales sont les valeurs minimums et maximums de la distribution. 
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3.4.3 Description du profil de contamination des PBDEs 
 
La Figure 30 illustre les proportions relatives des différents congénères en PBDEs par rapport 
à la somme totale en PBDEs et en fonction du statut des individus échantillonnés. Les profils 
de contamination en PBDEs entre les adultes mâles et les sub-adultes sont relativement 
similaires, seul le congénère BDE 100 présente des proportions significativement plus élevées 
chez les mâles adultes que chez les sub-adultes (Kruskal-Wallis, p<0,05). En revanche, les 
proportions en BDE 153 et BDE 154 sont significativement plus importantes chez les femelles 
adultes que chez les mâles adultes et les sub-adultes (Kruskal-Wallis, p<0,05). A l’inverse, les 
proportions en BDE 47 sont significativement plus faibles chez les femelles que chez les mâles 
adultes et les sub-adultes (Kruskal-Wallis<0,05). Le profil singulier des femelles adultes 
suggère un partage sélectif des congénères en PBDEs pendant le transfert vers leurs petits via 
la gestation et la lactation. En effet, les congénères faiblement bromés, tels que le BDE 47, 
semblent être transférés plus facilement que les congénères 153 et 154 qui ont un degré de 
bromation plus important. Les résultats montrent donc que les femelles adultes accumulent 
progressivement les congénères fortement bromés. 
 
 

 
Figure 30 : Distribution en pourcentage des PBDEs dans les biopsies de lard des adultes mâles, des adultes femelles et sub-

adultes grands dauphins du golfe normand-breton. 

 
La Figure 31 présente les proportions des différents congénères en PBDEs chez les mâles 
grands dauphins en fonction de leur niveau de marquage. Un test ANOVA à un facteur met en 
évidence des proportions significativement plus élevées en BDE 100, 153 et 154 chez les mâles 
marqués M4 par rapport à ceux marqués M1 (p<0,0002) et M2 (p<0,004). Les individus 
marqués M3 montrent, eux aussi, des proportions plus fortes pour ces mêmes molécules au 
regard des individus marqués M1 (p<0,02). A l’inverse, les individus marqués M4 présentent 
des proportions significativement plus faibles en BDE 47 que les individus marqués M1 
(p=0,007) et M2 (p=0,02). Ces résultats témoignent d’une accumulation progressive avec l’âge 
des PBDEs ayant un fort degré de bromation, tels que le BDE 100, 153 et 154. Ces résultats 
prouvent donc que les PBDEs fortement bromés sont persistants dans les tissus vivants des 
grands dauphins. 
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Figure 31 : Distribution en pourcentage des PBDEs en fonction du niveau de marquage des mâles grands dauphins du golfe 

normand-breton. 

 
 

3.5 Contamination en mercure 
 
Le mercure total (T-Hg) a été détecté et quantifié dans toutes les biopsies de peau des grands 
dauphins du golfe normand breton. Les concentrations mesurées sont très variables, allant de 
2 452 µg.kg-1 de poids sec à 21 293 µg.kg-1 de poids sec (Tableau 6). 
 
Tableau 6 : Résumé des concentrations moyennes en mercure total (T-Hg) dans les biopsies de lard issues des grands dauphins 

du golfe normand-breton. Les concentrations en T-Hg sont exprimées en µg.kg-1 de poids sec. Les données sont présentées 

sous la forme de moyenne (mediane) ± écart-type (valeur minimum-maximum) et n = nombre d’échantillons. La différence 

entre mâles et femelles est mise en évidence par la p-value du test non-paramétrique de Mann-Whitney (p<0,05).  

Composés Mâles Femelles 
p-values 
(Mann-

Whitney) 

 µg.kg-1 PS µg.kg-1PS  

T-Hg 
9 419 (9 319) ± 3 533 
(2 452 - 17 441) n=49 

11 159 (9 236) ± 5 690 
(3 034 - 21 293) n=20 

0,4422 

 

3.5.1 Influence du sexe 
 
La Figure 32 expose les concentrations moyennes obtenues dans les biopsies de peau en 
fonction des mâles et des femelles. Le test de Mann-Whitney ne met aucune différence 
significative entre les quantités en T-Hg des mâles et celles des femelles (p=0,442). Cependant, 
les femelles montrent une tendance non significative à accumuler des concentrations plus 
fortes en T-Hg par rapport aux mâles (Tableau 6). 
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Figure 32 : Concentrations moyennes en T-Hg  (µg.kg -1 de poids sec) dans les biopsies de peau des grands dauphins du golfe 

normand-breton en fonction du sexe des individus. Les barres d’erreur représentent les écarts standards. 

 

3.5.2 Influence du statut 
 
La Figure 33 illustre les différences de concentration en T-Hg en fonction du statut et du sexe 
des individus échantillonnés. Aucune des catégories de sexe et de statut n’a présenté de 
différence significative dans les teneurs en T-Hg. Les concentrations chez les femelles adultes 
et chez les femelles sub-adultes semblent tout de même plus importantes que chez les mâles 
adultes et les mâles sub-adultes.  
 

 
Figure 33 : Concentrations moyennes en T-Hg  (µg.kg -1 de poids sec) dans les biopsies de peau issues des grands dauphins 

du golfe normand-breton en fonction du sexe et du statut des individus (adultes mâles, sub-adultes mâles, adultes femelles et 

sub-adultes femelles). Les barres d’erreur représentent les écarts standards. 
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3.5.3 Influence du niveau de marquage 
 
Les concentrations en T-Hg retrouvées dans les peaux des mâles grands dauphins du golfe 
normand-breton sont significativement plus fortes chez les individus marqués M4 que chez 
les animaux marqués M1 (ANOVA à un facteur, p=0,015) (Figure 34). Les individus marqués 
M4 (11700 µg.kg-1 de poids sec) sont environ deux fois plus contaminés en T-Hg que les M1 
(6700 µg.kg-1 de poids sec) ce qui tend à prouver l’augmentation des concentrations en T-Hg 
avec l’âge.  

 
Figure 34 : Concentrations moyennes T-Hg (µg.kg-1 de poids sec) dans les biopsies de peau des grands dauphins mâles du 

golfe normand-breton en fonction du niveau de marquage des individus (M1, M2, M3 et M4), (Kruskal-Wallis, post-hoc 

kruskalmc, les lettre représentent les groupes homogènes, a et b significativement différents et ab non significatif). Le bas et le 

haut de la boite à moustache représentent le premier et le troisième quartile, la ligne en gras indique la médiane, et enfin les 

lignes verticales sont les valeurs minimums et maximums de la distribution. 

 

3.5.4 Influence des isotopes stables 
 
La Figure 35 met en relation les concentrations T-Hg avec les isotopes stables du carbone 
(δ13C) et de l’azote (δ15N) dans l’ensemble des biopsies issues des grands dauphins du golfe 
normand-breton (mâles et femelles confondus). Le test de corrélation de Pearson montre une 
corrélation positive significative entre les quantités en T-Hg et δ13C (p < 0,0001, r2 = 0,63) et 
δ15N (p < 0,0001, r2 = 0,48). Ces résultats révèlent l’existence d’une relation entre les 
concentrations en T-Hg et les isotopes stables, c’est-à-dire que l’augmentation des valeurs en 
δ13C et δ15N dans les tissus traduit une élévation des teneurs en T-Hg. 

a

  ab 

ab 

ab 
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Figure 35 : Relation entre les isotopes stables du carbone, δ13C (‰), et de l’azote, δ15N (‰), et les concentrations en T-Hg 

(µg.kg-1 de poids sec) chez les grands dauphins du golfe normand-breton. 

 

3.5.5 Influence de la structure sociale 
 
Les concentrations en T-Hg ne semblent pas être influencées par les clusters mis en évidence 
par la structure sociale (Figure 36). En effet, aucune différence significative de concentration 
n’a été montrée entre les clusters, et ce, pour aucune catégorie de sexe et de niveau de 
marquage (ANOVA trois facteurs, p > 0,05). Néanmoins, le cluster 3 présente, bien que non 
significativement, des teneurs en T-Hg légèrement plus élevées que les deux autres clusters. 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 36 : Concentrations en T-Hg (µg.kg-1 de poids sec) dans les biopsies de peau des grands dauphins mâles et femelles du 

golfe normand-breton en fonction des clusters 1, 2 et 3. Les barres d’erreur représentent les écarts standards. 
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4 Discussion 
4.1 Remarques sur la méthodologie 

 
Avant d’entrer dans le vif de la discussion des résultats obtenus dans le cadre de cette étude 
sur la contamination chimique des grands dauphins du golfe normand-breton, il nous paraît 
important de rappeler ici quelques choix méthodologiques incontournables. 
 
Premièrement, cette étude repose sur des biopsies collectées au cours de nombreuses 
campagnes en mer réalisées par le GECC. Le prélèvement de biopsies est une méthode de plus 
en plus plébiscitée car elle est non-destructive et permet de récolter des échantillons chez les 
mammifères marins vivants dans leur milieu naturel. Ce sont des petits morceaux (~200 mg) 
de l’épiderme et du tissu graisseux supérieur, prélevés à l’aide d’un trépan et d’une arbalète. 
Cette procédure permet d’obtenir un grand nombre d’échantillons de meilleure qualité que 
les échantillons issus d’un échouage, ces derniers étant soumis à des dégradations physiques 
et biologiques. 
Néanmoins, les biopsies présentent aussi des limites. En effet, il est difficile d’obtenir un 
prélèvement avec toutes les différentes couches de lard. La structure et la composition des 
lipides peuvent donc différer entre la couche supérieure et inférieure du lard et, ainsi, 
influencer les concentrations en contaminants. A la différence des biopsies, les échantillons 
issus d'échouages permettent de collecter toutes les couches de lard. Dans la littérature 
scientifique, les prélèvements effectués sur des animaux échoués sont plus couramment 
étudiés. Il convient donc de garder à l’esprit qu’au moment de comparer nos résultats avec 
d’autres travaux, la méthode d’échantillonnage diffère et que cette différence peut constituer 
un biais dans l’interprétation des résultats.  
 
Deuxièmement, ce travail s’appuie sur une collaboration avec le laboratoire d’océanologie de 
l’Université de Liège (LMS/LEA – CART, ULg). Cette structure, spécialisée dans le domaine de 
l’écotoxicologie, possède une longue expérience dans l’analyse de polluants dans les tissus 
des mammifères marins. Cette collaboration nous a permis d’utiliser leurs protocoles et leur 
matériel analytique afin d’obtenir des résultats fiables pour les polluants organiques 
persistants et le mercure. Néanmoins, certaines molécules sont très difficiles à extraire, à 
purifier et à analyser sans interférence. Nous avons rencontré, dans le cadre de cette étude, 
une difficulté de ce genre avec l’endosulfan-α. Cette molécule, qui se dégrade facilement, a 
coélué au moment de la purification avec une molécule interférente. A la spectrométrie de 
masse, il ne nous a pas été possible d’améliorer l’analyse et de séparer ces deux molécules car 
elles possèdent des ions similaires et des temps de rétention très proches. Cet exemple 
montre à quel point il est délicat de mettre en place des procédés analytiques pour certains 
composés. 
A cela s’ajoute le fait que les procédures analytiques pour la mesure des contaminants varient 
d’un laboratoire à l’autre, de même que la sensibilité de l’analyseur. Ces divergences peuvent 
influencer les concentrations en polluants et introduire un biais au moment de la comparaison 
des résultats avec d’autres publications. 
 
Troisièmement, il a fallu limiter le nombre d’analyses de contaminants pour des raisons 
financières. Rappelons, en effet, que l’étude de la contamination chimique représente un coût 
très important et que certaines analyses peuvent s’avérer particulièrement onéreuses. C’est 
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pourquoi, dans le cadre de cette étude, les analyses en composés de type dioxine ont été 
limitées à un nombre restreint de biopsies (12).  
 

4.2 Résumé des résultats 
 
Les résultats obtenus montrent de manière évidente que les grands dauphins du golfe 
normand-breton sont non seulement exposés aux contaminants, mais aussi qu’ils les 
accumulent également dans leurs tissus et certains en grandes quantités, à l’exemple des 
polluants organiques persistants et des éléments métalliques.  
Parmi les polluants organiques persistants, on constate que ce sont les PCBs qui sont 
majoritairement présents dans les biopsies de lard des grands dauphins du golfe normand-
breton. Viennent ensuite, avec des niveaux 12 fois plus faibles par rapport aux PCBs, les DDTs 
puis par ordre décroissant, les PBDEs > Dieldrine > Endosulfan > HCHs > HCB > Chlordane > 
Furanes et, enfin, les Dioxines (Tableau 3, 4 et 7).  
Concernant les éléments métalliques, les quantités de mercure dans les biopsies de peau 
s’avèrent également très élevées. Cette étude montre également que les teneurs des 
différents composés sont très variables d’un individu à l’autre. Ces variations interindividuelles 
chez les grands dauphins du golfe normand-breton peuvent être expliquées par de nombreux 
facteurs, tels que les caractéristiques de leur habitat, leur régime alimentaire, leur sexe, leur 
âge ou encore leur état de santé. 
 
Tableau 7 : Résumé des analyses en polluants organiques persistants dans lard et du mercure total dans la peau des grands 

dauphins du golfe normand-breton. 

Composés Mâles Femelles 

 ng.g-1 de lipides ng.g-1 de lipides 

Ʃ6PCBs 
132 940 (114 005) ± 78 899 

(17 518 - 393 044) n=47 
64 504 (51 436)  ± 74 087 

(4 455 - 270 055) n=11 

ƩPBDEs 
1 946 (1 784) ± 1 070 
(194,8 - 3 872) n=47 

638,5 (213,5) ± 685,8 
(51,3 - 2 143) n=11 

ƩDDTs 
11 080 (8 386) ± 10 846 

(1 644 - 74 333) n=47 
4 668 (4 331) ± 4 009 
(361,9 - 15 443) n=11 

ƩHCHs 
46,5 (33,7) ± 41,2 
(7,4 - 228,7) n=47 

60,1 (27,8) ± 73,5 
(12,3 - 257,9) n=11 

HCB 
85,6 (80,7) ± 43,6 

(17,9 - 271,4) n=47 
51,6 (50) ± 42,2 

(6,5 - 119,6) n=11 

ƩChlordane 
24,4 (15,4) ± 27,7 
(3,93 - 99) n=18 

0,97 (1,04) ± 0,2 
(0,74 - 1,12) n=3 

Dieldrine 
1 859 (1 621) ± 1 225 
(614,8 - 5 377) n=18 

180,1 (136,8) ± 147,3 
(59,2 - 344,2) n=3 

ƩEndosulfan 
405,1 (349,9) ± 214 

(180,8 – 872,7) n=18 
62,4 (76,7) ± 44,3 
(12,7 – 97,8) n=3 

PCDD/F et DL-
PCBs  

(pg.g-1 de lipides) 

8 056 350 (7 610 202) ± 940 701 
(7 231 372 – 9 656 518) 

2 616 620(1 645 027) ± 2 164 692 

(1 107 950 – 5 096 883) 

T-Hg  
(µg.kg-1) 

9 419 (9 319) ± 3 533 
(2 452 - 17 441) n=49 

11 159 (9 236) ± 5 690 
(3 034 - 21 293) n=20 
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4.3 Les facteurs de variation écologiques et physiologiques 
 

4.3.1 Influence de la zone géographique 
 

a. Les PCBs 
 
A partir de 1930, les PCBs ont été massivement utilisés dans l’industrie (transformateurs 
électriques, condensateurs, matières plastiques, lubrifiants…) sous forme de mélanges 
techniques tels que l’Aroclor et le Phénochlor (INERIS, 2012). Le succès des PCBs s’explique 
par leur grande stabilité thermique et chimique ainsi que par leurs propriétés diélectriques. 
La quantité totale de PCBs produite dans le monde a été estimée à 1,5 million de tonnes, dont 
97 % employés dans l’hémisphère nord (Li et al., 2007 ; Tanabe et al., 1988). Les PCBs forment 
une famille de 209 congénères et se répartissent selon deux catégories : les PCBs de type 
dioxine (PCB-DL) et les autres PCBs (PCB-NDL) incluant les 6 PCBs indicateurs (Ʃ6PCBs). Les 
PCB-DL ont une structure et un comportement très similaires aux dioxines, c’est pourquoi 
nous avons choisi dans cette étude de les classés avec les composés de type dioxine (voir 
4.3.1.b). 
En France, la vente et l’acquisition de PCBs, ou d’appareils contenant des PCBs, sont interdites 
depuis 1987. Mais déjà depuis 1960, le nombre des publications scientifiques relatives à 
l’accumulation des PCBs chez les mammifères marins n’a cessé d’augmenter. Holden et 
Marsden (1967) ont démontré que les PCBs et d’autres polluants anthropiques étaient 
présents dans les tissus de tous les mammifères marins, même ceux des régions non habitées 
comme l’Antarctique. En effet, les PCBs sont très persistants dans l’environnement et sont 
lipophiles, c'est-à-dire qu’ils tendent à se bioaccumuler dans les tissus. Cela explique leur 
distribution et leur transport dans les écosystèmes, ainsi que leur accumulation dans les tissus 
graisseux riches en lipides des mammifères marins.  
 
