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Chap. 111. Dynamique de composeés toxiques au sein de la loutre et de ses proies.

Figure III.1. Délimitation des 9 zones d’études. Fond de carte : DIREN Auvergne.
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Chap. Ill. Dynamique de composés toxiques au sein de la loutre et de ses proies.

1. TERRITOIRE D'ETUDE ET ECHANTILLONS UTILISES
1.1 LE TERRITOIRE D'ETUDE

La zone d’étude correspond a la région administrative Auvergne, vaste de 26000 km?,
et qui concerne, pour une large partie, le bassin de la riviére Allier et de ses affluents. L’ Allier
s’écoule sur 425 km entre ses sources au Mourre de la Gardille, dans le département de la
Lozére, et sa confluence avec la Loire, au Bec d’Allier, prés de Nevers, dans la Niévre. Le
bassin versant de 1’Allier atteint 14310 km?. En Auvergne, les bassins de 1I’Allier et de la
Loire regroupent I’ensemble du réseau hydrographique des départements de la Haute-Loire et
de I’Allier, une large partie du Puy-de-Dome, ainsi qu’un petit quart nord-est du Cantal,
constitué pour ce dernier par le bassin de la riviere Alagnon. Le reste de la région fait partie
du bassin Adour-Garonne, essentiellement par les bassins des rivieres Dordogne et Lot, dans
le sud-ouest du département du Puy-de-Dome et une large majorité du Cantal.

Dans le but d’effectuer une analyse géographique plus fine, nous avons choisi de
distinguer plusieurs zones, dans ce vaste territoire régional. Chaque zone est constituée par
une riviére ou un trongon de riviére dans son bassin versant, formant un territoire globalement
homogene pour un certain nombre de parametres, comme 1’implantation humaine, le mode
d’agriculture dominant ou la géomorphologie générale des cours d’eau. La délimitation de
chaque zone suit le bassin versant défini a partir de son point le plus en aval.

Par ailleurs, la délimitation de ces zones tient également compte du mode de
recolonisation du milieu par la loutre, orienté, a quelques exceptions pres, de I’amont des
bassins vers l’aval, a partir de petits noyaux isolés de populations. Chaque zone est
suffisamment vaste pour englober le territoire théorique d’au moins un individu, ou de petites
populations locales.

Pour I’ensemble de la région Auvergne, 9 zones ont ainsi été différentiées. Ces

différentes zones sont représentées sur la figure II1.1 ci-contre, et sont détaillées ci dessous :

- La zone 1 correspond au bassin amont du fleuve Loire en Auvergne. Cette partie se
situe dans ’est du département de la Haute-Loire, et I’extréme sud-est du département du
Puy-de-Dome. Les principales rivieres concernées sont la Loire, le Lignon, et ’Ance du
Nord. La reconquéte de cette zone par la loutre est un événement récent (chapitre I).

- La zone 2 correspond au bassin Adour-Garonne en Auvergne, c’est-a-dire une tres
large partie du département du Cantal, a I’exception du bassin de la riviere Alagnon, et la
partie sud-ouest du département du Puy-de-Dome. Les riviéres concernées sont ici la
Dordogne, la Truyere et la Cere, ainsi que leurs affluents. Cette zone constitue un des bastions
anciens de la présence de I’espece (chapitre I).
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- La zone 3 correspond au bassin de la riviere Cher dans la région Auvergne, soit sur
un tiers est du département de I’Allier. Comme dans le cas de la zone 2, la partie haute du
bassin du Cher est un des bastions historiques de 1’espece (chapitre I).

- La zone 4 correspond a la partie aval du bassin versant du fleuve Loire en Auvergne,
essentiellement constituée par le bassin de la riviére Besbre, dans le tiers est du département
de I’Allier. La redécouverte d’indices de présence de la loutre dans cette zone est trés récente
(Bouchardy, comm. pers.).

- La zone 5 correspond a la partie amont du bassin versant de la riviére Sioule, située
dans le département du Puy-de-Dome, jusqu’a la commune de Chouvigny, dans le
département de I’Allier. Les principales rivieres concernées sont la Sioule, et le Sioulet. Cette
zone est aussi un des bastions historiques de la loutre (chapitre I).

- La zone 6 correspond au bassin versant de la riviere Allier dans le sud de la Région,
jusqu’a sa confluence avec la riviere Alagnon, au lieu dit Le Saut du Loup, commune
d’ Auzat-sur-Allier (63). Cette zone rassemble les bassins des riviéres Allier, Alagnon, ainsi
que la Senouire. Le Haut-Allier et la haute vallée de I’ Alagnon ont également constitué un des
bastions historiques de la loutre (chapitre I).

- La zone 7 se situe a I’aval immédiat de la zone précédente, jusqu’a la ville de Pont-
du-Chateau (63). Cette zone rassemble I’ensemble des cours d’eau montagneux descendant du
massif du Sancy (les «Couzes» d’Ardes, Pavin, Chambon, le bassin de la Veyre), et englobe
la partie sud de I’agglomération de Clermont-Ferrand. La loutre n’a probablement jamais
totalement disparu de la partie amont du bassin des Couzes, mais sa présence le long des
berges de I’Allier, dans cette zone, est plus récente, la reconquéte datant de la fin des années
1990 (chapitre I).

- La zone 8, a I’aval de la zone 7, se situe entre la ville de Pont-du-Chateau et la
commune de St-Yorre, dans le département de I’Allier. Cette zone rassemble les bassins
versants des affluents de 1’Allier traversant I’agglomération clermontoise, comme 1’ Articre, la
Tiretaine, I’ Ambene, le Bédat et la Morge, ainsi que le bassin de la riviere Dore, cette derniere
drainant I’ensemble du massif montagneux du Forez. Dans le cas de cette zone également, la
présence de la loutre est récente, postérieure aux années 2000 pour la Dore (Bouchardy et al.
2001).