Il n’existe, dans la littérature scientifique, aucune étude sur la contamination des grands 
dauphins par les PCBs sur la côte Atlantique et Manche française. Le travail présenté ici traite 
donc pour la première fois de la contamination des grands dauphins en mer de la Manche. Il 
met en évidence des taux en PCBs moyens très importants de 64 504 ng.g-1 de lipides chez les 
femelles et de 132 940 ng.g-1 de lipides chez les mâles, soit le double. Les teneurs s’étendent 
de 17 518 à 393 044 ng.g-1 de lipides.  
 
Les résultats obtenus en PCBs concordent avec les concentrations retrouvées dans la 
littérature pour d’autres zones géographiques. Une étude récente de Jepson et al. (2016) 
présente les concentrations en PCBs chez le grand dauphin dans plusieurs régions d’Europe. 
Ces auteurs retrouvent des teneurs moyennes en PCBs de 91 810 ng.g-1 de lipides, 176 940 
ng.g-1 de lipides, 96 610 ng.g-1 de lipides et 46 870 ng.g-1 de lipides chez les grands dauphins 
mâles échoués respectivement au pays de Galles, en Angleterre (côte atlantique), en Ecosse 
et en Irlande. Nos résultats sont donc assez proches de ceux de Jepson et al. (2016) sur les 
côtes atlantiques anglaises. Une autre étude, de Berrow et al. (2002), basée sur des biopsies, 
indique des concentrations en PCBs de 29 500 ng.g-1 de lipides chez les grands dauphins mâles 
issus de la population sédentaire de l’estuaire du Shannon en Irlande. Au regard de ces 
résultats, la population des grands dauphins du golfe normand-breton semble donc beaucoup 
plus contaminée que celle de l’estuaire du Shannon, mais aussi du Pays de Galles, de l’Ecosse 
et d’Irlande. 
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Certains auteurs ont également mesuré les quantités de PCBs chez les grands dauphins mâles 
échoués dans le nord-ouest de la péninsule ibérique. On constate alors que les concentrations 
en PCBs sont globalement plus faibles que chez les grands dauphins mâles du golfe normand-
breton, à savoir 62 100 ng.g-1 de lipides en Galice et au nord du Portugal (Mendez-Fernandez 
et al., 2014), 85 730 ng.g-1 de lipides sur l’ensemble de la côte portugaise et 118 920 ng.g-1 de 
lipides au nord-ouest de l’Espagne (Jepson et al., 2016). Dans les îles Canaries, Garcia-Alvarez 
et al. (2014) mettent en avant des teneurs de 103 822 ng.g-1 de lipides dans des biopsies de 
grands dauphins (mâles et femelles confondus). En mer Méditerranée, les teneurs en PCBs 
sont très variables selon les études. Par exemple, Borrell et al., (2006) obtiennent des 
concentrations chez les grands dauphins échoués (mâles et femelles confondus) de 161 230 
ng.g-1 de lipides sur les côtes Catalanes et de 117 340 ng.g-1 de lipides aux îles Baléares, alors 
que Corsolini et al. (1995) font état de teneurs moyennes extrêmes de 1 000 000 ng.g-1 de 
lipides chez cinq grands dauphins mâles échoués sur les côtes italiennes.  
 
Enfin, les concentrations mesurées chez les grands dauphins d’autres continents sont, d’une 
manière générale, beaucoup plus faibles que celles retrouvées en Europe. Ainsi, des biopsies 
réalisées sur des grands dauphins mâles en Caroline du Sud aux Etats-Unis présentent des 
teneurs moyennes de 94 000 ng.g-1 de lipides (Fair et al., 2010). Des grands dauphins mâles 
échoués révèlent, quant à eux, des concentrations de 5 910 ng.g-1 de lipides à Sao Paolo au 
Brésil (Yogui et al., 2010), de 16 063 ng.g-1 de lipides au Queensland en Australie (Vetter et al., 
2001), de 12 830 ng.g-1 de lipides en Mer de Chine (Parsons et Chan, 2001), de 1 200 ng.g-1 de 
lipides dans le Golfe du Bengale en Inde (Tanabe et al., 1993), et de 2 600 ng.g-1 de lipides en 
Afrique du Sud (côte Atlantique) (de Kock et al., 1994). 
 
A notre connaissance, seuls les travaux de Pierce et al. (2008) traitent de la contamination en 
PCBs chez les cétacés échoués sur la côte Atlantique et Manche française. Cette étude, 
toutefois, ne porte que sur les femelles de dauphin commun et de marsouin commun avec 
respectivement des concentrations de 13 700 ng.g-1 de lipides et de 13 800 ng.g-1 de lipides. A 
titre de comparaison, on constate que les quantités en PCBs mesurées chez les grands 
dauphins femelles de notre étude (64 504 ng.g-1 de lipides) sont très supérieures. Cela 
s’explique à la fois par des divergences inter-espèces et par une utilisation de l’habitat 
différente. En effet, les grands dauphins du golfe normand-breton sont côtiers et sédentaires. 
Au contraire des dauphins communs et des marsouins, ils vivent tout au long de l’année dans 
un espace à forte activité industrielle, agricole, urbaine et proche de l’estuaire de la Seine, ce 
qui entraîne une accumulation importante des polluants dans leurs tissus. Comme le montrent 
plusieurs études, tels que le réseau international Pellet watch (IPW : 
http://www.pelletwatch.org), le suivi de la contamination de l’AESN (AESN, 2008), ou encore 
l’étude de Minier et al. (2006) sur les moules zébrées, la Seine est un des fleuves les plus 
contaminés au monde en PCBs. Notons également que l’Ifremer a mis en place, au niveau 
national, un réseau de veille de la contamination des moules et des huîtres sur le littoral 
français (ROCCH) qui met en lumière l’extrême pollution de l’estuaire de la Seine et de ses 
environs (http://www.ifremer.fr). A l’inverse, toujours d’après le réseau ROCCH, les moules 
prélevées dans l’Ouest Cotentin présentent des concentrations faibles en PCBs, ce qui semble 
donc confirmer l’implication de l’estuaire de la Seine comme source principale de 
contamination pour les grands dauphins du golfe normand-breton. 
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Si certains travaux tendent à prouver que le panache de la Seine remonte au Nord-Ouest vers 
la mer du Nord (Avoine et Crevel, 1985), la pollution chimique, toutefois, ne semble pas suivre 
ce courant. En effet, de nombreux processus, autres que les courants, peuvent influencer le 
transport et la dissémination des contaminants dans l’environnement. Les grands dauphins 
du golfe normand-breton sont des espèces mobiles qui fréquentent et se nourrissent dans la 
baie de Seine. Il paraît donc fort probable que les concentrations très importantes en PCBs 
mesurées chez les grands dauphins du golfe normand-breton résultent du déversement 
important de ces composés dans la mer de la Manche via l’estuaire de la Seine. Pour l’instant, 
cependant, aucune étude ne le confirme. 
 
Au regard de ces résultats, les grands dauphins du golfe normand-breton apparaissent comme 
une des populations de grands dauphins, et de cétacés en général, les plus contaminées en 
PCBs du monde. Comme le montre la Figure 37, les concentrations en PCBs sont 
particulièrement élevées chez les mâles adultes marqués M4 de la population du golfe 
normand-breton. Toutefois, cette réalité doit être nuancée car la comparaison avec les autres 
populations de cétacés du globe reste difficile et inégale. En effet, la contamination n’est pas 
un sujet fréquemment étudié chez ces animaux, en raison principalement des coûts des 
analyses et de la difficulté de l’échantillonnage. 
 

 
Figure 37 : Concentrations moyennes en PCBs (ng.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins mâles(tous les 

mâles confondus : n=47 ; mâles marqués M4 : n=12) du golfe normand-breton (GNB) en comparaison à d’autres études 

scientifiques : aJepson et al., 2016 (Pays de Galles : n=4 ; Angleterre : n=4 ; Ecosse : n=15 ; Irlande : n=6 ; Espagne : n=5 ; 

et Portugal : n=7) ; bBerrow et al., 2002 (n=6) ; cMendez-Fernandez et al., 2014 (n=4) ; dGarcia-Alvarez et al., 2014 (n=64) ; 
eBorrel et al., 2006 (Îles Baléares : n=7 ; Côtes Catalanes : n=7) ; fFair et al., 2010 (n=36) ; gYogui et al., 2010 (n=1) ; hde 

Kock et al., 1994 (n=5) ; iVetter et al., 2001 (n=2) ; jParsons et chan, 2001 (n=1) ; kTanabe et al., 1993 (n=2). 
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b. Les composés de type dioxine 
 
Les PCDDs (dioxines) et les PCDFs (furanes) sont des sous-produits formés involontairement 
lors de nombreux procédés industriels (incinérateurs municipaux, échappement de véhicules 
automobiles, industries métallurgiques et chimiques). L’origine des PCDD/Fs et des PCB-DL est 
donc très différente puisque ces derniers sont introduits volontairement dans les mêmes 
mélanges industriels que les PCB-NDL (voir 4.2.1.a). Les PCDDs, PCDFs et PCB-DL ont des 
comportements et des mécanismes de toxicité similaires, c’est pourquoi ils sont regroupés 
ensemble dans cette étude. 
 
Les composés de type dioxine (PCDDs, PCDFs et PCB-DL) sont extrêmement lipophiles, 
toxiques et résistants à la biodégradation. Les concentrations en PCDDs, PCDFs et PCB-DL, 
mesurées dans les biopsies de lard des grands dauphins mâles du golfe normand-breton sont 
respectivement de 60,3 pg.g-1 de lipides, 281,8 pg.g-1 de lipides et de 8 056 007 pg.g-1 de 
lipides. 
 
La littérature scientifique portant sur les composés de type dioxine chez les mammifères 
marins est très limitée (Figure 38 et 39). A notre connaissance, une seule étude de Damseaux 
et al. (2014) reporte les concentrations moyennes en composés de type dioxine dans le lard 
des grands dauphins. Les analyses ont été réalisées sur des biopsies de lard des grands 
dauphins mâles résidents dans le Key-West en Floride (Etats-Unis) et les teneurs sont de 135 
pg.g-1 de lipides pour les PCDD/Fs et de 739 001 pg.g-1 de lipides pour les PCB-DL (Damseaux 
et al., 2014). Il apparaît, au regard de ces résultats, que les grands dauphins du golfe normand-
breton sont donc beaucoup plus contaminés pour ces composés, avec des mesures plus de 
deux fois supérieures pour les PCDD/Fs et 10 fois supérieures pour les PCB-DL, par rapport aux 
grands dauphins de Floride. Une autre étude de Garcia-Alvarez et al. (2014) traite des 
concentrations en PCB-DL chez des grands dauphins biopsiés dans les îles Canaries (mâles et 
femelles confondus) de 4 597 000 pg.g-1 de lipides. Ces teneurs sont donc légèrement plus 
faibles que celles retrouvées chez les grands dauphins du golfe normand-breton.  
 
Les études concernant d’autres espèces de mammifères marins échoués révèlent d’une 
manière générale des niveaux en composés de type dioxine plus faibles (Figure 38 et 39). A 
titre d’exemple, les concentrations sont de 18 pg.g-1 de lipides en PCDD/Fs et de 1 085 000 
pg.g-1 de lipides en PCB-DL chez les marsouins communs mâles en mer Baltique (Berggren et 
al., 1999), de 216 pg.g-1 de lipides en PCDD/Fs chez les phoques communs en Colombie-
Britannique (Ross et al., 2004), de 40 pg.g-1 de lipides en PCDD/F et de 29 000 pg.g-1 de lipides 
en PCB-DL chez les cachalots en Tasmanie (Gaus et al., 2005), et, enfin, de 139 pg.g-1 de lipides 
en PCDD/Fs et de 1 816 000 pg.g-1 de lipides en PCB-DL chez les globicéphales noirs biopsiés 
en mer Méditerranée (Pinzone et al., 2015)  
 
Dorneles et al. (2013) ont étudié les concentrations en composés de type dioxine chez une 
autre espèce de dauphins côtiers, le dauphin de Guyane, dans la baie de Guanabara à Rio de 
Janeiro au brésil. Cette population de dauphin de Guyane est considérée à ce jour comme 
l’une des plus contaminée en PCB-DL avec des concentrations chez les mâles de 13 080 000 
pg.g-1 de lipides (Figure 39). Ces concentrations, bien que plus importantes, demeurent très 
proches de celles observées chez les grands dauphins du golfe normand-breton ce qui paraît 
préoccupant pour la santé de la population. 
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Figure 38 : Concentrations moyennes en PCDDs/PCDFs (pg.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins 

mâles du golfe normand-breton (n=9) en comparaison à d’autres études scientifiques : aDamseaux et al., 2014 (n=6) ; 
bDorneles et al., 2013 (n=7) ; cBerggren et al., 1999 (n=47) ; dPinzone et al., 2015 (n=15) ; eRoss et al., 2004 (n=22) ; fGaus 

et al., 2005 (n=7). 

 

Figure 39 : Concentrations moyennes en PCB-DL (pg.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins mâles du 

golfe normand-breton (n=9) en comparaison à d’autres études scientifiques : aDamseaux et al., 2014 (n=6) ; bDorneles et al., 

2013 (n=7) ; cGarcia-Alvarez et al., 2014 (n=64) ; dBerggren et al., 1999 (n=47) ; ePinzone et al., 2015 (n=15) ; fGaus et al., 

2005 (n=7). 
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c. Les DDTs 
 
Depuis 1942, le DDT a été largement utilisé à travers le monde comme insecticide en 
agriculture, ainsi que pour lutter contre la malaria et le typhus (Kannan et al., 1995). La 
quantité totale de DDT produite dans le monde entre 1950 et 1993 est estimée à 2,6 million 
de tonnes (Voldner and Li, 1995). Le DDT est complètement interdit en Europe depuis 1986 
mais il est encore utilisé dans certains pays comme l’Inde (UNEP, 2008). Le DDT se disperse 
dans l’environnement par volatilisation à partir du sol ou des océans et peut être transporté 
via l’atmosphère sur de longues distances (Bard, 1999). Les propriétés lipophiles et 
persistantes du DDT, DDE et DDD entraînent une importante bioaccumulation de ces 
composés chez les mammifères marins. Le DDT et ses produits de dégradation sont, parmi 
tous les pesticides organochlorés, ceux généralement mesurés en plus grande quantité chez 
ces animaux. 
 
A ce jour, aucune information n’est disponible sur les teneurs en DDTs chez les grands 
dauphins de la mer de la Manche ce qui rend la comparaison de nos résultats difficile (Figure 
40). Toutefois, les concentrations en ∑DDTs moyennes (11 080 ng.g-1 de lipides chez les mâles 
et 4 668 ng.g-1 de lipides chez les femelles) retrouvées dans les biopsies de lard des grands 
dauphins du golfe normand-breton semblent être plus faibles que celles obtenues dans la 
littérature pour d’autre région du monde. Ainsi, Berrow et al. (2002) obtiennent des 
concentrations en p,p’-DDE de 20 100 ng.g-1 de lipides dans des biopsies issues des grands 
dauphins mâles de l’estuaire du Shannon en Irlande, soit des teneurs deux fois supérieures à 
celles de notre étude. Même constat dans les travaux de Wells et al. (1994) qui révèlent des 
concentrations de 8 910 ng.g-1 de lipides chez des femelles grands dauphins échouées dans le 
Moray Firth en Ecosse.  
 
Les analyses réalisées en Méditerranée sur des grands dauphins échoués montrent également 
des teneurs beaucoup plus fortes par rapport à la mer de la Manche, à savoir de 15 000 ng.g-

1 de lipides sur la côte Est italienne (Marsili et Focardi, 1997), de 52 820 ng.g-1 de lipides sur 
les côtes Catalanes (Borrell et al., 2006), de 64 630 ng.g-1 de lipides aux îles Baléares (Borrell 
et al., 2006) et de 330 000 sur les côtes italiennes de la mer Adriatique (Corsolini et al., 1995). 
Enfin, les mesures en ∑DDTs effectuées dans des biopsies de grands dauphins mâles en Floride 
(18 600 ng.g-1 de lipides), Caroline du Sud (33 102 ng.g-1 de lipides) et Georgie (28 550 ng.g-1 
de lipides) sont aussi plus importantes que celles déterminées chez les grands dauphins du 
golfe normand-breton (Fair et al., 2010 ; Hansen et al., 2004 ; Balmer et al., 2011). Ce constat 
n’est pas étonnant car le DDT a été beaucoup plus utilisé, pour l’agriculture et la lutte anti-
moustiques, dans les zones où le climat est chaud (mer Adriatique, Méditerranée et le Sud des 
États-Unis) que dans celles où le climat est plus frais comme la mer de la Manche. De plus, le 
réseau ROCCH (http://www.ifremer.fr) dans sa veille de la contamination des moules et des 
huîtres sur le littoral français met en évidence un déclin dans le temps des concentrations en 
DDTs entre 1979 et 2007. 
 
Les concentrations obtenues chez le grand dauphin du golfe normand-breton, bien que plus 
faibles que celle d’autres régions dans le monde, demeurent néanmoins plus importantes que 
les études menées chez les marsouins communs sur les côtes anglaises (6 840 ng.g-1 de lipides 
chez les mâles) et en mer du Nord (6 350 ng.g-1 de lipides chez les mâles et les femelles 
confondus) (Law, 1994 ; Vetter et al., 1996). Comme le montrent les réseaux Pellet watch 

http://www.ifremer.fr/
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(http://www.pelletwatch.org) et ROCCH (http://www.ifremer.fr), l’estuaire de la Seine 
demeure une source importante de pollution aux DDTs. 

 
Figure 40 : Concentrations moyennes en DDTs (ng.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins (tous mâles 

confondus : n=47 ; mâles marqués M4 : n=12 ; femelles : n=11) du golfe normand-breton (GNB) en comparaison à d’autres 

études scientifiques : aBerrow et al., 2002 (n=6) ; bWells et al., 1994 (n=5) ; cMarsili et Focardi., 1997 (n=8) ; dBorrel et al., 

2006 (Îles Baléares : n=7 ; Côtes Catalanes : n=7) ; eCorsolini et al., 1995 (n=7) ; fFair et al., 2010 (n=33) ; gHansen et al., 

2004 (n=4) ; hBalmer et al., 2011 (n=18). 

 

d. L’endosulfan 
 
L’endosulfan est un insecticide organochloré largement utilisé en Europe et interdit en France 
depuis 2007 (INERIS, 2006). Il est moins persistant dans l’environnement que les autres 
pesticides organochlorés (temps de demi-vie inférieur à 1 ans) (Macdonald et al., 2000). Les 
concentrations moyennes en Ʃendosulfan sont de 405 ng.g-1 de lipides chez les mâles et de 
62 ng.g-1 de lipides chez les femelles de la population du golfe normand-breton.  
 
A notre connaissance, aucune publication scientifique ne rend compte des teneurs en 
endosulfan chez les grands dauphins, aussi bien en mer de la Manche qu’en Europe, à 
l’exception des îles Canaries où les concentrations de ces composés sont inférieures à la limite 
de détection (Garcia-Alvarez et al., 2014). 
Aux Etats-Unis, certains travaux font état de quantités en Ʃendosulfan, chez les grands 
dauphins mâles, de 2,1 ng.g-1 de lipides dans la lagune de l’Indian River en Floride (Fair et al., 
2010), de 2,5 ng.g-1 de lipides à Charleston en Caroline du Sud (Fair et al., 2010) et inférieures 
à la limite de détection à Beaufort en Caroline du Nord (Hansen et al., 2004). Leonel et al. 
(2010), quant à eux, retrouvent des teneurs en Ʃendosulfan inférieures à la limite de détection 
chez les dauphins Franciscains échoués au Brésil. 
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Au vu de ces résultats, il apparaît que les grands dauphins du golfe normand-breton sont plus 
contaminés en endosulfan que les autres populations de cétacés dans le monde. Toutefois, 
reconnaissons que cette constatation n’est pas d’une grande fiabilité au regard du manque de 
publications sur le thème chez les mammifères marins. Néanmoins, les concentrations en 
endosulfan observées chez les grands dauphins du golfe normand-breton sont plus faibles que 
celles des PCBs ou des DDTs. Cela s’explique par le fait que ces substances, interdites il y a peu 
(2007), ont une bien plus faible persistance dans le milieu marin que les PCBs et les DDTs.  
 

e. Le chlordane 
 
Le chlordane, interdit en France depuis 1992, est un insecticide utilisé pendant plus de 35 ans 
qui s’accumule facilement le long de la chaîne trophique par biomagnification (INERIS, 2011a). 
Les concentrations de chlordane (cis- et trans-chlordane) déterminées dans les biopsies de 
lard des grands dauphins du golfe normand-breton sont de 24,4 ng.g-1 de lipides chez les mâles 
et de 0,97 ng.g-1 de lipides chez les femelles. 
 
Une étude de Wells et al. (1994) montre des concentrations en chlordane (cis- et trans-
chlordane) plus élevées, avec des teneurs de 2 449 ng.g-1 de lipides chez les grands dauphins 
mâles échoués dans le Moray Firth en Ecosse (Figure 41). Cette dernière étude met également 
en évidence de fortes concentrations en trans-nonachlore (3 674 ng.g-1 de lipides), un autre 
composé du chlordane qui n’a pas été analysé dans le cadre de notre étude. Berrow et al. 
(2002) observent, dans des biopsies de lard issues des grands dauphins mâles de l’estuaire du 
Shannon (Irlande), des teneurs en trans-chlordane similaires à celles du golfe normand-breton 
(27,7 ng.g-1 de lipides). En outre, ils mesurent aussi des concentrations de trans-nonachlore 
de 4 210 ng.g-1 de lipides. Au vue de ces valeurs importantes, il serait donc intéressant 
d’évaluer le trans-nonachlore dans le lard des grands dauphins du golfe normand-breton.  
 
D’une manière générale, les résultats obtenus pour les chlordanes dans cette étude sont plus 
faibles que ceux trouvés lors d’autres études dans le monde (Figure 41). Ainsi, les 
concentrations en chlordanes sont de 2 750 ng.g-1 de lipides chez les dauphins de sotalie mâles 
à Hong Kong (Ramu et al., 2005) et de 3 017 ng.g-1 de lipides chez les grands dauphins des îles 
Canaries (Garcia-Alvarez, 2014). Aux Etats-Unis, les concentrations en chlordanes sont de 
31 400 ng.g-1 de lipides dans la baie de Sarasota en Floride (Yordy et al., 2010), de 16 600 ng.g-

1 de lipides dans la baie de Tampa (Kucklick et al., 2011) ou encore de 10 900 ng.g-1 de lipides 
à Charleston en Caroline du Sud (Fair et al., 2010). Il est important de préciser que ces 
dernières études menées aux États-Unis prennent en compte les concentrations du trans-
nonachlore. 
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Figure 41 : Concentrations moyennes en chlordanes (ng.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins mâles 

(n=18) du golfe normand-breton en comparaison à d’autres études scientifiques : aWells et al., 1994 (n=4) ; bBerrow et al., 

2002 (n=6) ; cGarcia-Alvarez., 2014 (n=64) ; dYordy et al., 2010 (n=16) ; eKucklick et al., 2011 (n=5) ; fFair et al., 2010 

(n=36) ; gRamu et al., 2005 (n=2). 

 

f. La dieldrine 
 
La dieldrine est un pesticide très largement répandu dans le monde à partir des années 1950. 
Elle est interdite en France depuis 1994 (INERIS, 2011b). Les concentrations moyennes en 
dieldrine dans les biopsies de lard des grands dauphins du golfe normand-breton sont de 1 859 
ng.g-1 de lipides chez les mâles et de 180 ng.g-1 de lipides chez les femelles. 
 
A notre connaissance, très peu d’études portent sur les taux de dieldrine chez les mammifères 
marins en Europe et celles-ci sont inexistantes pour la mer de la Manche. Une étude de Morris 
et al. (1989), basée sur une seule femelle de grand dauphin échouée dans la baie de Cardigan 
(Pays de Galles), montre une concentration extrême en dieldrine de 194 700 ng.g-1 de lipides. 
Cependant, Law et al. (1994) retrouvent des teneurs en dieldrine beaucoup plus faibles chez 
les dauphins communs mâles échoués au Royaume-Uni, avec 2 264 ng.g-1 de lipides. Les 
travaux de McKenzie et al. (1997) mettent en évidence des quantités en dieldrine de 4 160 
ng.g-1 de lipides chez des lagénorhynques à flancs blancs mâles échoués en Irlande. Enfin, en 
Ecosse, Wells et al. (1994) mesurent des concentrations en dieldrine de 5 149 ng.g-1 de lipides 
et de 1 615 ng.g-1 de lipides chez les grands dauphins mâles et femelles. Les résultats obtenues 
en dieldrine chez les grands dauphins du golfe normand-breton sont plus faibles que ces 
dernières études qui, rappelons-le, datent des années 90, ce qui tend à suggérer une 
atténuation des concentrations en dieldrine dans le milieu marin en Europe. 
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En revanche, ces teneurs restent plus fortes que celles observées chez des grands dauphins 
mâles échoués dans d’autres parties du monde (Figure 42). Elles sont, par exemple, de 400 
ng.g-1 de lipides en Afrique du Sud (Cockroft, 1989), de 56,8 ng.g-1 de lipides au Brésil (Leonel 
et al., 2010), inférieures à la limite de détection aux îles Canaries (Garcia-Alvarez et al., 2014), 
de 160 ng.g-1 de lipides en Géorgie (Balmer et al., 2011), de 991 ng.g-1 de lipides en Caroline 
du Nord (Hansen et al., 2004), de 1 270 ng.g-1 de lipides en Floride (Kucklick et al., 2011) et de 
356 ng.g-1 de lipides en Caroline du Sud (Fair et al., 2010). Ainsi, les populations de grands 
dauphins d’Europe, dont la population du golfe normand-breton, apparaissent comme les 
populations les plus contaminées en dieldrine du monde. 
 

 
Figure 42 : Concentrations moyennes en dieldrine (ng.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins mâles (tous 

les mâles confondus : n=18, les mâles marqués M4 : n=3) du golfe normand-breton (GNB) en comparaison à d’autres études 

scientifiques : aLaw et al., 1994 (n=7) ; bMcKenzie et al., 1997 (n=12) ; cWells et al., 1994 (n=6) ; dCockroft, 1989 dans Wells 

et al., 1994 (n=17) ; eBalmer et al., 2011 (n=24) ; fHansen  et al., 2004 (n=5) ; gKucklick et al., 2011 (n=33) ; hFair et al., 

2010 (n=33) ; iLeonel et al., 2010 (n=20). 

 

g. HCHs et HCB 
 
Les HCHs et le HCB sont interdit dans la communauté européenne respectivement depuis 
1992 et 1981. L’utilisation dans le monde, pendant de nombreuses années, des HCHs et du 
HCB a occasionné une dispersion universelle de ces composés dans l’environnement. 
Cependant, les concentrations en HCHs et HCB dans le lard des mammifères marins sont 
souvent plus faibles au regard d’autres composés organochlorés (PCBs, DDTs) car ils sont 
moins lipophiles et plus biodégradables (McKenzie et al., 1998). De fait, les concentrations en 
HCHs et HCB mesurées dans les biopsies de lard des grands dauphins du golfe normand-breton 
sont relativement réduites avec, chez les mâles, 46,5 ng.g-1 de lipides en ƩHCHs et 85,6 ng.g-1 
de lipides en HCB. 
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Aucune publication scientifique ne fait état des concentrations en HCHs ou HCB chez les 
mammifères marins dans la mer de la Manche. Lorsque nos résultats sont comparés avec 
d’autres zones géographiques, il apparaît que les quantités d’HCHs et d’HCB observées chez 
les grands dauphins du golfe normand-breton sont faibles (Figure 43). A titre d’exemple, 
l’étude de Berrow et al. (2002) a mis en évidence, dans les biopsies de lard des grands 
dauphins mâles de l’estuaire du Shannon (Irlande), des teneurs moyennes en ƩHCHs et HCB 
respectivement de 425 ng.g-1 de lipides et 241 ng.g-1 de lipides. 
 
Garcia-Alvarez et al. (2014) obtiennent, dans les biopsies de lard des grands dauphins aux îles 
Canaries (mâles et femelles confondus), des concentrations de 207 ng.g-1 de lipides en ƩHCHs 
et de 332 ng.g-1 de lipides en HCB. Une autre étude de Senthilkumar et al. (1999) montre la 
contamination la plus élevée en HCHs chez une espèce de dauphin dulçaquicole d’Inde, le 
plataniste du Gange. Les concentrations en HCHs sont de 2 135 ng.g-1 de lipides ce qui 
témoigne de l’utilisation massive de ces composés en Inde. 
Cela étant dit, on remarque que les quantités de HCHs et d’HCB chez les grands dauphins 
mâles du golfe normand-breton sont plus importantes que celles des grands dauphins mâles 
localisés aux Etats-Unis (ƩHCHs = 1,7 ng.g-1 de lipides ; HCB = 26 ng.g-1 de lipides ; Fair et al., 
2010) ou encore au Brésil (ƩHCHs = 8 ng.g-1 de lipides ; HCB = 8 ng.g-1 de lipides ; Yogui et al., 
2010). 
 
 
 

Figure 43 : Concentrations moyennes en HCHs et HCB  (ng.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins mâles 

(n=47) du golfe normand-breton en comparaison à d’autres études scientifiques : aBerrow et al., 2002 (n=6) ; bGarcia-Alvarez 

et al., 2014 (n=64) ; cSenthilkumar et al., 1999 (n=4) ; dFair et al., 2010 (n=33) ; eYoguy et al., 2010 (n=1). 
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h. Les PBDEs 
 
Les PBDEs sont des retardateurs de flammes utilisés en tant qu’additifs ignifugeants dans de 
nombreux produits (textiles, équipements électroniques, plastiques, matériaux de 
construction). Il existe trois mixtures commerciales : le penta-BDE, l’octa-BDE et le deca-BDE 
(De Wit, 2002). Les PBDEs sont des composés lipophiles, toxiques et bioaccumulables. En dépit 
des restrictions d’usage de ces composés en Europe depuis 2004, ils sont présents de manière 
ubiquiste dans l’environnement (INERIS, 2012).  
 