- La zone 9 enfin, a I’aval de la zone précédente, correspond au bassin versant de la
riviere Allier, entre la commune de St-Yorre, et la limite nord de la région, dans le
département de I’Allier. Les principales riviéres concernées sont la Sioule, la Bouble et
I’Allier. La dynamique de reconquéte est active dans cette zone, sans doute proche du
« front » de recolonisation (chapitre I).

Cette différenciation en secteurs permet de considérer que les zones 1, 2, 3 et 4 sont
indépendantes, a la fois entre elles et vis-a-vis des zones 5 a 9. En revanche, les zones 6, 7, 8
et 9 d’une part, et les zones 5 et 9, d’autre part, appartenant au bassin versant de 1’Allier ou de
ses affluents, sont, de ce fait, en continuité directe, élément déterminant dans le transfert

amont-aval des contaminants.
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1.2 COLLECTE DES ECHANTILLONS

La mesure des concentrations en composés organochlorés a été effectuée a partir
d’échantillons d’épreintes et de tissus de loutres, ainsi que de leurs principales proies,
identifiées par notre étude de régime alimentaire (poissons, amphibiens, reptiles, crustacés,
voir chapitre I). Les mesures des concentrations en ¢léments traces et en anticoagulants ont

été effectuées sur différents tissus de loutres.

1.2.1 COLLECTE DES EPREINTES

Les sites de prélévements d’épreintes de loutres ont été choisis en fonction de leur
position dans chacune des 9 zones d’études, de la répartition ancienne et actuelle de ’espéce
(bastions historiques et zones de recolonisation : Bouchardy, 1986, 2001 ; Rosoux & Green,
2004), ainsi que de mes propres observations sur le terrain. Chaque site de terrain est
prospecté selon le protocole validé par ’'UICN (voir chapitre I). Pour limiter au maximum les
biais liés a 1’état de fraicheur des épreintes, comme le lessivage, la déshydratation ou
I’exposition au rayonnement solaire, phénomenes susceptibles de modifier les concentrations
en ¢léments toxiques, seules les épreintes les plus fraiches ont été collectées. Trois types
d’épreintes ont donc été définis, en fonction de leur état de fraicheur. Le type I correspond a
I’état de fraicheur maximal, le type II est intermédiaire, le type III correspond a une épreinte
séche et dégradée, qui n’est d’ailleurs pas prélevée. Pour un site donné, la prospection se
poursuit jusqu’a I’obtention d’une quantité d’échantillon (> 2,0 a 5,0 g en général) suffisante
pour I’analyse toxicologique. Chaque échantillon est pesé (en poids frais, avec une précision a
0,01 g), puis est emballé dans une feuille de papier aluminium (destinée a le mettre a I’abri de
la lumiére, et a I’isoler du plastique du tube environnant, pour ne pas risquer de biais) puis
stocké dans un flacon en polycarbonate. Les échantillons sont stockés a -20°C et a I’obscurité,

jusqu’a leur analyse.

1.2.2 COLLECTE DES CADAVRES

Pour les mémes raisons éthiques, administratives et techniques que celles décrites dans
le chapitre II, seuls les individus morts retrouvés le long des routes ont été utilisés pour ce
volet de 1’étude.

Les loutres ont pu étre récupérées grace au fonctionnement d’un réseau actif de
partenaires sur le terrain, en Auvergne et Limousin, mis en ceuvre par Christian Bouchardy il

y a quelques années, et dont j’ai temporairement pris le relais pour cette étude. Ce réseau se
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compose des services départementaux de 1’Office National de la Chasse et de la Faune
Sauvage (ONCFS), du Conseil Supérieur de la Péche (CSP), des Directions Départementales
de ’Equipement (DDE), des Parcs Naturels Régionaux des Volcans d’ Auvergne et Livradois-
Forez, des collectivités comme le Centre Régional de la Propriété Foresticre, ou les Centres
Permanents d’Initiatives pour I’Environnement (CPIE), le Muséum d’Histoire Naturelle
Henri-Lecoq, des partenaires associatifs (Ligue de Protection des Oiseaux, Conservatoire des
Espaces et Paysages d’Auvergne, Groupe Mammalogique d’Auvergne) sans oublier de
nombreux naturalistes (Joé€l Bec, Vincent Dhuique, Romuald Dohogne, Stéphane Erard,
Samuel Esnouf, Frédéric Leblanc, Yvan Martin, Henri Verne, et pardon a ceux que j’oublie).

Comme dans le cas des épreintes et pour une bonne représentativité des résultats, une
sélection des différents échantillons a été effectuée, selon leur état de fraicheur. Ainsi les
analyses de cadavres ont porté sur des animaux en bon état de conservation, récupérés et
congelés rapidement (de I’ordre de 24 a 48h en été, 48 a 72h en hiver) aprés leur mort. Les
cadavres jugés trop anciens, en ¢état de décomposition trop avancée, n’ont pas été pris en
compte.

Pour chaque animal, un échantillon de foie (généralement un lobe entier), un rein et un
échantillon de tissus adipeux (graisse sous-cutanée, et caudale) sont prélevés pour les
différentes analyses toxicologiques (recherche d’organochlorés, d’éléments traces et

d’anticoagulants).

1.2.3 COLLECTE ET PREPARATION DES PROIES

La contamination d’un prédateur comme la loutre par des composés toxiques peut se
produire de deux maniéres. Le premier cas correspond a une intoxication aigué€ par 1’ingestion
directe de mati¢res dangereuses, comme le pétrole lors des marées noires (responsable de la
mort de plusieurs milliers de loutres de mer lors du naufrage de I’Exxon Valdez sur les cotes
de I’Alaska en 1989). Le second cas, largement majoritaire en terme d’individus atteints,
concerne les intoxications chroniques, d’origine trophique (Forbes et al. 1997 ; Gutleb, 2000 ;
Kruuk, 2006). Le dosage de ces composés dans les proies est donc un indicateur du transfert
potentiel pouvant exister vers le prédateur. La connaissance du régime alimentaire de la loutre
dans la zone d’étude (voir chapitre I) nous a servi de guide dans notre protocole de
prélevements. Les especes identifiées dans le régime alimentaire de 1’espéce ont ainsi été

préférentiellement prélevées pour cette étude de bioamplification.
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Les poissons ont été prélevés par péches électriques, récupérés a [’occasion
d’inventaires scientifiques (Fédération de Péche du Puy-De-Dome, Université Blaise-Pascal),
ou gracieusement offerts, a ma demande, par des pécheurs locaux, désireux de connaitre le
niveau de contamination de «leurs » poissons. Les amphibiens (grenouille verte Rana
esculenta, crapaud commun Bufo bufo), les reptiles (couleuvre a collier Natrix natrix) ont été
prélevés par ramassage aléatoire, sous couvert d’une autorisation temporaire de capture,
délivrée par la Direction Régionale de I’Environnement (DIREN) Auvergne (document
figurant a ’annexe 3). Les écrevisses ont €té récupérées par échantillonnage des especes
allochtones.

Chaque proie a été préparée, a 1’état frais, pour le dosage des composés toxiques (voir
partie suivante) en tenant compte du comportement de prédation de la loutre, décrit par
Bouchardy (1986), ou Rosoux et Green (2004). Ainsi, les poissons de petite taille (< 20 cm),
généralement consommés en entier par la loutre, ont été broyés en entier, de méme que les
ecrevisses, les reptiles, et les grenouilles. Pour les poissons de grande taille, la téte, la partie
comprise entre les nageoires pectorales et la téte, ainsi qu’un prélévement de muscle
abdominal ont été préférentiellement utilisés. Les crapauds ont, quant a eux, été décapités et

pelés préalablement a I’analyse, comme le fait la loutre avant de les consommer.

1.3 RESULTATS DE LA COLLECTE DES ECHANTILLONS
1.3.1 COLLECTE DES EPREINTES

A partir des cartes publiées de répartition de 1’espece dans la région Auvergne, et de
mes propres prospections de terrain, une prospection quasi-systématique de I’ensemble des
principaux cours d’eau de la région et de leurs affluents, au cours de la période janvier 2004-
juillet 2006, a été conduite selon le protocole de I’'UICN (voir chapitre I). Ces prospections
ont permis de récolter 170 échantillons, issus de 388 épreintes de type I ou II. La figure II1.2
visualise la position de 1’ensemble de ces prélevements d’épreintes dans les zones
toxicologiques définies ci-dessus.

Des épreintes en état de fraicheur satisfaisant ont été trouvées dans I’ensemble des
zones d’étude (figure II1.2), a ’exception de la zone 4 (bassin versant du fleuve Loire dans le
département de I’Allier) et ce, malgré plusieurs séances de prospection, et des signes de la
présence de I’espéce dans cette zone, notamment dans le bassin de la riviére Besbre

(Bouchardy, comm. pers.).
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Clermont-
Ferrand * A

30 km

Figure III.2. Localisation (en vert) des sites de prélévements d’épreintes destinées a
I’analyse toxicologique, dans les différentes zones (en rouge) de suivi. Fond de carte : DIREN
Auvergne.

106



Chap. Ill. Dynamique de composés toxiques au sein de la loutre et de ses proies.

D’une maniére générale, des épreintes ont été découvertes sur I’ensemble de la surface
de chaque zone, témoignant d’une bonne occupation du réseau hydrographique régional par la
loutre. Les densités d’individus, trés variables en fonction de divers parameétres (Erlinge,
1967) restent cependant difficiles a évaluer.

Seules les zones 1 et 9 se distinguent dans ce schéma d’occupation du territoire. En
effet, aucune épreinte n’a été trouvée a I’aval du bec de Sioule sur 1’Allier, dans la zone 9, ni
dans le bassin de 1’Ance, affluent de la Loire dans la zone 1 (figure II1.2). Cette absence
d’épreintes ne signifie pas nécessairement [’absence de la loutre dans ces zones, compte tenu
du mouvement global de recolonisatio, et de la qualit¢ de ces milieux. Les peuplements
piscicoles y sont trés favorables (CSP, comm. pers.), les berges de 1’Allier, classées en
Réserve Naturelle dans cette partie de la zone 9, et celles de 1’Ance, dans la zone 1, sont
pratiquement exemptes de dégradations. Dans 1’hypothése de la présence de la loutre dans ces
deux secteurs, la densité d’individus, et donc la concurrence interindividuelle, sont
probablement assez faibles, en raison de la proximité du « front» de recolonisation (voir
chapitre I), circonstances pouvant expliquer ’absence de marquage (Bouchardy, 1986 ;

Rosoux et Green, 2004 ; Kruuk, 2006).