Les concentrations moyennes en ∑PBDEs retrouvées chez les grands dauphins du golfe 
normand-breton sont de 1 946 ng.g-1 de lipides chez les mâles et de 639 ng.g-1 de lipides chez 
les femelles. Dans la littérature, peu d’études font état de la contamination des PBDEs chez le 
grand dauphin, et celles-ci sont inexistantes pour la mer de la Manche. 
 
Une étude de Law et al. (2005) met en évidence les teneurs en PBDEs chez 9 grands dauphins 
échoués (mâles et femelles confondus) sur la côte Atlantique du Royaume-Uni. La 
concentration moyenne en ƩPBDEs est de 7 657 ng.g-1 de lipides et varie entre 1 118 ng.g-1 de 
lipides et 15 603 ng.g-1 de lipides. Ces teneurs sont donc bien supérieures à celles mesurées 
dans notre étude et peuvent s’expliquer par la présence au Royaume-Uni d’une usine de 
production de mixtures commerciales penta-BDE et octa-BDE. Par contre, nos valeurs sont 
proches de celles déterminées chez les grands dauphins biopsiés dans le détroit de Gibraltar 
(1 184 ng.g-1 de lipides) et sont plus élevées que celles retrouvées chez les grands dauphins du 
golfe de Cadix (813 ng.g-1 de lipides) (Baron et al., 2015). 
 
Aux États-Unis, des publications font état, chez les mâles de plusieurs populations de grands 
dauphins, des teneurs en PBDEs de 1 690 ng.g-1 de lipides dans la lagune de l’Indian River en 
Floride (Fair et al., 2007), de 5 917 ng.g-1 de lipides à Charleston en Caroline du Sud (Fair et al., 
2010), de 3 850 ng.g-1 de lipides et de 2480 ng.g-1 de lipides respectivement à Brunswick et à 
Sapelo en Georgie (Balmer et al., 2011). Nos résultats en PBDEs sont similaires à ceux observés 
chez les grands dauphins de la lagune de l’Indian River en Floride mais demeurent moins 
élevés que les autres populations. Ces fortes concentrations en PBDEs témoignent de 
l’utilisation importante de ces composés en Amérique du Nord (50 % de la production 
mondiale) en comparaison de l’Europe (12% de la production mondiale) (Birnbaum and 
Staskal, 2004). En revanche, les grands dauphins du golfe normand-breton sont beaucoup plus 
contaminés que les grands dauphins mâles de Sao-Paulo au Brésil (64,2 ng.g-1 de lipides) (Yogui 
et al., 2011) (Figure 44). 
 
A ce jour, seule l’étude de Pierce et al. (2008) analyse les teneurs en PBDEs chez les dauphins 
communs femelles et les marsouins communs femelles échoués sur la côte Atlantique et 
Manche française avec respectivement 612 ng.g-1 de lipides et 1 398 ng.g-1 de lipides 
respectivement. On constate alors que les concentrations en PBDEs retrouvées chez le 
marsouin commun dans cette zone d’étude sont relativement similaires à nos résultats. 
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Figure 44 : Concentrations moyennes en PBDEs (ng.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins (tous les 

mâles confondus : n=47 ; mâles marqués M4 : n=12 ; femelles : n=11) du golfe normand-breton (GNB) en comparaison à 

d’autres études scientifiques : aPierce et al., 2008 (marsouin commun : n=2 ; dauphin commun : n=36) ; bLaw et al., 2005 

(n=9) , cBaron et al., 2015 (Détroit de Gilbralta : n=20 ; Golfe de Cadix : n=20), dFair et al., 2007 (n=25) ; eFair et al., 2010 

(n=35) ; fBalmer et al., 2010 (n=32) ; gYogui et al., 2011 (n=1). 

 

i. Le mercure 
 
Les éléments métalliques peuvent être classés en deux catégories : ceux qui sont essentiels à 
la vie (zinc, cuivre, sélénium) et ceux qui ne le sont pas, tels que le mercure. Les éléments 
métalliques entrent dans la composition de nombreux produits utilisés dans divers domaines, 
comme la métallurgie, l’industrie chimique et énergétique, la peinture ou encore les engrais. 
Les concentrations normales en éléments métalliques chez les mammifères marins sont peu 
connues puisque tous les éléments (incluant le mercure) sont également présents 
naturellement dans la croûte terrestre. En conséquence, la source d’une contamination en 
mercure est plus complexe à identifier que pour les polluants organiques persistants qui sont 
forcément d’origine anthropique (Becker, 2000). Pour le mercure, l’origine anthropique est 
cependant considérée comme majoritaire et certains modèles montrent que 75 % du mercure 
dans l’atmosphère provient d’une source anthropique (Laurier, 2001). Une autre étude 
(Mason et al., 1994) suggère que la contamination en mercure dans les eaux de surface 
océaniques est 3 fois supérieure à son niveau naturel. Enfin, il est important de noter que le 
mercure, tout comme les autres éléments non-essentiels, est difficilement métabolisé et 
susceptible de se bioaccumuler et de se biomagnifier le long de la chaîne trophique (Das et 
al., 2003). 
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Les concentrations moyennes en mercure total déterminées dans les biopsies de peau des 
grands dauphins du golfe normand-breton sont de 9 419 µg.kg-1 de poids sec chez les mâles 
et de 11 159 µg.kg-1 de poids sec chez les femelles. A notre connaissance, aucune étude 
scientifique ne fait état des teneurs en mercure dans la peau des grands dauphins ou d’autres 
espèces de mammifères marins en mer de la Manche. 
 
Les résultats obtenus montrent que les grands dauphins du golfe normand-breton sont plus 
fortement contaminés en mercure que d’autres populations de grands dauphins ailleurs dans 
le monde (Figure 45). Les travaux d’Aubail et al. (2013), par exemple, présentent des quantités 
en mercure plus faibles dans la peau des grands dauphins échoués sur la côte atlantique 
française, espagnole et portugaise avec des teneurs de 5 700 µg.kg-1 de poids sec (mâles et 
femelles confondus). De même, Carvalho et al. (2002) obtiennent des concentrations 
moyennes en mercure de 8 650 µg.kg-1 de poids sec dans la peau de deux grands dauphins 
mâles échoués sur la côte portugaise. 
 
Dans l’océan Indien, Dirtu et al. (2016) observent des teneurs de 2 850 µg.kg-1 de poids sec 
(mâles et femelles confondus) dans des biopsies de peau des grands dauphins de l’île de la 
Réunion. Enfin, aux Etats-Unis, les concentrations sont de 1 700 µg.kg-1 de poids sec en 
Caroline du Sud (Stavros et al., 2007), de 7 173 µg.kg-1 de poids sec dans la Baie de Sarasota 
en Floride (Bryan et al., 2007 ; Woshner et al., 2008) et de 8 570 µg.kg-1 de poids sec dans la 
lagune de l’Indian River en Floride (Stavros et al., 2011).  
Seule une étude de Roditi-Elasar (2003) met en évidence des concentrations plus élevées en 
mercure, avec 14 000 µg.kg-1 de poids sec dans la peau des grands dauphins échoués sur la 
côte israélienne en Méditerranée. Frodello et al. (2002) confirment ce résultat chez une 
femelle grand dauphin échouée en Corse, avec une concentration en mercure de 15 000 µg.kg-

1 de poids sec. 
 
Au vu de la littérature existante, la population de grands dauphins du golfe normand-breton 
semble être l’une des populations de grands dauphins les plus contaminées en mercure au 
monde. Ce constat n’est pas étonnant puisque les rejets de mercure dans l’atmosphère en 
France sont principalement situés dans la région parisienne et en Haute-Normandie (Laurier, 
2001). De plus, l’estuaire de la Seine est considéré comme la zone la plus directement soumise 
aux rejets de mercure de source industrielle dans les eaux, avec près de 50 kg/an (Laurier, 
2001). Enfin, les niveaux en mercure retrouvés dans les eaux de la Seine placent ce fleuve 
comme l’un des plus contaminés en mercure au monde (Cossa et al., 2002). Le réseau ROCCH 
qui fait état de la contamination au mercure chez les moules et les huîtres confirme 
l’importance de cette pollution (http://www.ifremer.fr). 
 
Rappelons, toutefois, que la littérature scientifique relative à la contamination par le mercure 
chez les mammifères marins porte en grande majorité sur des analyses effectuées sur le foie 
de ces animaux, organe préférentiel pour l’accumulation de ce composé. Nos analyses, en 
revanche, ont été effectuées sur la peau et il apparaît que peu de travaux mettent en évidence 
les concentrations en mercure dans la peau des mammifères marins. En conséquence, nos 
résultats ne peuvent être comparés de manière judicieuse avec la littérature en vigueur. Dans 
ce domaine, à savoir les taux de mercure dans les peaux de biopsies des mammifères marins, 
la documentation fait, à l’heure actuelle, défaut.  
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Figure 45 : Concentrations moyennes en mercure (µg.k.g-1 de poids sec) dans les biopsies de peau des grands dauphins (tous 

les mâles confondus : n=49 ; les mâles marqués M4 : n=10 ; les femelles : n=20) du golfe normand-breton (GNB) en 

comparaison à d’autres études scientifiques : aAubail et al., 2013 (n=16) ; bCarvalho et al., 2002 (n=2) ; cRoditi-Elasar et al., 

2003 (n=13) ; dFrodello et Marchand, 2002 (n=1) ; eDirtu et al., 2016 (n=32) ; fStavros  et al., 2007 (n=74) ; gBryan et al., 

2007 (n=40) ; hStavros et al., 2011 (n=15). 

 

4.3.2 Influence du sexe et de l’âge 
 
Chez les mammifères marins, la bibliographie atteste que le sexe et l’âge des animaux sont 
des facteurs qui influencent les profils de contamination. Concernant la population du golfe 
normand-breton, le sexe des individus biopsiés est connu puisqu’il a été effectué par sexage 
moléculaire (Louis et al., 2014).  
L’âge, en revanche, pose plus de problèmes. En effet, les méthodes usuellement pratiquées 
pour déterminer ce facteur chez les mammifères marins se basent sur le prélèvement de dents 
(décompte des couches de croissance qui se forment sur les dents), la longueur du corps, les 
os, ou encore sur les bouchons d’oreille (Hartman et al., 2013). Toutes ces méthodes sont très 
invasives et impliquent un dérangement important pour les animaux. Dans le contexte de 
cette étude, de tels prélèvements n’ont pas été envisagés. Toutefois, pour obtenir des 
informations relatives à l’âge des individus du golfe normand-breton, nous avons choisi de 
nous baser sur le niveau de marquage de la dorsale des animaux (voir 2.3). Cette méthode 
non invasive et novatrice n’a pas encore été validée, à notre connaissance, par la littérature 
scientifique. En effet, aucune étude précédente ne met en relation le niveau de marquage 
avec la contamination en polluants. De même, le lien entre le niveau de marquage et l’âge des 
individus ne semble pas être clairement établi. Seuls quelques auteurs mentionnent 
l’augmentation des encoches et des griffures avec l’âge de l’animal mais sans réellement 
approfondir le sujet (Dufault et Whitehead, 1995 ; Ryan et al., 2011 ; Hartman et al., 2013). 
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Cette méthode présente malgré tout le mérite d’apporter des éléments concrets quant à l’âge 
des grands dauphins étudiés. 
 

a. Les PCBs 
 
Dans notre étude, les mâles apparaissent très clairement plus contaminés en PCBs que les 
femelles. Ce constat est cohérent avec l’ensemble de la littérature scientifique. En effet, 
plusieurs travaux montrent que les teneurs en PCBs tendent à augmenter avec l’âge lors de la 
phase juvénile, pour les mâles comme pour les femelles, car les quantités de polluants 
absorbées excèdent les mécanismes de métabolisation et d’excrétion (Wagemann et Muir, 
1984). Cette bioaccumulation se poursuit chez les mâles adultes tout au long de leur vie. Les 
concentrations mesurées en PCBs sont alors généralement très élevées (Corsolini et al., 1995). 
En revanche, les femelles arrivées à l’âge adulte transfèrent une partie de leur charge en PCBs 
vers leur nouveau-né durant la gestation et, plus spécifiquement, durant la lactation (Aguilar 
et Borrell, 1988; Reijnders et al., 2009). Les femelles grands dauphins réduisent ainsi 
progressivement leur concentration en PCBs avec l’âge.  
 
Concernant le facteur de l’âge, nous l’avons dit, ce dernier demeure un facteur inconnu chez 
les grands dauphins du golfe normand-breton. Néanmoins, l’utilisation pour les mâles du 
niveau de marquage des ailerons (M1, M2, M3 et M4) montre une forte corrélation avec les 
concentrations en PCBs. En effet, les individus marqués M4 trois fois plus contaminés que ceux 
marqués M1. Ainsi, plus l’aileron des grands dauphins est marqué, plus les teneurs en PCBs 
sont importantes. De plus, les mâles adultes présentent des concentrations beaucoup plus 
élevées que les mâles sub-adultes ou les femelles sub-adultes. Cette constatation corrobore 
donc les résultats obtenus pour le niveau de marquage. En définitive, les grands dauphins 
mâles du golfe normand-breton semblent accumuler les PCBs avec l’âge. 
 
Ajoutons à cela que le profil de contamination en ∑6PCBs met en évidence une accumulation 
des PCBs différente selon le niveau de marquage des individus mâles. En effet, plus les 
individus sont marqués plus les proportions en PCBs avec un nombre important d’atomes de 
chlores augmentent, tels que le PCB 138, le PCB 153 et le PCB 180. Inversement, les 
proportions en PCBs avec un nombre plus faible d’atomes de chlores (PCB 28, PCB 52 et PCB 
101) diminuent avec le niveau de marquage. Tanabe et al (1988) montrent que les profils 
d’accumulation des PCBs chez les mâles sont influencés par leur capacité de 
biotransformation, ce qui entraîne un changement avec l’âge vers de plus fortes proportions 
en PCBs non-métabolisables. Ce phénomène s’illustre dans notre étude par des proportions 
plus importantes des PCBs non-métabolisables 138, 153 et 180 chez les individus très marqués 
(M3 et M4) en comparaison aux individus moins marqués (M1 et M2). De plus, les PCBs 138, 
153 et 180 sont les PCBs majoritairement retrouvés dans les tissus des grands dauphins du 
golfe normand-breton. A eux trois, ils représentent plus de 90% des ∑6PCBs analysés dans 
cette étude.  
 
Ces résultats mettent donc en lumière non seulement la grande persistance des PCB 138, 153 
et 180 dans l’environnement, mais également la faible capacité des grands dauphins à les 
métaboliser ce qui a pour conséquence leur accumulation avec l’âge. Dans la littérature, ces 
PCBs sont généralement désignés comme les congénères les plus abondants dans les tissus 
des mammifères marins (Law et al., 1994 ; Storelli et Marcotrigiano, 2000 ; Fair et al., 2010, 
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Yordy et al., 2010a). Ils sont extrêmement persistants et récalcitrants à la biotransformation 
(Boon et al., 1997) et représentent les polluants prédominants dans les tissus des mammifères 
marins à travers le monde. 
 