1.3.2 COLLECTE DES CADAVRES
1.3.2.1 ETUDE DEMOGRAPHIQUE

La période de récupération des cadavres de loutres s’est échelonnée de décembre 2003
a décembre 2006. Au cours de cette période, 26 cadavres ont été signalés sur la zone d’étude,
et 20 d’entre eux ont pu étre récupérés et valorisés par le fonctionnement du réseau de
collecte, soit un taux de récupération de preés de 80%. Parmi les 6 cadavres de loutres non
récupérés, trois individus se trouvaient en état de décomposition trop avancée pour permettre
toute analyse, I’un d’eux ayant été retrouvé tué d’une balle, en avril 2004 dans le Cantal
(photo page 14). Ce cas de braconnage a été signalé en Gendarmerie, sans suite a ce jour.
Trois autres cadavres, signalés au bord des routes, ont disparu avant d’avoir pu étre récupérés.

Nous n’avons pas observé de variation significative dans le nombre de loutres
récupérées en fonction de la saison, a la différence des études de Philcox et al. (1999) ou de
Cassereau (2001), pour lesquelles le nombre d’individus récoltés était plus élevé en hiver,
suite aux déplacements plus importants en dehors des réseaux hydrographiques, provoqués

par les crues des rivieres.
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Figure II1.3. Localisation géographique (points rouges) des cadavres de loutres issues
des régions Auvergne et Limousin, utilisées pour 1’é¢tude.
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A D’exception, d’une part, d’un loutron, dont la cause de la mort est inconnue (abandon
suite au dérangement de la mére, maladie...), et d’autre part du cas de braconnage, les loutres
ont systématiquement été tuées de collisions routi¢res, et aucune autre cause de mortalité
directe n’a pu étre mise en évidence. Ceci constitue un biais d’échantillonnage évident, dans
la mesure ou les animaux morts aux abords des routes sont plus facilement repérés et
recueillis que ceux morts, de fagon naturelle ou non, en dehors du réseau routier, mais reste la
seule méthode 1égale d’obtention de tissus, respectant de surcroit I’éthique scientifique et
naturaliste.

Nous avons reporté sur une carte la localisation géographique de ces animaux (figure
II1.3). La distribution des cadavres est hétérogene, et concerne surtout le département du
Cantal, et dans une moindre mesure, la partie limitrophe des départements du Puy-de-Dome,
de la Correze et de la Creuse (figure II1.3). Dans le Cantal, six cadavres ont été récupérés sur
moins de 60 km de la méme route nationale, soulignant le caractére particuliérement
« accidentogene » de ce trongon, situé dans les gorges des rivieres Alagnon et Cére, et dont
I’équipement par des passages a faune appropriés est en cours. Cette distribution des cadavres
refléte probablement la densité d’effectifs de loutres dans le Massif Central (Bouchardy,
comm. pers.), et souligne I’impact majeur des collisions routieres dans la dynamique de
populations d’espéces en recolonisation (Foster-Turley et al. 1990 ; Philcox et al. 1999 ;
Hauer et al. 2002 ; Kruuk, 2006 ; Raydelet, 2006). L’un des cadavres, LM 12, découvert par
le SD 43 de ’ONCEFS dans I’est du département de la Haute-Loire, sur la commune de Saint-
Victor Malescours, constitue une donnée nouvelle pour l’espéce dans cette partie du
département, et confirme I’expansion de la population en provenance du Massif Central.

Chaque animal a été identifié selon son sexe et sa date de découverte, LM (Loutre
Maile) ou LF (Loutre Femelle) selon le cas, suivi d’'un numéro correspondant a 1’ordre
chronologique de récupération. Au total, 16 males et 4 femelles constituent 1’échantillon.
L’un d’entre eux est un loutron male extrémement jeune, d’a peine plus de 20 cm et 100
grammes, du gabarit d’une jeune belette (photo page 26 bas).

Nous avons déterminé 1’dge approximatif des animaux en fonction de critéres
morphologiques, comme la longueur totale et la masse, ou ’état de la dentition (compléte ou
lactéale, présence de tartre, usure des canines, Rosoux, comm. pers.). Pour des raisons
pratiques, 1’dge réel des animaux n’a pu é&tre précisément mesuré par la méthode
d’odontochronologie, décrite par Cassereau (2001). 4 classes d’ages sont ainsi différentiées :
juvéniles (moins d’un an et demi), subadultes (1,5 a 3 ans), adultes (> 3ans) et seniors (> 10

ans).
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Tableau III.1. Structure générale de 1’échantillon de loutres de I’étude.

Juvénile Subadulte Adulte Senior Total

(<1,5an) (1,5-3ans) (> 3 ans) (> 10 ans)

Males n= 1 7 8 0 16
(%) (5) (35) (40) - (80)

Femelles n= 1 2 1 0 4
(%) (5) (10) () - (20)

Total n= 2 9 9 0 20

(%) (10 (45) (45) - (100)

110



Chap. Ill. Dynamique de composés toxiques au sein de la loutre et de ses proies.

Le tableau III.1 représente la structure générale de I’échantillon de loutres. Le sexe
ratio et 1’4ge ratio de notre échantillon de loutres paraissent assez déséquilibrés : 80% des
loutres analysées sont des males, et donc seulement 20% sont des femelles. Les juvéniles ne
représentent que 10% de notre échantillon, tandis que les adultes et les subadultes en
représentent 90%. Enfin, aucun animal « senior », de plus de 10 ans, n’a été identifié, ce qui
tend a confirmer la rareté d’un tel 4ge canonique en nature (tableau III.1) (Bouchardy, 1986 ;
Bouchardy et al. 2001 ; Rosoux et Green, 2004).

Ces résultats différent sensiblement des données disponibles dans la bibliographie, ou
les juvéniles représentent environ 20% d’un tel échantillon et ou les sex-ratios sont
relativement équilibrés (Kruuk et Conroy, 1991 ; Philcox et al. 1999 ; Cassereau, 2001 ;
Hauer et al. 2002). Cette sur-représentation des males et des individus subadultes et adultes
peut probablement s’expliquer par le contexte régional actuel de recolonisation d’anciens
territoires. En effet, les jeunes males en émancipation sont plus mobiles et disposent en
général de territoires plus grands que les femelles, et ce, particulierement lors de la reconquéte
d’anciens territoires désertés (Bouchardy et Rosoux, comm. pers.). Ces déplacements
importants dans des zones inconnues augmentent le risque de collision routiere, également
favorisé par la densité du réseau routier et du trafic (Rosoux et Green, 2004 ; Kruuk, 2006). A
contrario, la longue et forte dépendance des juvéniles vis-a-vis de la mére (voir chapitre I)
limite leurs déplacements, et donc diminue la probabilité d’une collision routiere. Les jeunes
males, a la recherche active de territoires favorables, dans des secteurs désormais caractérisés

par un trafic routier dense, apparaissent donc plus exposés aux collisions que les femelles.

1.3.2.2 CARACTERISTIQUES MORPHOMETRIQUES

D’une manicre globale, 1’état général des 20 loutres s’est avéré correct, voire
satisfaisant, lors de I’examen extérieur préalable aux dissections et le déroulement de celles-
ci. Seul un male (LM16) s’est distingué par une masse corporelle faible par rapport a sa taille.
Peu de parasites extérieurs ont été observés, généralement des tiques (Ixodes sp.), en nombre
limité. Certains individus portaient des blessures superficielles, comme des déchirures locales
de la palmure, ou des plaies au niveau des doigts et des griffes, probablement consécutives a
la recherche de nourriture dans les anfractuosités de rochers. Des traces de morsures ont été
relevées sur la région génito-anale de 2 des 4 femelles (LF 03 et 04), sans signes visibles
d’infection. Ces morsures peuvent étre la conséquence de luttes interindividuelles,

relativement fréquentes chez la loutre (Kruuk, 2006).
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Tableau II1.2. Caractéristiques morphométriques et indices de condition K des loutres
de I’étude. Les individus apparaissant en gras, juvéniles, ne sont pas pris en compte pour le
calcul des tailles et des masses moyennes.

Code Individu  Classe d’age Longueur totale (cm) Masse (Kg) Indice de Condition K

Femelles
LFO1 juvénile 86,2 4,25 1,20
LF02 adulte 104,4 6,75 1,23
LF03 subadulte 100,3 5,55 1,11
LF04 subadulte 98,6 5,52 1,15
Moyenne (n=3) 101,1 5,94 1,16
Males
LMO1 subadulte 95,3 4,6 0,89
LMO02 adulte 115,7 7,48 0,91
LMO03 adulte 118,2 8,95 1,03
LMO04 adulte 112,8 7,2 0,94
LMO5 adulte 117,1 9,2 1,08
LMO06 subadulte 106,1 6,2 0,92
LMO8 subadulte 112,3 7,55 0,98
LMO09 subadulte 100,5 6,5 1,11
LM10 subadulte 102,8 6,2 1,01
LM11 subadulte 89,6 3.3 0,74
LMI12 subadulte 121,1 6,55 0,71
LM13 adulte 120,5 8,3 0,91
LM14 adulte 117,3 9,1 1,07
LM15 adulte 110,4 7,8 1,06
LM16 adulte 115,5 5,1 0,62
LOUTRON juvénile 21,2 0,112 0,80

Moyenne (n=15) 110,3 6,93 0,93
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La femelle adulte LF 02, collectée au mois de mars 2005 a plus de 1000m d’altitude
dans le Cantal, se trouvait visiblement en situation d’allaitement (mamelles trés proéminentes,
absence d’embryon). Cette donnée, au-dela de la perte quasi-certaine d’une portée, confirme
la possibilité de reproduction et d’élevage des jeunes en toutes saisons, soulignées par de
nombreux auteurs (Capber, 1997 ; Bouchardy et al. 2001 ; Rosoux et Green, 2004 ; Kruuk,
2006). Le pavillon d’une oreille d’'un des males (LM 09) était partiellement arraché, une
blessure ancienne qui avait totalement cicatrisé. Mis a part les conséquences des chocs avec
les véhicules (hémorragies internes et fractures multiples), les organes internes des individus
se trouvaient dans un état correct, voire bon. Nous n’avons pas relevé de 1ésions ou signes
cliniques macroscopiques liés a des pathologies au niveau du foie ou du rein, comme des
lithiases rénales ou des altérations du tissu du foie. A ’exception de celui du loutron, tous les
estomacs des loutres de notre échantillon contenaient de la nourriture. Etant donné le transit
trés rapide de 1’animal, ces données signifient que les collisions ayant entrainé la mort se sont
systématiquement produites lors des phases de chasse et de consommation de nourriture.

Les données morphométriques de notre échantillon, ainsi que ’indice de condition K
des individus sont reportés dans le tableau III.2. Cet indice K permet d’exprimer
quantitativement 1’état général d’un individu, a partir de sa taille, de sa masse et de constantes
spécifiques pour la loutre d’Europe (Kruuk et Conroy, 1991 ; Kruuk, 2006). La formule
générale de cet indice est, pour un individu de masse W (exprimée en kg) et de longueur

totale L (exprimée en métres) :

K=W/502L 233 pour les males,
K =W /5,87 L > pour les femelles.

L’indice nominal est de 1, on considére qu’un indice inférieur a 0,5 est un signe de
mauvais état général, tandis qu’un indice supérieur a 1,4 est le signe d’un surpoids manifeste.