Chez les femelles grands dauphins du golfe normand-breton, les concentrations en PCBs sont 
plus faibles que chez les mâles en raison d’un transfert de leur charge en contaminant vers 
leurs petits. Nos analyses indiquent également que les femelles ont des proportions en PCB 
52 et 101 plus faibles que les adultes mâles et les sub-adultes. Inversement, elles présentent 
une plus forte proportion en PCB 180 que les mâles adultes ou les sub-adultes, suggérant que 
ce composé n’est pas transféré à leur progéniture dans les mêmes taux que les autres PCBs. 
Ces résultats tendent à montrer un transfert sélectif des PCBs avec les PCB 52 et 101 plus 
facilement transmis aux petits que le PCB 180. D’autre études ont observé ce même schéma 
(Fair et al., 2010, Peterson et al., 2014). Ainsi, Tanabe et al. (1984) ont mis en évidence que les 
PCBs ne sont pas transférés à des taux identiques. En effet, les congénères ayant plus 
d’atomes de chlore substitués sont moins facilement transmis vers le fœtus ou le nouveau-
né. Les femelles adultes possèdent donc de plus fortes proportions en PCBs fortement chlorés, 
alors que les nouveau-nés et les juvéniles ont de plus fortes proportions en PCBs faiblement 
chlorés. 
 
Pour conclure, nous pouvons dire que les concentrations en PCBs sont plus faibles chez les 
femelles adultes reproductrices que chez les mâles adultes. On peut en déduire que les mâles 
sont plus vulnérables que les femelles. Il n’en demeure pas moins que les concentrations en 
contaminants chez les femelles, et leur transfert vers le fœtus ou le nouveau-né, sont 
préoccupantes pour la santé non seulement de l’individu, mais de la population dans son 
ensemble. En effet, la dose initiale de contaminants transférée au nouveau-né peut avoir de 
lourdes conséquences sur sa survie et entraîner une baisse des naissances au sein de la 
population (Fair et Becker, 2000). Ce transfert entre la mère et son petit suggère donc une 
contamination continue sur le long terme qui se transmet entre les générations (Tanabe et al., 
1994).  
 

b. Les composés de type dioxine 
 
Les grands dauphins du golfe normand-breton présentent des concentrations en ∑PCDFs et 
∑ortho PCBs (PCB 105, 114, 118, 123, 156, 157, 167 et 189) plus élevées chez les mâles que 
chez les femelles, ce qui donne à penser qu’il existe un transfert de ces composés de la mère 
vers son petit. En revanche, les teneurs en ∑PCDDs et ∑non-ortho PCBs (PCB 77, 81, 126 et 
169) sont relativement similaires entre les mâles et les femelles. La littérature scientifique 
concernant l’influence des facteurs confondants (âge, sexe) sur les niveaux en composés de 
type dioxine chez les mammifères marins est relativement limitée. Néanmoins, une étude 
chez les ours polaires met en évidence le transfert des composés de type dioxine via la 
lactation avec un passage facilité pour les ∑non-ortho PCBs (Oehme et al., 1995). Nos analyses 
montrent l’inverse puisque les femelles ont des concentrations en ∑non-ortho PCBs 
relativement identiques à celles des mâles. Cette divergence de résultats peut s’expliquer par 
des différences de transfert inter-espèces entre les ours polaires et les grands dauphins. Elle 
peut également être attribuée, dans notre étude, au faible échantillonnage des femelles pour 
la mesure des composés de type dioxine (seulement 3 femelles analysées) et donc à la faible 
représentativité de ces résultats à l’échelle de la population du golfe normand-breton. 
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Les analyses en composés de type dioxine chez les grands dauphins du golfe normand-breton 
mettent en lumière la forte prévalence des ∑ortho PCBs suivis par les ∑non-ortho PCBs, les 
∑PCDFs puis les ∑PCDDs. D’une manière générale, l’ensemble des études scientifiques chez 
les mammifères marins suivent le même ordre avec les concentrations les plus élevées en 
∑ortho PCBs et les plus faibles en ∑PCDDs (Berggren et al., 1999 ; Jimenez et al., 2000 ; 
Dorneles et al., 2013 ; Pinzone et al., 2015). Nos résultats soulignent également l’accumulation 
importante des composés de type dioxine ayant un fort degré de chloration. En effet, les 
composés tétrachlorés semblent être plus facilement métabolisés par les grands dauphins que 
les composés penta, hexa, hepta et octachlorés. 
 
L’influence de l’âge sur les concentrations en composés de type dioxine, par l’utilisation des 
niveaux de marquage des grands dauphins mâles du golfe normand-breton, n’a pas été testée 
en raison du jeu de données trop petit pour ces molécules (seulement 9 mâles analysés et 
tous marqués M3 ou M4). Néanmoins, les concentrations en composés de type dioxine sont 
supposées, à l’instar des autres POPs, augmenter chez les mâles avec l’âge (Dorneles et al., 
2013). 
 

c. Les DDTs 
 
Les DDTs mesurés dans les biopsies des grands dauphins du golfe normand-breton se 
comportent de manière similaire aux PCBs. En effet, les mâles présentent des niveaux en DDTs 
plus de deux fois supérieurs à ceux des femelles. Cette différence est généralement retrouvée 
dans la bibliographie relative aux les mammifères marins et s’explique par un transfert de ces 
composés de la mère à son petit durant la gestation et la lactation (Aguilar et Borrel, 1988 ; 
McKenzie et al., 1997 ; Aguilar et al,. 2002 ; Fair et al., 2010). Nos résultats montrent que les 
DDTs sont plus facilement transmis aux petits que les PCBs puisque les sub-adultes possèdent 
des teneurs en DDTs pratiquement identiques à celles des femelles adultes (4 492 ng.g-1 de 
lipides chez les sub-adultes et 5 680 ng.g-1 de lipides chez les femelles adultes). Dans la 
littérature, certains auteurs mettent en évidence chez les femelles un transfert sélectif, avec 
le p,p’-DDE plus facilement transmis à leur progéniture (Aguilar et Borrel, 1988 ; McKenzie et 
al., 1997 ; Aguilar et al,. 2002 ; Fair et al., 2010). Nos analyses, cependant, diffèrent sur ce 
point, puisque les rapports p,p’DDE/∑DDT entre les mâles et les femelles sont similaires, ce 
qui suggère que le DDEs, DDDs et DDTs sont tous transférés aux petits dans les mêmes taux. 
 
Concernant le facteur de l’âge, l’utilisation du niveau de marquage met en lumière 
l’accumulation chez les mâles des DDTs avec l’âge. Nos résultats indiquent également que plus 
les individus sont marqués plus les proportions en p,p’-DDE augmentent. Rappelons que le 
p,p’-DDE est un produit de dégradation lors de la métabolisation du DDT par 
dehydrochlorination. Ce mécanisme de dehydrochlorination est réalisé dans les milieux 
abiotiques et par les organismes vivants ce qui entraîne une abondance dans le temps et dans 
la chaîne trophique du p,p’-DDE (Aguilar et Borrel, 1988). De nombreuse études observent la 
prédominance de ce composé chez les mammifères marins (O’Shea et Tanabe, 2003 ; Fair et 
al., 2010). De fait, le p,p’-DDE est le composé prédominant parmi tous les DDTs présents dans 
les tissus des individus de la population du golfe normand-breton, avec des ratios 
p,p’DDE/∑DDT supérieurs à 90 %. Or, des ratios dépassant 60 % signifient généralement 
l’absence d’un apport récent en DDTs dans l’écosystème (Aguilar, 1987). Dans notre étude, 
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les ratios des mâles, des femelles et des sub-adultes excèdent les 60 %. Cela suggère que la 
contamination en DDTs n’est pas récente. Nos résultats mettent donc en évidence que le p,p’-
DDE est extrêmement persistant dans l’environnement et récalcitrant à la biotransformation 
chez les grands dauphins ce qui a pour conséquence sa bioaccumulation continue dans les 
tissus graisseux. 
 

d. Autres pesticides organochlorés 
 
Les concentrations observées en dieldrine, HCB, chlordane et endosulfan dans les biopsies de 
lard des grands dauphins du golfe normand-breton sont significativement plus élevées chez 
les mâles que chez les femelles. Les faibles teneurs de ces composés chez les femelles 
témoignent de leur transfert vers la progéniture via la gestation et la lactation (Wells et al., 
1994 ; Fair et al., 2010). A ce titre, notre étude montre que la dieldrine est transférée vers le 
petit dans des proportions particulièrement importantes puisque les femelles sont 10 fois 
moins contaminées que les mâles.  
 
Les grands dauphins du golfe normand-breton ne présentent pas de différence de 
contamination en ∑HCHs entre les mâles et les femelles. Cette absence de variation entre les 
sexes peut vraisemblablement être attribuée aux très faibles valeurs en ∑HCHs retrouvées 
dans nos échantillons. 
 

e. Les PBDEs 
 
Les analyses en PBDEs réalisées dans les biopsies de lard des grands dauphins du golfe 
normand-breton montrent une différence très marquée entre les mâles et les femelles 
adultes. Les mâles adultes présentent des concentrations (2 148 ng.g-1 de lipides) plus de 17 
fois supérieures aux femelles (120,8 ng.g-1 de lipides). Quant aux sub-adultes, ils possèdent 
des teneurs (813,6 ng.g-1 de lipides) 7 fois plus élevées que les femelles adultes. Ces résultats 
sont cohérents avec la littérature scientifique et s’expliquent, de la même manière que pour 
les autres polluants organiques persistants, par le transfert des PBDEs des femelles vers leur 
petit via la gestation et plus spécifiquement la lactation (Lindstrom et al., 1999 ; Fair et al., 
2007 ; Fair et al., 2010 ; Yordy et al., 2010a ; Balmer et al., 2011). Ces mêmes études observent 
également des concentrations en PBDEs plus fortes chez les sub-adultes que chez les femelles, 
ce qui souligne l’importance du transfert de ces composés de la mère vers son petit. 
 
Les profils de contamination des femelles mettent en évidence un transfert sélectif des 
différents congénères en PBDEs via la gestation et la lactation. En effet, les congénères 
faiblement bromés, tels que le BDE 47, sont présents avec de plus faibles proportions chez les 
femelles adultes que chez les mâles adultes et les sub-adultes. A l’inverse, les proportions des 
congénères fortement bromés, tels que le PBDEs 153 et 154, sont plus élevées chez les 
femelles que chez les mâles adultes et les sub-adultes. Yordy et al. (2010a) calculent chez les 
femelles un coefficient de partage entre le lard et le lait plus faible pour le BDE 47 que pour le 
BDE 153 et 154 , ce qui suggère effectivement un taux de transfert plus important pour le BDE 
47 que pour les PBDEs plus fortement bromés. 
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Nos résultats révèlent une augmentation des concentrations en PBDEs avec le niveau de 
marquage, ce qui suppose l’accumulation des PBDEs avec l’âge des animaux. Toutefois, la 
relation entre l’âge et la contamination en PBDEs n’est pas clairement établie dans la 
littérature. En effet, certaines études montrent que les concentrations en PBDEs ne sont pas 
influencées par l’âge et les juvéniles présentent généralement des teneurs en PBDEs similaires 
aux mâles adultes (Fair et al., 2007 ; Yordy et al., 2010a, Kannan et al., 2005). Ces auteurs 
justifient l’absence de relation entre l’âge et l’augmentation des quantités de PBDEs par 
l’introduction relativement récente de ces composés dans l’environnement à la différence, 
par exemple, des PCBs. Il semblerait que notre étude soit la première à mettre cette relation 
en évidence.  
 
Enfin, le BDE47 est le congénère majoritairement retrouvé dans les biopsies des grands 
dauphins du golfe normand-breton, aussi bien chez les mâles adultes que les femelles adultes 
ou les sub-adultes. Ce dernier est en général le congénère prédominant dans l’environnement 
et dans les tissus des mammifères marins (Lindstrom et al., 1999 ; Fair et al., 2007 ; Dorneles 
et al., 2010 ; Fair et al., 2010 ; Yordy et al., 2010a ; Balmer et al., 2011). Fair et al. (2007) 
expliquent l’abondance du BDE 47 chez les mammifères marin d’une part par son utilisation 
dans la mixture commerciale penta-BDE ce qui entraîne sa dissémination dans 
l’environnement et, d’autre part, par la débromation des PBDEs fortement bromés via des 
processus naturels comme la photolyse ou encore la biodégradation par les micro-
organismes. Le BDE 47 serait alors un sous-produit de dégradation issus de la débromation de 
polyBDE, tels que le BDE 183 ou le BDE 209. Enfin, le BDE 47 est un composé très récalcitrant 
à la biodégradation et à la métabolisation ce qui provoque son accumulation dans la chaîne 
trophique (Tapie, 2006). 
 
La rémanence des congénères BDE 47, 100, 154, 153 et 99 dans les biopsies des grands 
dauphins du golfe normand-breton suggère une source commune de contamination résultant 
de l’utilisation importante en Europe de la mixture commerciale penta-BDE (INERIS, 2012). 
 

f. Le mercure 
 
Les concentrations retrouvées en mercure total (T-Hg) dans les biopsies de peau des grands 
dauphins du golfe normand-breton ne montrent pas de différence significative entre les mâles 
et les femelles. Toutefois, les teneurs en T-Hg des femelles adultes (12246 µg.kg-1 PS) semblent 
légèrement plus importantes que celles des mâles adultes (10059 µg.kg-1 PS). Cette tendance 
s’oppose donc à la description des résultats pour les polluants organiques persistants, tels que 
les PCBs, où les femelles sont beaucoup moins contaminées que les mâles. 
 
D’une manière générale, les auteurs scientifiques font également état, chez les mammifères 
marins, de quantités en T-Hg similaires ou supérieures chez les femelles par rapport aux mâles 
(André et al., 1990 ; Caurant et al., 1994 ; Meador et al, 1999 ; Bryan et al., 2007 ; Stavros et 
al., 2007, 2011 ; Woshner et al. 2008 ; Aubail et al., 2013 ; Schaefer et al., 2015 ; Dirtu et al ; 
2016). Certaines études mettent également en évidence l’existence d’un transfert du mercure 
de la mère vers le petit via la gestation (Storelli et Marcotrigiano, 2000) et la lactation (Frodello 
et al., 2002, Endo et al., 2006). Les taux de transfert du mercure des femelles semblent être 
néanmoins beaucoup plus faibles que ceux des polluants organiques persistants (Frodello et 
al., 2002 ; Endo et al., 2006 ; Lahaye et al., 2007). Il n’en demeure pas moins que les femelles 
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présentent des concentrations en T-Hg vraisemblablement plus importantes que les mâles et 
les raisons restent encore mal connues. Trois hypothèses principales sont formulées dans la 
littérature scientifique : 1) Les mâles atteignent une taille plus importante que les femelles ce 
qui conduirait à un effet de dilution et donc à une baisse des teneurs en T-Hg dans les tissus 
(Caurant et al., 1994). 2) Les femelles, pendant la gestation et la lactation, ont de forts besoins 
énergétiques qui exigent une grande consommation en nourriture, ce qui de fait entraîne une 
exposition et une imprégnation à des doses plus élevées en T-Hg (Bryan et al., 2007 ; Hong et 
al., 2012). 3) Enfin, cette différence mâle/femelle peut refléter des variations dans leur 
métabolisme hormonal ou dans leur physiologie (André et al., 1990 ; Reijnders et al., 2009). 
 
Contrairement au sexe, nos résultats montrent une influence de l’âge sur les concentrations 
de mercure dans les biopsies de peau des grands dauphins du golfe normand-breton. En effet, 
l’utilisation du niveau de marquage chez les mâles met en lumière une augmentation des 
teneurs en T-Hg avec l’âge. De nombreux auteurs retrouvent cette même relation entre l’âge 
et l’augmentation des quantités de T-Hg dans la peau des grands dauphins (Bryan et al., 2007 ; 
Stavros et al., 2007, 2011 ; Aubail et al., 2013), ainsi que dans les tissus (foie, rein, lard et 
muscle) des mammifères marins mâles et femelles en général (Honda et al., 1983 ; Wagemann 
et Muir, 1984 ; Wagemann et al., 1998 ; André et al., 1990 ; Caurant et al., 1994 ; Meador et 
al., 1999 ; Lahaye et al., 2006 ; Mendez-Fernandez et al., 2014). L’âge est le facteur majeur qui 
influence les concentrations en mercure dans les tissus des mammifères marins. Les niveaux 
de mercure augmentent avec l’âge en raison de la persistance du mercure dans l’organisme 
(~10 ans), d’un fort taux d’absorption et/ou d’un faible taux d’excrétion de ce composé (André 
et al., 1990 ; Caurant et al., 1994). 
 