En considérant uniquement les individus adultes et subadultes, c’est-a-dire les loutres
ayant quasiment atteint leur taille et leur masse adultes mais distinctes par leur maturité
sexuelle, les masses et les longueurs moyennes des loutres constituant notre échantillon ont
atteint 5,94 kg et 101,1 cm pour les femelles (n=3), 6,93 kg et 110,3 cm pour les méales (n=15)
(tableau II1.2). Les masses et les longueurs totales des males et des femelles sont
significativement différentes (ANOVA, p<0,05), les males étant plus grands et plus lourds,

confirmant ainsi le dimorphisme sexuel caractéristique de I’espece (Rosoux et Green, 2004).
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Concernant les femelles, ces valeurs sont, globalement, du méme ordre de grandeur
que celles données par Rosoux (1998), pour des loutres provenant de France. Leur indice
moyen de condition K est de 1,16, confirmant leur bon état général observé lors de la
dissection. Cet indice est significativement supérieur a celui des males (0,93 en moyenne ;
Mann-Whitney, p<0,05) (tableau I11.2). A la suite de Simpson (1997), cette valeur pourrait
étre interprétée comme un meilleur état général des femelles par rapport aux males, mais la
taille de notre échantillon nous impose une certaine prudence sur ce point.

La masse moyenne des males récoltés lors de notre étude (6,93 kg) est, par contre,
sensiblement inférieure a celle des études citées ci-dessus (8,2 kg et 7,73 kg pour les males
des ¢études de Rosoux (1998) et Cassereau (2001), respectivement).

La taille relativement petite de notre échantillon total peuvent constituer une premiere
explication. L’absence d’individus agés (plus de cinq ans, voire plus de dix ans), dont la
masse est souvent importante, peut également aboutir & une masse moyenne relativement
faible. Enfin, trois males de notre étude, LM 11, LM 12 et LM 16, se caractérisent par une
masse assez peu élevée par rapport a leur taille (respectivement 3,3, 6,5 et 5,1 kg, tableau
I11.2), et une faible quantité de graisse corporelle a la dissection. Cet état général relativement
défavorable est confirmé par leur indice de condition K peu élevé (0,74, 071 et 0,62,
respectivement, tableau III.2), mais restant néanmoins supérieur au seuil de « mauvais état
général », fixé a K= 0,5 par Kruuk (2006). L’¢état général de ces individus n’a pu étre mis en

relation avec une pathologie ou une Iésion particuliere.

1.3.3 COLLECTE DES PROIES

Pour cette partie de I’é¢tude, destinée a mesurer la contamination de certaines proies de
la loutre et donc d’estimer le transfert des polluants vers le prédateur, nous avons prélevé des
poissons, des amphibiens, des crustacés et des reptiles au niveau de trois des sites de suivi du
régime alimentaire, sur les rivieres Allier, Couze Pavin et Sioule. Le tableau II1.3 présente les
biomasses des proies principales sur ces sites d’études (voir chapitre I).

Les résultats soulignent I’importance du poisson dans le régime alimentaire, comme la
quasi-totalité des études portant sur le sujet (Clavero et al. 2003 ; Kruuk, 2006), mais aussi la
consommation d’autres types de proies, comme les crustacés (écrevisses) et les amphibiens,
pour certains sites et/ou a certaines périodes. Forts de ce constat, nous avons prélevé
préférentiellement ces proies principales identifiées pour chaque site. Pour des raisons

techniques, liées aux autorisations de péches délivrées par la Préfecture du département du
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Tableau II1.3. Importance relative des proies principales de la loutre sur les rivieres Allier,
Couze Pavin (site de Saurier) et Sioule (extraits des tableaux 1.5, 1.7 et 1.8, respectivement), exprimée

en pourcentage de la biomasse totale ingérée.

Proies identifiées

Allier (%)

Couze Pavin (%)

Sioule (%)

Poissons
Truite
Chabot
Perche
Goujon
Chevaine
Barbeau

Crustacés

Amphibiens

Reptiles

Mammifeéres

21,3
18,2
24,9

89,1

4,2

47,2
21,1
9,6
6,9

90,4

2,3
5,1

61,8
31,6
10,0
7,5
6,7

22,6
8,0

6,4

Tableau I11.4. Effectifs des différentes espéces de proies collectées pour 1I’étude du transfert de
polluants vers la loutre, pour 3 sites sur la zone d’étude.

Espece Proie Allier (n=) Couze Pavin (n=) Sioule (n=)
Poissons 21 10 12
Truite - 5 2
Chabot - 3 5
Perche - - 2
Goujon 8 2 3
Chevaine 7 - -
Barbeau 6 - -
Crustaces - - 12
Ecrevisses Américaines - - 12
Amphibiens 8 7 8
Grenouille verte 5 3 4
Crapaud commun 3 4 4
Reptiles - 2 -
Couleuvre a collier - 2 -
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Puy-de-Dome, certaines péches n’ont pas systématiquement concerné les rivieres
citées mais certains de leurs affluents.Néanmoins, les sites de capture de poissons se
trouvaient tous a proximité des sites d’études du régime alimentaire, a 1’échelle du territoire
d’une loutre. Le tableau II1.4 présente, pour chacun des trois sites, les effectifs de chaque
espéce de proie collectée.