4.3.3 Influence du régime alimentaire et de la structure sociale 
 

a. Le mercure 
 
Les mammifères marins peuvent être exposés au mercure par l’absorption via l’atmosphère, 
la peau, le placenta avant la naissance, la lactation ou encore le régime alimentaire. Toutefois, 
c’est cette dernière voie qui semble être la principale source de contamination du mercure 
(Das et al., 2003). Nos résultats montrent que le T-Hg dans les peaux des grands dauphins du 
golfe normand-breton est influencé par les isotopes stables du carbone et de l’azote. Ainsi, les 
individus avec des fortes valeurs en δ13C et δ15N présentent des concentrations plus élevées 
en T-Hg. Le δ13C permet de mettre en évidence les préférences alimentaires caractéristiques 
de la zone côtière et/ou benthique et celles de la zone océanique et/ou pélagique (Hobson et 
al., 1994). Le δ15N, quant à lui, détermine le niveau trophique d’un organisme au sein de la 
chaîne alimentaire (Hobson et Welch, 1992). La relation observée dans notre étude entre les 
isotopes stables et le mercure tend à montrer que les grands dauphins qui se nourrissent dans 
les zones côtières et/ou de proies au mode de vie benthiques sont plus contaminés en 
mercure que ceux qui s’alimentent dans des zones plus éloignées de la côte et/ou de proies 
pélagiques. De même, les individus qui se nourrissent à des niveaux trophiques plus hauts 
semblent être plus pollués en mercure que ceux qui s’alimentent dans des niveaux trophiques 
plus bas. Ces résultats paraissent cohérents puisque les proies côtières et/ou avec un mode 
de vie benthique occupent des zones plus proches des sources de contamination et sont donc 
plus exposées au mercure. De plus, le mercure se bio-concentre le long de la chaîne 
alimentaire (coefficient de bio-amplification élevé). Ainsi, plus le niveau trophique d’une proie 
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est élevé, plus elle est susceptible d’avoir une forte concentration en mercure. Le travail de 
Chouvelon et al (2012) sur le réseau trophique du le golfe de Gascogne met en lumière les 
mêmes relations entre le mercure et la position trophique de l’animal, sa zone d’alimentation 
et d’habitat. 
 
Dans son étude, Bussy (2014) a mesuré les isotopes stables des proies potentielles des grands 
dauphins du golfe normand-breton. Ce travail a montré des signatures isotopiques 
extrêmement variables, aussi bien entre les espèces qu’au sein d’une même espèce. Il n’a 
donc pas permis de caractériser précisément le réseau trophique dans le golfe normand-
breton. Quelques proies préférentielles des grands dauphins du golfe normand-breton ont été 
sélectionnées pour l’analyse en mercure de leurs tissus (Figure 46). La Figure 46 illustre la 
biomagnification du mercure entre deux maillons de la chaîne alimentaire, à savoir les grands 
dauphins du golfe normand-breton et leurs proies préférentielles. Les concentrations en 
mercure sont entre 22 à 65 fois supérieures chez les grands dauphins du golfe normand-
breton par rapport aux six espèces de poissons présentées ici. 
 

 
Figure 46 : Concentrations en mercure total dans le muscle de différentes espèces de poissons prélevées dans le golfe normand-

breton (µg.kg-1 de poids sec) et dans les biopsies de peau des grands dauphins du golfe normand-breton mâles (M) et femelles 

(F) (échelle logarithmique). 

 
Comme nous l’avons dit plus haut, la population du golfe normand-breton est structurée 
socialement en trois clusters qui illustrent une utilisation préférentielle de certaines zones du 
golfe, ainsi que des régimes alimentaires différents (voir 2.4). Or nos résultats démontrent que 
les concentrations en mercure dans les peaux des grands dauphins du golfe normand-breton 
sont influencées par le régime alimentaire. En conséquence, nous avons voulu vérifier si les 
trois clusters possédaient, eux aussi, des profils de contamination différents. 
Au final, il apparaît que l’analyse du mercure en fonction de la structure sociale de la 
population du golfe normand-breton ne montre pas de différences significatives entre les trois 
différents clusters. Le cluster Nord (cluster 3) présente tout de même des concentrations en 
mercure légèrement plus élevées que les clusters des Minquiers (cluster 2) et de la baie 
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(cluster 1). Cette configuration confirme les résultats obtenus pour les isotopes stables, le 
cluster Nord se caractérisant par des signatures isotopiques du carbone et de l’azote 
relativement fortes au regard des autres clusters. Le travail de Bussy (2014) a montré que les 
grands dauphins appartenant au cluster des Minquier s’alimenteraient préférentiellement 
d’espèces au mode de vie pélagique alors que ceux du cluster Nord cibleraient des espèces 
benthiques. Les individus du cluster Nord s’alimentent donc en proies benthiques avec des 
niveaux trophiques élevés, ce qui entraîne des fortes valeurs de mercure dans leurs tissus. 
 

b. Les polluants organiques persistants (POPs) 
 
Le régime alimentaire est la voie d’exposition principale des polluants organiques persistants 
(PCBs, PBDEs et pesticides organochlorés) chez les mammifères marins. Il s’agit donc d’un 
facteur clé qui détermine la nature et les concentrations en contaminants dans les tissus. Les 
POPs sont susceptibles de se biomagnifier le long de la chaîne trophique ce qui provoque 
l’augmentation des concentrations avec le niveau trophique (Fisk et al., 2001). C’est le cas 
dans notre étude où les concentrations de l’ensemble des POPs des grands dauphins sont 
beaucoup plus importantes que celles de leurs proies potentielles. A titre d’exemple, la Figure 
47 présente les concentrations en ∑6PCBs chez 7 espèces de poissons et les compare à celles 
des grands dauphins. Ainsi, les teneurs en ∑6PCBs chez les grands dauphins mâles du golfe 
normand-breton sont de 70 à 6500 fois supérieures à celles de leurs proies, ce qui reflète de 
manière évidente la biomagnification de ces composés dans le réseau trophique. 
 

 
Figure 47 : Concentrations en 6∑PCBs dans le muscle de différentes espèces de poissons prélevées dans le golfe normand-

breton (ng.g-1 de lipides) et dans les biopsies de lard  des grands dauphins du golfe normand-breton mâles (M) et femelles 

(F) (échelle logarithmique). 

 
Plusieurs études mettent en évidence chez les mammifères marins une relation positive entre 
de fortes concentrations en POPs et des valeurs élevées en δ15N et δ13C (Cabana et Rasmussen, 
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1994 ; Muir et al., 1995 ; Fisk et al., 2001 ; Newsome et al., 2010). Précisons, toutefois, que 
ces travaux comparent plusieurs espèces de mammifères marins entre elles (marsouin 
commun, dauphin commun, orque) mais n’étudient pas les individus d’une même espèce ou 
d’une même population.  
Concernant nos résultats, ils ne semblent pas montrer de corrélation significative entre les 
concentrations en POPs et en δ15N chez les grands dauphins du golfe normand-breton. Cela 
peut s’expliquer d’une part par une alimentation très variées des grands dauphins et, d’autre 
part, par les mécanismes physiologiques inhérents à chaque espèce proie. Par exemple, 
certains poissons gras, tels que la sardine, accumulent de fortes quantités en POPs sans pour 
autant avoir un δ15N plus élevé que les poissons maigres comme la dorade (Figure 47). Le δ13C, 
quant à lui, est corrélé positivement avec les ∑PBDEs et ∑6PCBs, ce qui suggère que les 
individus s’alimentant à proximité de la côte et/ou de proies benthiques sont plus contaminés 
que ceux qui se nourrissent dans des zones plus océaniques et/ou de proies pélagiques.  
L’analyse des POPs en fonction des trois clusters sociaux de la population de grands dauphins 
du golfe normand-breton ne révèle aucune différence. Pourtant, les trois clusters possèdent 
des signatures isotopiques distinctes ce qui laissait supposer que les profils de contaminations 
devraient être, eux aussi, différents. Nos résultats soulignent donc la grande difficulté à mettre 
en relation, au sein d’une même population, les isotopes stables avec les concentrations en 
POPs. En effet, d’autres facteurs influencent la concentration d’un polluant dans un tissu 
particulier, tels que le sexe, l’âge, la composition lipidique, les capacités de métabolisation ou 
encore l’état de santé des grands dauphins. 
 

4.4 La toxicité 
 
L’évaluation de la toxicité des contaminants chez les mammifères marins demeure encore 
aujourd’hui un enjeu majeur. En effet, très peu d'études parviennent à établir un lien de cause 
à effet entre l’exposition à des contaminants et la toxicité qui en résulte pour ces animaux. Ce 
lien est particulièrement compliqué à mettre en évidence à la fois pour des raisons éthiques 
et logistiques (difficulté d'obtenir des échantillons, absence d’expérience en laboratoire et 
d'accessibilité pour étudier les mammifères marins dans leur milieu), mais aussi en raison de 
la complexité des interactions du milieu (facteurs physico-chimiques, exposition à des stress 
multiples, infections, parasitisme, saisonnalité, limitation périodique de la nourriture). 
Toutefois, les autopsies post-mortem des mammifères marins échoués, les expériences in-
vitro, les modèles d’évaluation des risques et les tests issus d’autres espèces de mammifères 
peuvent fournir des éléments de réponse concernant la toxicité des polluants chez les 
mammifères marins. 
 

4.4.1 Les PCBs 
 
Les PCBs, bien qu’interdits depuis plusieurs décennies, sont toujours présents dans le milieu 
marin à des doses suffisamment importantes pour mettre en danger les populations de 
mammifères marins et de grands dauphins. Ils ont des effets multiples susceptibles d’altérer, 
notamment, le système immunitaire, reproducteur, endocrinien ou encore nerveux, ce qui a 
pour conséquence d’entraîner des changements dans la croissance, la reproduction, le 
développement neuronal, la différenciation sexuelle, le comportement, ou encore, dans la 
sensibilité aux infections et aux maladies (Fair et Becker, 2000). 
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a. Les valeurs seuils en PCBs 
 
Plusieurs études ont déterminé pour les PCBs des valeurs seuils de toxicité au-dessus 
desquelles on note des effets sur la santé des mammifères marins. Le seuil de toxicité le plus 
faible pour les ƩPCBs est de 9 000 ng.g-1 de lipides pour la manifestation d’effets 
physiologiques chez les mammifères marins. Le seuil de toxicité le plus élevé dans la 
littérature, établi à 41 000 ng.g-1 de lipides, est associé à de sévères altérations de la 
reproduction chez les phoques annelés en mer baltique (Helle et al., 1976 dans Jepson et al., 
2016). Schwacke et al. (2002) ont également établi un seuil de toxicité pour les PCBs à partir 
d’études expérimentales sur le vison (Neovison vison) adaptées au grand dauphin. Ce seuil de 
toxicité est de 14 800 ng.g-1 de lipides et correspond au seuil au-dessus duquel il existe un 
risque d’échec de la reproduction pour les grands dauphins. 
Enfin, la valeur seuil de toxicité la plus couramment utilisée pour les mammifères marins est 
celle calculée sur la base des valeurs de NOAEL (no observable adverse effect) et LOAEL 
(lowest observed adverse effect) par Kannan et al. (2000). Ces derniers estiment une 
concentration seuil en ƩPCBs de 17 000 ng.g-1 de lipides dans le lard au-dessus de laquelle on 
constate des effets sur le système immunitaire et sur la reproduction chez les mammifères 
marins. 
 
Dans notre étude, les teneurs en ƩPCBs de tous les individus (à l’exception d’une seule femelle) 
dépassent le seuil de 17 000 ng.g-1 de lipides (Figure 48). En effet, les grands dauphins du golfe 
normand-breton présentent des concentrations moyennes en ƩPCBs de 132 940 ng.g-1 de 
lipides chez les mâles et de 64 504 ng.g-1 de lipides chez les femelles, soit respectivement plus 
de 7,5 fois et 3,5 fois ce seuil de toxicité. Certains individus possèdent d’importants niveaux 
de ƩPCBs ce qui est très préoccupant. Ainsi, 19 grands dauphins montrent des concentrations 
en ƩPCBs entre 100 000 et 200 000 ng.g-1 de lipides, 7 grands dauphins révèlent des 
concentrations entre 200 000 et 300 000 ng.g-1 de lipides et, enfin, 2 grands dauphins ont des 
concentrations supérieures à 300 000 ng.g-1 de lipides.  

 
Figure 48 : Concentrations moyennes en ƩPCBs (ng.g-1 de lipides) dans les biopsies de lard des grands dauphins du golfe 

normand-breton (mâles : n=47 ; femelles : n=11) en fonction des différentes valeurs seuils de toxicité établies dans la 

littérature.  
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b. Les effets des PCBs chez les mammifères marins 
 
Chez les mammifères marins, le lien direct entre toxicité des PCBs et altérations 
physiologiques reste difficile à démontrer de manière empirique. Toutefois, certaines études 
scientifiques s’y sont employées. Citons, par exemple, les travaux de Swart et Ross effectués 
sur les phoques veaux-marins en captivité. Ces animaux ont été divisés en deux groupes. Le 
premier groupe a été nourri avec des poissons contaminés en PCBs et le deuxième a été nourri 
avec des poissons non contaminés. Les résultats obtenus ont montré l’existence d’une 
immunosuppression chez les individus du premier groupe, immunosuppression inexistante 
dans le second groupe. Ces altérations du système immunitaire (diminution des globules 
rouges, suppression de l’activité des lymphocytes NK, perturbation de la vitamine A) chez les 
phoques veaux-marins se manifestent à des concentrations en ƩPCBs de 16 500 ng.g-1 de 
lipides (Swart et al., 1994 ; Ross et al., 1995 ; Ross et al., 1998). 
 
D’autres travaux scientifiques émettent l’hypothèse d’une relation de cause à effet entre les 
PCBs et certaines épidémies ou infections à l’origine d’échouages massifs (Aguilar et Borrel, 
1994; Geraci, 1989 dans EPA/230/R-92/011, 1992; Duignan et al., 1995; Jepson, 1999). Ainsi, 
Jepson et al. (1999) ont mesuré des quantités en ƩPCBs significativement plus importantes 
chez les marsouins communs morts d’une maladie infectieuse (31 100 ng.g-1 de lipides) que 
chez des marsouins communs morts d’un traumatisme physique (13 600 ng.g-1 de lipides). Les 
mécanismes impliqués ne sont pas encore bien connus mais il semblerait que les PCBs soient 
à l’origine d’une immunosuppression rendant les animaux plus sensibles aux infections, virus 
et parasites. 
 
Une étude d’Ylitalo et al. (2005) met en relation l’apparition de carcinome chez le lion de mer 
de Californie avec des concentrations en ƩPCBs chez les mâles de 77 000 ng.g-1 de lipides. 
Leonards et al. (1998) ont observé, quant à eux, une diminution de la portée chez le vison 
(Mustela lutreola) et une baisse de la survie des petits à des teneurs en ƩPCBs respectivement 
de 40 000-60 000 ng.g-1 de lipides et de 80 000-120 000 ng.g-1 de lipides. 
 
Les PCBs sont également des perturbateurs endocriniens car ils possèdent une structure 
similaire aux hormones thyroïdiennes et entrent en compétition pour se lier aux récepteurs 
et transporteurs thyroïdiens. Ils sont donc susceptibles d’interférer sur la synthèse, le 
transport, ou l’excrétion des hormones (Fair et al., 2010). Certains auteurs ont corrélé 
l’exposition aux PCBs avec des changements histologiques de la glande thyroïdienne chez les 
cétacés (Das et al., 2006 ; De Guise et al., 1995). D’autres chercheurs ont mis en exergue 
l’apparition d’une diminution des hormones thyroïdiennes chez les cétacés, comme la 
thyroxine, à des concentrations en ƩPCBs dans le sérum de 14 000 ng.g-1 de lipides (Debier et 
al., 2005). A notre connaissance, il n’existe pas encore de valeur seuil de toxicité pour la 
perturbation du système endocrinien chez les mammifères marins. 
 
Il est important de noter que toutes ces études se basent essentiellement sur des expériences 
et des extrapolations à partir de différentes espèces de mammifères marins ou terrestres. Ces 
extrapolations doivent donc être prises avec précaution car chaque espèce possède des 
systèmes physiologiques qui lui sont propres. A ce titre, Tanabe et al (1988) montrent que les 
petits cétacés, comme le grand dauphin, ont une capacité réduite pour la dégradation des 
polluants organiques persistants (dont les PCBs) en raison d’une activité plus faible du 
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cytochrome P-450 par rapport aux mammifères terrestres et aux pinnipèdes (Kim et al., 1998). 
C’est pourquoi, les grands dauphins sont considérés comme plus sensibles à la contamination 
chimique. 
 

c. Le risque des PCBs pour la population du golfe normand-breton 
 
Les teneurs en PCBs dans le lard des grands dauphins du golfe normand-breton sont très 
largement au-dessus de tous les seuils de toxicité établis dans la littérature scientifique. 
D’après ces seuils, la population du golfe normand-breton présente des risques importants 
d’altération de la reproduction ainsi que d’immunosuppression. Ces altérations n’ont pas été 
examinées dans le cadre de notre étude. Toutefois, il est évident qu’une charge en PCBs aussi 
élevée et permanente dans les tissus des grands dauphins ne peut être sans conséquence, 
aussi bien au niveau des individus qu’au niveau de la population dans son ensemble. 
 
Nos résultats mettent en évidence un transfert important des femelles vers leurs petits ce qui 
semble également préoccupant pour la santé de la population des grands dauphins du golfe 
normand-breton. En effet, le système immunitaire et les mécanismes de métabolisation sont 
moins développés chez les fœtus et les nouveau-nés que chez les adultes, les rendant ainsi 
plus sensibles aux effets délétères des contaminants (Tanabe, 1984 ; Bern, 1992 ; Frodello et 
al., 2002 ; Fair et al., 2010). Une étude de Wells (2005) dans la baie de Sarasota en Floride 
montre que 50% des grands dauphins nés d'une première gestation sont morts au cours de 
leur première année, contre 30% pour les dauphins nés non pas d'une première, mais d’une 
seconde, voire d’une troisième gestation. L’auteur observe aussi des concentrations plus 
importantes en ƩPCBs pour les nouveau-nés issus d'une première gestation ce qui peut 
expliquer leur plus forte mortalité. De plus, la période de lactation influence fortement la 
proportion de PCBs transférés vers le nouveau-né. Reijnders et al. (2009) ont estimé que cette 
proportion est d’environ 80% pour le grand dauphin contre seulement 3% à 27% pour le 
rorqual commun. Chez les grands dauphins, le transfert de PCBs via la lactation est donc 
particulièrement important.  
 
Une étude sur le suivi des naissances des grands dauphins du golfe normand-breton a mis en 
lumière un taux de natalité faible (entre 3 et 6 %) et un taux de mortalité des nouveau-nés 
importants avec seulement 34 % des naissances qui survivent au-delà de l’âge de trois ans 
(Lebrun, 2014). Au vu des niveaux de contamination en PCBs des grands dauphins du golfe 
normand-breton, il est certain que les fœtus et les nouveau-nés sont exposés, pour ces 
composés, à de fortes concentrations. Cela pourrait expliquer en partie les faibles taux de 
natalité (mortalité du fœtus ou/et altération de la reproduction des femelles) et de survie des 
jeunes dans la population du golfe normand-breton. 
 

4.4.2 Les composés de type dioxine 
 

a. Les effets des composés de type dioxine et les valeurs seuils 
 
Les composés de type dioxine, tels que les dioxines (PCDDs), les furanes (PCDFs) et les PCB-DL 
(ortho PCBs et non-ortho-PCBs), constituent un groupe de molécules qui possèdent des 
similarités dans leur structure, leur comportement et leur toxicité. En effet, ces composés se 
lient aux récepteurs aryl-hydrocarbones (AhR) induisant la transcription des monooxygénases 
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à cytochrome P-450 (CYP1A1, CYP1A2, CYP1B1 et autres enzymes). Ainsi, les dioxines 
stimulent l’expression de certains gènes codant pour les enzymes de biotransformation de 
phase I et II, entraînant ainsi un déséquilibre dans la régulation de ces enzymes. Le système 
de détoxification des contaminants est alors altéré et peut déclencher un stress oxydant. 
L’interaction de ces composés de type dioxine avec les récepteurs AhR peut également 
entraîner une immunosuppression, une perturbation du système endocrinien, une altération 
de la reproduction et, enfin, déclencher la prolifération cellulaire hépatique et donc provoquer 
un effet cancérogènes (Safe, 1986 ; Van den Berg et al., 2006). 
 
Pour évaluer la toxicité des composés de type dioxine, un système d’équivalence toxique 
(TEQ) a été développé qui se base sur la toxicité de la dioxine la plus toxique (2, 3, 7, 8 – TCDD). 
La toxicité des autres composés est alors déterminée par comparaison de leur capacité 
d’induction enzymatique avec celle de la TCDD. L’utilisation de la TEQ permet donc d’estimer 
la contribution de chaque composé de type dioxine en terme de toxicité pour l’organisme (Van 
den Berg et al., 2006). 
 
Ross et al., 1995 ont observé une immunosuppression chez des phoques veaux-marins nourris 
avec des poissons contaminés. Les concentrations en composés de type dioxine mesurées 
dans le lard des phoques étaient de 209 pg WHO-TEQ.g-1 de lipides. Sur la base de cette étude, 
une valeur seuil d’immunotoxicité pour les cétacés a été déterminée à 255 pg WHO-TEQ.g-1 
de lipides (Ross et al., 2000). A notre connaissance, cette valeur seuil d’immunotoxicité est la 
seule existante pour les mammifères marins. D’autres études sur les mammifères ont montré 
des altérations de la reproduction et des perturbations du système endocrinien. A titre 
d’exemple, Leonards et al., 1998 ont mis en évidence des échecs de la reproduction chez le 
vison à des teneurs en composés de type dioxine de 169 pg WHO-TEQ.g-1 de lipides. Chez les 
humains, des inhibitions des hormones thyroïdiennes ont été observées à des concentrations 
de 30,75 pg WHO-TEQ.g-1 de lipides (Koopman-Esseboom et al., 1994). 
 

b. Le risque pour la population du golfe normand-breton 
 
Les grands dauphins mâles du golfe normand-breton présentent des concentrations en 
ƩPCDDs de 1 pg WHO-TEQ.g-1 de lipides, en ƩPCDFs de 26 pg WHO-TEQ.g-1 de lipides, en Ʃnon-
ortho PCBs de 183 pg WHO-TEQ.g-1 de lipides, et en Ʃortho PCBs de 242 pg WHO-TEQ.g-1 de 
lipides (Tableau 4). La TEQ totale des composés en type dioxine est de 451 pg WHO-TEQ.g-1 
de lipides avec certains individus possédant des valeurs extrêmes allant jusqu’à 668 pg WHO-
TEQ.g-1 de lipides. Les mâles grands dauphins dépassent donc largement le seuil de toxicité de 
255 pg WHO-TEQ.g-1 de lipides. Ce résultat apparaît comme très préoccupant pour la santé de 
la population. Chez les femelles grands dauphins du golfe normand-breton, la TEQ totale des 
composés en type dioxine est de 171 pg WHO-TEQ.g-1 de lipides ; cette dernière ne dépasse 
donc pas le seuil de toxicité. Toutefois, il est important de noter que ces résultats se basent 
sur les analyses de 3 femelles grands dauphins seulement, dont l’une d’entre elles fait état 
d’une TEQ totale de 270 pg WHO-TEQ.g-1 de lipides, soit une valeur supérieure au seuil de 
toxicité. 
 
Les concentrations en composés de type dioxine chez les grands dauphins du golfe normand-
breton montrent que les PCDFs représentent moins de 6 % de la TEQ totale et que les PCDDs 
contribuent à seulement 0,2 % de la TEQ totale. Les PCBs-DL, quant à eux, révèlent des 
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proportions de 94 % par rapport à la TEQ totale. Au regard de ces résultats, les PCB-DL 
contribuent très majoritairement à la toxicité des composés de type dioxine. Parmi les PCB-
DL, le PCB 126 et le PCB 118 sont les congénères prédominants chez les mâles (PCB 126 : 172 
pg WHO-TEQ.g-1 de lipides ; PCB 118 : 135 pg WHO-TEQ.g-1 de lipides) et chez les femelles (PCB 
126 : 74 pg WHO-TEQ.g-1 de lipides ; PCB 118 : 45 pg WHO-TEQ.g-1 de lipides). 
 
A l’instar des PCBs, les composés de type dioxine sont transférés de la mère vers le fœtus ou 
le nouveau-né. La toxicité dépasse alors l’échelle du seul individu et peut compromettre la 
survie d’une population. D’après les résultats obtenus pour les PCBs et les PCB-DL, il apparaît 
clairement que ces composés demeurent encore une problématique très inquiétante aussi 
bien pour la santé de la population des grands dauphins du golfe normand-breton que pour 
la santé du milieu marin en général. Tout porte à penser que les régulations européennes pour 
réduire la pollution en PCBs ne sont pas suffisantes pour protéger les mammifères marins dans 
la Manche. 
 

4.4.3 Les DDTs et autres pesticides organochlorés 
 
Les effets chez les mammifères marins de la dieldrine, du HCB, des HCHs, du chlordane et de 
l’endosulfan ne sont pas étudiés dans la littérature scientifique en raison de leurs plus faibles 
concentrations dans les tissus par rapport aux PCBs et DDTs. La toxicité de ces pesticides 
organochlorés chez les mammifères marins est donc assimilée à la toxicité des DDTs. Par 
conséquent, nous ne traiterons que de la toxicité des DDTs dans ce chapitre. 
 
Les DDTs peuvent provoquer de nombreux effets délétères sur la santé des mammifères 
marins, tels qu’une immunosuppression (Lahvis et al., 1995), une baisse des niveaux de 
testostérone chez les mâles (Subramanian et al., 1987) ou encore une altération des hormones 
thyroïdiennes (Debier et al., 2005). Les effets des DDTs sont d’une manière générale associés 
à ceux des PCBs et peu d’articles scientifiques établissent des valeurs seuils de toxicité pour 
ces seuls composés. A notre connaissance, une seule étude, déjà ancienne, propose un seuil 
de toxicité de 50 000 ng.g-1 de lipides au-dessus duquel on note des échecs de la reproduction 
et des anomalies au niveau des organes sexuels chez les cétacés (Wageman et Muir, 1984). 
Plus récemment, des expériences in-vitro sur le béluga ont démontré des altérations du 
système immunitaire à des concentrations de 5 ppm, mais aucune valeur seuil de toxicité n’a 
été établie pour ces animaux (De Guise et al., 1995). Lahvis et al. (1995), quant à eux, ont mis 
en évidence une corrélation entre la diminution des lymphocytes et les concentrations en 
DDTs dans le sang des grands dauphins. 
 
Les grands dauphins du golfe normand-breton présentent des niveaux moyens en ƩDDTs de 
11 080 ng.g-1 de lipides chez les mâles et de 4 668 ng.g-1 de lipides chez les femelles. Ces 
teneurs sont donc bien plus faibles que la valeur seuil de toxicité de 50 000 ng.g-1 de lipides 
estimée par Wageman et Muir, 1984. Un seul mâle, présumé âgé (niveau de marquage M4), 
excède ce seuil avec une concentration ƩDDTs de 74 333 ng.g-1 de lipides. Le rapport 
ƩDDEs/ƩDDTs chez les grands dauphins du golfe normand-breton est supérieur à 90 % ce qui 
témoigne d’une pollution ancienne en DDTs et de l’absence d’un apport récent en DDTs. Au 
vu des résultats, la contamination en DDTs chez les grands dauphins du golfe normand-breton 
semble être moins préoccupante que celle en PCBs. Notons cependant que le manque 
d’information en mer de la Manche sur ce sujet ne permet pas de savoir si ces composés sont 
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véritablement en déclin dans cette zone. Il n’en demeure pas moins que les concentrations en 
ƩDDTs et autres pesticides organochlorés sont relativement importantes et que la toxicité 
associée chez les mammifères marins est encore mal connue, sans compter les effets 
cumulatifs ou synergiques de tous ces composés.  
 

4.4.4 Les PBDEs 
 
En l’état actuel de la recherche, il n’existe pas d’information sur une quelconque valeur seuil 
de toxicité pour les PBDEs chez les mammifères marins. Toutefois, des expositions 
expérimentales chez des mammifères terrestres ont montré que les PBDEs sont à l’origine 
d’une grande variété d’altérations : cancerogénicité, tératogénicité, immunotoxicité, 
perturbations du système endocrinien et nerveux (de Wit, 2002 ; Darnerud, 2003). Birnbaum 
et Cohen Hubal (2006) proposent un intervalle de toxicité pour les mammifères compris entre 
800 et 8 000 ng.g-1 de poids frais en se basant sur des études toxicologiques concernant la 
souris. Chez les mammifères marins, une seule étude de Hall et al. (2003) démontre un effet 
délétère des PBDEs. Elle met en évidence une corrélation entre une diminution des hormones 
thyroïdiennes chez des nouveau-nés phoques gris et des concentrations en ∑PBDEs de 170 - 
410 ng.g-1 de lipides. Les effets toxiques associés au PBDEs demeurent très mal connus, 
particulièrement en ce qui concerne les mammifères marins. En outre, les cétacés possèdent 
de faibles capacités enzymatiques et donc de détoxification ce qui peut les rendre plus 
vulnérables aux effets des PBDEs (Tanabe, 1988). 
 
Les grands dauphins du golfe normand-breton présentent des concentrations en ∑PBDEs de 
1 946 ng.g-1 de lipides (soit 200 ng.g-1 de poids frais) chez les mâles et de 639 ng.g-1 de lipides 
(soit 76 ng.g-1 de poids frais) chez les femelles. Ces teneurs sont plus faibles que l’intervalle de 
toxicité compris entre 800 et 8 000 ng.g-1 de poids frais mais sont supérieures au seuil de 
toxicité associé à des perturbations du système endocrinien (170 – 410 ng.g-1 de lipides). 
L’absence d’informations sur la toxicité des PBDEs chez les mammifères marins ne permet pas 
de connaître le danger de ces composés chez les grands dauphins du golfe normand-breton. 
 