Au total, 80 proies différentes ont été collectées, dont 29 pour I’Allier, 19 pour la
Couze Pavin et 32 pour la Sioule (tableau II1.4). Pour I’ Allier, les prélévements ont concerné
les poissons et les amphibiens : 8 goujons (Gobio gobio), 7 chevaines (Leuciscus cephalus), 6
barbeaux (Barbus barbus), 5 grenouilles vertes (Rana sp.) et 3 crapauds communs (Bufo bufo)
ont ainsi été récoltés. Pour la Couze Pavin, les prélévements ont permis de récolter 5 truites
fario (Salmo trutta fario), 3 chabots (Cottus gobio), 2 goujons, 3 grenouilles vertes, 4
crapauds communs et 2 couleuvres a collier (Natrix natrix). Pour la Sioule enfin, 2 truites
fario, 5 chabots, 2 perches (Perca fluviatilis), 3 goujons, une douzaine d’écrevisses
américaines (Orconectes limosus), 4 grenouilles vertes et autant de crapauds communs ont été
collectés (tableau III.4). Nous n’avons malheureusement pas été en mesure de collecter de

mammiféres pour cette étude.
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2. CONTAMINATION DE LA LOUTRE PAR DIVERS ELEMENTS
TOXIQUES

2.1 CONTEXTE BIBLIOGRAPHIQUE

2.1.1 LES PESTICIDES ORGANOCHLORES ET LES PCBs

2.1.1.1 DEFINITIONS ET TOXICOLOGIE

Les pesticides organochlorés et les polychlorobiphényles (PCBs) font partie de la
vaste famille des Polluants Organiques Persistants (POP), un groupe qui comprend également
les Dioxines et les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAP). Ces différentes
molécules complexes se caractérisent par plusieurs propriétés communes : leur toxicité
prouvée sur la santé animale (et humaine), leur persistance dans I’environnement et leur
accumulation dans les organismes ou les réseaux trophiques (bioaccumulation et
bioamplification). L’agriculture (pesticides) et I’industrie (PCBs) ont ét¢ les deux domaines

majeurs d’utilisation de ces composés organochlorés.

Les pesticides organochlorés sont des composés complexes de synthése, leurs
structures de base sont cycliques ou polycycliques, substituées par un ou plusieurs atomes de
chlore. Cette famille représente de nombreuses molécules, groupées en 5 sous-
familles (Richard-Mazet, 2005) :

- les dichlorodiphényltrichloréthanes (DDT, DDE, DDD, Metoxychlor) ;

- les hexachlorocyclohexanes (Lindane) ;

- les cyclodiénes (Aldrine, Dieldrine, Endosulfan) ;

- le Toxaphéne ;

- et des structures telles que le Chlordecone et le Mirex (Blus, 1995).

Ces composés ont ¢été trés largement utilisés, a la fois en termes de diversité
d’applications (agriculture, sylviculture, santé, usages domestiques) que de quantités
mobilisées, de I’apres-guerre jusqu’a la fin des années 60, au cours desquelles les premiéres
études relatives a leur toxicité ont été publiées. Les pesticides organochlorés sont lipophiles,
et, par ailleurs, trés persistants dans 1’environnement, du fait de leur demi-vie souvent tres
longue (quelques mois a plusieurs années). Ces deux caractéristiques expliquent leur caractere
accumulatif au sein des organismes, et justifient leur suivi dans les études écotoxicologiques.

Les animaux sont exposés par ingestion, inhalation et/ou absorption des pesticides.

Ces derniers transitent par le sang jusqu’aux organes richement vascularisés (rein, poumons,
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Figure I11.4. Formule développée plane du DDT.
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Figure II1.5. Formule développée du lindane (y-HCH).
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Figure II1.6. Structure spatiale de 1’aldrine.
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encéphale), puis ils sont stockés dans les tissus riches en graisse (tissu adipeux, foie, cerveau),
ou ils s’averent tres stables. La plupart des pesticides organochlorés sont des perturbateurs du
systéme nerveux central. Certains perturbent les mouvements ioniques (sodium, potassium et
calcium) & travers les membranes cellulaires, en inhibant notamment les pompes Na', K™ et
Ca”" - ATPases. D’autres agissent comme des antagonistes de ’acide gamma-aminobutyrique
(GABA), et sont responsables d’une hyperpolarisation membranaire occasionnant des
paralysies (Hoffman et al. 2001). Le niveau et la durée d’exposition, le sexe, ’age, la nature
du composé et I’éventuelle interaction avec d’autres, sont autant de facteurs susceptibles de
modifier leur toxicité (Richard-Mazet, 2005).

Parmi les différents produits existants, I’unité de Toxicologie et de Pharmacologie de
la faune de I’Ecole Nationale Vétérinaire de Lyon a choisi de distinguer, pour ses dosages sur
la faune :

- Le DDT, ou dichlorodiphényltrichloroéthane, de formule brute C;4HyC;s. La formule
développée plane de la molécule est représentée sur la figure I11.4. Le DDT est le plus connu
et le plus étudié des insecticides, il a été 1’un des plus utilisés a travers le monde (Blus, 1995).
Il a, entre autres, ¢té employé dans la lutte contre les ravageurs de cultures et les vecteurs
d’arboviroses. Les effets toxiques du DDT ont surtout ét¢ montrés sur les oiseaux,
I’insecticide entrainant une baisse du taux d’éclosion, une mortalit¢ embryonnaire élevée, et
une diminution de 1’épaisseur de la coquille. L’ceuf pouvait alors étre écrasé lors de la ponte
ou de la couvaison, et de nombreuses especes ont été sérieusement affectées, comme le
faucon pelerin (Falco peregrinus), le héron cendré (Ardea cinerea) ou l’aigrette garzette
(Egretta garzetta), entre autres (Keck et al. 1982 ; Monneret, 1987). De nombreux pays ont
interdit son utilisation : la France en 1974, (Bailly et al. 1974) et les Etats-Unis en 1972.
Cependant, il reste encore employ¢ de nos jours pour le contrdle des arboviroses dans certains
pays (Smith, 1991).