4.4.5 Le mercure 
 
La toxicité du mercure a commencé à être observée et documentée après l’accident tragique 
de la baie de Minamata au Japon en 1949 où des milliers d’habitants ont été intoxiqués suite 
à l’installation d’une usine pétrochimique. La consommation de poissons contaminés au 
mercure a provoqué, entre autres, des perturbations du système nerveux (altération de 
l’audition, de la parole et du champ visuel, trouble mentaux, tremblements et convulsions) et 
des malformations chez les nouveau-nés. Cet accident a soulevé de nombreuses inquiétudes 
concernant la bioaccumulation et la toxicité du mercure dans l’environnement et chez les 
prédateurs supérieurs, tels que les mammifères marins (O’Shea et Tanabe, 2003). 
 

a. Les mécanismes de protection contre le mercure 
 
L’évaluation de la toxicité du mercure chez les mammifères marins est particulièrement 
difficile à mettre en œuvre car le mercure peut se présenter, comme nous l’avons dit, sous 
différentes formes dans l’environnement. Il apparaît que les mammifères marins sont exposés 
principalement au méthylmercure (MeHg), la forme organique du mercure, via leurs proies, 
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particulièrement les poissons. Le MeHg est un composé lipophile extrêmement toxique et 
peut être transféré de la mère vers son petit via la gestation et la lactation (Cardellicchio, 1995, 
Stavros et al., 2007). D’une manière générale, le MeHg contribue pour 70 % à 100 % à la teneur 
en T-Hg selon le tissu considéré (Das et al, 2003). Cependant, les mammifères marins 
possèdent des mécanismes spécifiques de protection contre le MeHg. Ils sont capables de le 
détoxifier par fixation aux métallothionéines (protéines impliquées dans la séquestration des 
métaux toxiques), ou encore par liaison avec le sélénium. Ce dernier processus permet la 
déméthylation du MeHg par le sélénium en formant un complexe, Hg-Se, sous forme de 
granule de tiemannite. Cette fossilisation du mercure et du sélénium engendre l’accumulation 
du Hg dans le foie sous sa forme inorganique (a priori non-toxique) et protège les tissus des 
effets toxiques du MeHg (Wagemann and Muir, 1984 ; O’Shea, 1999; Storelli et Marcotrigiano, 
2000). Notons que ces processus se déroulent principalement dans le foie et qu’ils peuvent 
être saturés si le MeHg excède une certaine concentration. La toxicité du mercure chez les 
mammifères marins ne présente donc pas une relation dose-réponse, comme les polluants 
organiques persistants, mais dépend plutôt de l’activité de ces mécanismes de protection (Das 
et al., 2003). 
 

b. Les effets du mercure et les valeurs seuils 
 
Les effets nocifs du mercure, à savoir une neurotoxicité, une altération de la croissance et du 
développement, une diminution du taux de natalité, des dommages au niveau hépatique et 
rénal, et une immunotoxicité, ont été observés chez les poissons, les oiseaux et les 
mammifères (ASTDR, 1999). En revanche, chez les mammifères marins, les différents 
mécanismes de protection et de toxicité du mercure ne sont pas encore bien connus. 
Toutefois, certains auteurs scientifiques proposent des valeurs seuils de toxicité. 
 
Ainsi, Wagemann et Muir (1984) estiment une limite de tolérance du T-Hg dans le foie entre 
100 000 et 400 000 μg.kg-1 poids frais (soit ~ 300 000-1 200 000 μg.kg-1 poids sec), au-dessus 
de laquelle on constate des altérations au niveau hépatique chez les mammifères marins. Une 
autre étude de Rawson et al. (1993) met en relation des anomalies hépatiques chez les grands 
dauphins avec des concentrations en T-Hg dans le foie de 61 000 μg.kg-1 poids frais (soit ~ 
183 000 μg.kg-1 poids sec). Une expérience in-vitro sur des cellules du grand dauphin a permis 
d’estimer un seuil de toxicité pour des effets immunotoxiques (diminution de l’activité 
fonctionnelle des leucocytes) à des concentrations en T-Hg de 30 000 μg.kg-1 poids sec 
(Cámara Pellissó et al., 2008). Une autre étude in-vitro sur des fibroblastes prélevés sur la peau 
des belugas a montré des dommages à l’ADN (augmentation du nombre de micronoyaux) à 
des concentrations en T-Hg de 1 500 μg.kg-1 poids sec (Gauthier et al., 1998). Les teneurs en 
mercure et l’apparition des dommages à l’ADN qui en résultent, seraient donc en partie 
responsables du taux élevé de cancer observé dans la population de belugas de l’estuaire du 
Saint Laurent (Gauthier et al., 1998). Enfin, Basu et al. (2009) ont constaté des altérations du 
système nerveux (diminution des récepteurs NMDA) dans le cerveau des ours polaires à des 
niveaux en T-Hg de 100 μg.kg-1 poids sec.  
 
Au final, il apparaît que les mammifères marins manifestent de nombreux effets délétères 
associés au mercure, tels qu’une hepatotoxicité, immunotoxicité, genotoxicité et 
neurotoxicité. 
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c. Le risque pour la population du golfe normand-breton 
 
Les analyses effectuées révèlent la présence, chez les grands dauphins du golfe normand-
breton, de concentrations en T-Hg dans la peau de 9 419 μg.kg-1 poids sec chez les mâles et 
de 11 159 μg.kg-1 poids sec chez les femelles. Dans le cadre de cette étude, les teneurs en T-
Hg dans le foie n’ont pas été recherchées. Elles ne sont donc pas connues. Il est cependant 
possible de les évaluer si on se base sur une estimation des rapports de concentrations entre 
la peau et le foie (T-Hgfoie/T-Hgpeau = 29,2) déterminée dans la population de grands dauphins 
de la lagune de l’Indian River aux USA (Stavros et al., 2011). Ainsi, les quantités prédites 
moyennes en T-Hg dans le foie des grands dauphins du golfe normand-breton est d’environ 
275 000 μg.kg-1 poids sec chez les mâles et d’environ 326 000 μg.kg-1 poids sec chez les 
femelles. Ces extrapolations doivent bien entendues être prises avec beaucoup de 
précautions car ce rapport T-Hgfoie/T-Hgpeau peut être très différent d’une population à l’autre. 
 
Toujours est-il que les estimations de T-Hg dans le foie des grands dauphins font état chez les 
femelles des teneurs supérieures au seuil de toxicité pour les dommages hépatiques (300 000-
1 200 000 μg.kg-1 poids sec) (Wagemann et Muir, 1984). Les mâles, quant à eux, montrent des 
concentrations en T-Hg dans le foie légèrement plus faibles que ce seuil de toxicité. En outre, 
les mâles et les femelles grands dauphins excèdent largement le seuil d’immunotoxicité 
(30 000 μg.kg-1 poids sec). Ce constat indique que l’exposition continue au mercure des grands 
dauphins du golfe normand-breton est susceptible de provoquer une immunosuppression et 
peut les rendre plus sensibles aux maladies. 
Les teneurs en T-Hg observées dans les peaux des grands dauphins sont plus de 6 fois 
supérieures à la valeur seuil pour les dommages à l’ADN (1 500 μg.kg-1 poids sec). Enfin, les 
concentrations en T-Hg dans le cerveau ne sont pas mesurées dans cette étude, mais elles 
sont supposées plus ou moins similaires à celles trouvées dans la peau (André et al., 1990). De 
fait, elles surpassent sans doute considérablement le seuil de toxicité fixé pour des altérations 
neurologiques (100 μg.kg-1 poids sec). 
 
Comme pour les PCBs, plusieurs auteurs ont mis en évidence le transfert du mercure de la 
femelle vers sont fœtus ou son nouveau-né (Frodello et al., 2002 ; Endo et al., 2006 ; Lahaye 
et al., 2007). A la vue des concentrations importantes mesurées chez les femelles grands 
dauphins du golfe normand-breton, l’état de santé des jeunes grands dauphins paraît donc 
alarmant. Il faut dire, en effet, que les nouveau-nés sont plus sensibles aux polluants que les 
adultes, en raison de leur capacité de détoxification plus faible (Frodello et al., 2002). De plus, 
ils absorbent des quantités de mercure à chaque allaitement. Il est donc fort probable que cet 
apport élevé et continu en mercure suscite des troubles du développement chez ces individus 
ce qui peut avoir de lourdes conséquences à l’échelle de la population. 
 
Pour conclure, on note que les grands dauphins du golfe normand-breton excèdent tous les 
seuils de toxicité établis pour le mercure dans la littérature. Il serait intéressant de déterminer 
les concentrations en méthylmercure et en sélénium, afin de pouvoir évaluer l’efficience des 
mécanismes de détoxification. Toutefois, même si les mammifères marins possèdent des 
mécanismes de défense pour lutter contre la toxicité des métaux, les taux de mercure 
retrouvés dans leur organisme sont préoccupants. Rappelons qu’à cela s’ajoute la toxicité d’un 
grand nombre d’autres polluants accumulés au fil du temps.  
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5 Conclusion 
 
Cette étude livre un état des lieux, le premier en son genre, des niveaux de contamination en 
PCBs et PCB-DL, en DDTs, en HCHs, en HCB, en chlordane, en dieldrine, en endosulfan, en 
PBDEs, en dioxines, en furanes et en mercure chez les grands dauphins du golfe normand-
breton.  
 
En guise de premier constat, nous pouvons dire qu’elle dessine un tableau assez alarmant de 
la contamination en PCBs et PCB-DL, ainsi qu’en mercure au sein de cette population.  
Rappelons, en effet, que les teneurs retrouvées en PCBs et PCB-DL chez les grands dauphins 
du golfe normand-breton excèdent considérablement tous les seuils de toxicité établis dans 
la littérature. Bien que l’on ne puisse, à l’heure actuelle, prouver formellement l’existence 
d’un lien de cause à effet entre les PCBs et un éventuel impact sur la santé de ces animaux, il 
reste néanmoins difficile d’imaginer que de tels taux de contamination n’engendrent pas 
d’effets délétères significatifs, aussi bien à l’échelle des individus qu’à l’échelle de la 
population.  
De même, les concentrations en mercure total retrouvées dans les biopsies de peau des 
grands dauphins du golfe normand-breton se révèlent très élevées et dépassent les valeurs 
seuils de toxicité. Les implications toxiques de cette contamination ne sont pas encore 
clairement identifiées dans la littérature scientifique en raison de l’existence, chez les 
mammifères marins, de mécanismes de détoxification spécifiques au mercure. Toutefois, ces 
concentrations demeurent inquiétantes pour les grands dauphins du golfe normand-breton, 
en particulier pour les plus jeunes dont les capacités de détoxification sont plus faibles que les 
adultes. 
Ces résultats montrent de manière très évidente que les polluants historiques, hérités des 
anciennes pratiques agricoles et industrielles et, pour certains, interdits depuis plus de 
quarante ans (PCBs et PCB-DL), demeurent malgré tout la principale source de contamination 
chez les grands dauphins du golfe normand-breton. Ils livrent un état des lieux préoccupant 
de la contamination en mer de la Manche. 
 
Deuxième constat de ce travail – et presque une bonne nouvelle ! – : les quantités mesurées 
en pesticides organochlorés chez les grands dauphins apparaissent moins préoccupantes que 
celles en PCBs ou en mercure. Ainsi, les concentrations retrouvées en DDTs témoignent d’une 
pollution ancienne et de l’absence d’un apport récent en DDTs. Le réseau ROCCH montre 
même un déclin des concentrations en DDTs dans les moules prélevés entre 1979 et 2007 
dans la mer de la Manche (http//www.Ifremer.fr). Ce résultat reste cependant difficile à 
interpréter au regard du manque d’information sur ce sujet. Il en va de même pour les 
concentrations en PBDEs relativement faibles au regard de celles des PCBs. Mais là encore, le 
manque de littérature sur la toxicité des PBDEs ne permet pas d’estimer le danger de ces 
composés pour la santé des grands dauphins du golfe normand-breton.  
Ajoutons encore que tous ces contaminants (PCBs, pesticides organochlorés, PBDEs, métaux 
lourds) sont présents simultanément dans l’environnement. On parle alors de « cocktail de 
polluants ». Un tel mélange peut entraîner des effets synergiques ou additifs qui risquent 
d’exacerber la toxicité des composés.  
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Troisième et dernier constat de cette étude : l’influence de certains facteurs, tels que le sexe, 
l’âge et le régime alimentaire sur les variations des taux de contamination chez les individus 
de cette population. Nos analyses montrent assez clairement des différences de 
contamination entre un mâle et une femelle ou entre un adulte et un sub-adulte. Elles mettent 
également en évidence une forte relation du niveau de marquage des mâles avec la 
contamination chimique. L’utilisation du niveau de marquage des mâles pour estimer l’âge 
des individus pourrait donc être une bonne alternative pour les populations de grands 
dauphins étudiés sur le long terme. Cette méthode novatrice nécessiterait donc d’être 
développée pour établir précisément des classes d’âge en fonction du niveau de marquage. 
Quant au régime alimentaire, cet outil mérite encore d’être affiné pour permettre 
d’interpréter les taux de contamination chez les grands dauphins du golfe normand-breton 
(meilleure connaissance des habitudes alimentaires des grands dauphins du golfe normand- 
breton et des migrations de leurs proies). Néanmoins, nos résultats mettent en évidence une 
accumulation des polluants le long de la chaîne alimentaire, les grands dauphins du golfe 
normand-breton se révélant beaucoup plus contaminés que leurs proies. 
 
Outre les résultats obtenus, cette étude a montré à quel point il est délicat de mesurer la 
pollution chimique chez les mammifères marins, et ce, pour plusieurs raisons. 
Premièrement, le prélèvement des biopsies demeure un procédé complexe à mettre en place 
sur le long terme. Dans ce cas précis, trois ans de campagnes d’échantillonnage ont été 
nécessaires au GECC pour collecter 101 biopsies. 
Deuxièmement, le choix des contaminants à analyser reste difficile à faire au regard du 
nombre important de substances chimiques présentes dans le milieu marin. Finalement, nos 
choix ont porté sur les polluants listés par les directives nationales, européennes et 
internationales, et pour lesquels des protocoles analytiques avaient été développés pour de 
très petits échantillons, tels que les biopsies.  
Troisièmement, la mise en place de protocoles fiables pour l’analyse chimique des molécules 
toxiques reste un défi majeur dans l’évaluation des concentrations en contaminants. Certaines 
substances, en effet, sont très difficiles à extraire, à purifier et à analyser sans perte ou sans 
interférence. L’affaire de l’endosulfan-α en est la preuve très concrète (voir 4.1).  
Enfin, la bibliographie relative à la contamination chimique chez les mammifères marins 
demeure, à ce jour, embryonnaire en raison des questions éthiques et logistiques que soulève 
ce sujet. C’est pourquoi, les résultats obtenus dans le cadre de cette étude sont difficiles à 
interpréter en termes d’implication toxicologique, d’effets biologiques et d’impacts à l’échelle 
de la population du golfe normand-breton. 
 
En dépit de ces difficultés, cette étude livre des niveaux de références pour la contamination 
chimique chez les grands dauphins en mer de la Manche. Ces mesures vont permettre le suivi 
dans le temps et l’espace des pollutions. Pour l’avenir, nous préconisons l’organisation d’une 
veille sur le long terme de la pollution chimique chez les grands dauphins du golfe normand-
breton, à partir de biopsies ou d’animaux échoués, afin de suivre l’évolution des profils de 
contamination. Bien entendu, l’idéal serait d’initier un travail de fond sur les effets de la 
toxicité des polluants dans cette population de cétacés. Toutefois, ce travail nécessite 
d’étroites collaborations avec une ou plusieurs institutions de recherche et reste donc difficile 
à mettre en place par une structure de terrain telle que le GECC. 
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De plus, au regard de nos résultats il apparaît nécessaire de mettre en place des plans de 
gestion plus restrictifs pour les contaminants et en particulier pour les PCBs. En effet, tout 
porte à croire que les PCBs continuent d’être rejetés dans l’environnement par fuites des 
équipements vétustes, par lixiviation des décharges, par des déversements accidentels, ou 
encore par des sols et des sédiments contaminés (Finklea et Miller, 2000 ; Jepson et al., 2016). 
De nombreuses mesures politiques et locales existent pour réduire ces polluants dans 
l’environnement mais elles n’impliquent pas suffisamment les milieux industriel et agricole. 
C’est pourquoi, il nous semble important de continuer à travailler sur cette voie, à savoir 
d’oser parler des polluants, de les faire connaître, eux et leurs effets, et d’informer le grand 
public. En effet, la question de la pollution chimique dans le milieu marin est encore mal 
connue et peu abordée parce que gênante. Dans ce contexte, le GECC préconise la 
vulgarisation, la pédagogie et la diffusion de l’information de manière simple et facile d’accès. 
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