- Le DDE et le DDD (dichlorodiphényléthane et dichlorodiphényldichloroéthane,
respectivement), sont deux métabolites du DDT, résultant de la perte d’un atome de chlore sur
le groupement CCl; (figure I11.4). Leurs effets toxiques sur les insectes sont faibles, et ces
produits n’ont pas été utilisés comme pesticides. Leur présence dans I’environnement est
cependant signe d’une exposition ancienne au DDT (Clark, 1997).

- Le lindane, de formule brute C¢He¢Cle. L’isomére gamma (y-HCH, pour y-

1,2,3,4,5,6-Hexachlorocyclohexane), est utilisé comme insecticide depuis sa synthése au XIX*
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Figure I11.8. Structure spatiale de I’heptachlore.

Figure II1.9. Structure du diphényle. La synthése des PCBs a lieu par substitution de
I’hydrogéne par le chlore.

120



Chap. Ill. Dynamique de composés toxiques au sein de la loutre et de ses proies.

siecle, et a été activement utilisé en arboriculture, en culture maraichére et pour la protection
des semences, la désinfection du bois et les traitements antiparasitaires animaux (cheptel ovin,
notamment). La figure III.5 représente la formule développée plane du y-HCH. Pouvant
entrainer une baisse de la fertilité et une augmentation de la mortalit¢ embryonnaire, le
lindane a été totalement interdit pour I'usage agricole dans 1’Union Européenne en 1998
(Cluzeau et al. 1998).

- L’aldrine est un cycladiéne de formule brute C;,HgClg. Il s’agit d’un insecticide
utilis¢ dans le traitement des sols (culture de coton), et agissant par contact, ingestion et
inhalation. La structure spatiale de ’aldrine est représentée sur la figure II1.6. L'aldrine est a
l'origine de 1ésions du systéme nerveux central et du foie, et est rapidement absorbée dans
l'organisme. Ces effets toxiques ont entrainé son interdiction en 1972 (Richard-Mazet, 2005).

- La dieldrine résulte de la transformation de 1’aldrine, qui se produit en 12 a 24
heures. La formule brute de la dieldrine est C;;HsClg0 ; sa structure spatiale est représentée
sur la figure III.7. Utilisée, comme sa molécule mere, pour le traitement des sols dans
certaines cultures (coton), la dieldrine a également été utilisée en «entomologie urbainey,
c’est-a-dire pour la lutte contre les arthropodes invasifs (fourmis, cafards). Susceptible
d’entrainer les mémes effets que 1’aldrine, la dieldrine a également été interdite en 1972
(Richard-Mazet, 2005).

- L’heptachlore, de formule brute C,oH4Cl5, est caractérisé par une structure spatiale
représentée sur la figure II1.8. Cet insecticide a été utilisé dans le traitement des sols et des
semences. Il peut se transformer en heptachlore époxyde, molécule ayant des propriétés tres
voisines. Des effets cancérigénes de 1’heptachlore ont ét¢ démontrés chez 1’animal, ce qui a

¢galement entrainé son interdiction en 1972 (Richard-Mazet, 2005).

Les polychlorobiphényles (PCBs), ou biphényles polychlorés, ont une structure
générale correspondant au diphényle (de formule brute CgHs-CgHs), substitu¢ par 1 a 10
atomes de carbone. Leur formule générale est C;,H,.1Cl,. Les sites de substitution sont en
position ortho-, meta- et para. Les combinaisons possibles de sites substitution et du nombre
d’atomes de chlore substitués aboutissent a la différenciation de 209 composés différents,
nommés congéneres. Le terme de polychlorobiphényle désigne donc, a la fois, ’ensemble de
ces produits, mais aussi un congénére unique ou un groupe de congéneres. Les PCBs sont

synthétisés, industriellement, par chloration du diphényle, représenté sur la figure I11.9.
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Tableau III.5. Formule brute, poids moléculaire, pourcentage de chloration et nombre
de congéneres de PCBs correspondants.

Formule composée Poids moléculaire Pourcentage de Nombre de
par Homologue chloration congéneres
C12HoCl 188,0 19 3
Ci2HsCl, 2220 32 12
CixH:Cl3 256,0 41 24
Ci2HeCly 289.,9 49 42
C12HsCls 323,9 54 46
Ci2H4Cl 357.8 59 42
CioH;Cly 391,8 63 24
Ci2H,Cly 425,8 66 12
C2HCly 459,7 69 3
C12Clyo 493,7 71 1
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Le pourcentage de chloration utilisé lors de la synthése oriente la composition du
mélange final de congéneres. Ces données de fabrication sont reprises dans les dénominations
commerciales des produits, par exemple 1’Arochlor 1248, commercialisé aux Etats-Unis, est
un composé de PCBs a 12 atomes de carbone et 48% de chloration (Richard-Mazet, 2005).

La propriété principale des PCBs est leur grande résistance a de fortes températures, et
ils ont été employés dans trois types principaux d’utilisation, selon une classification établie
par Dobson et al. (1993) en fonction en leur impact sur I’environnement :

- les systémes clos contr6lables, comme les équipements électriques tels que les
transformateurs et gros condensateurs, pour lesquels le risque de contamination n’existe qu’en
cas de fuite de I’appareil ou lors de sa mise au rebut ;

- les systemes clos non contrélables, comme les moteurs, les tubes fluorescents, les
émetteurs radio, ou les PCBs ne peuvent étre récupérés lorsque 1’appareil est hors d’usage, et
se trouvent alors dispersés ;

- les systemes ouverts, comme des peintures, les encres, les adhésifs, les papiers, les
savons, les huiles ou les insecticides, ou les PCBs sont employés comme agents stabilisants,

lubrifiants ou anticorrosion. En contact direct avec I’environnement, ils sont irrécupérables.
9

Afin de différentier les congénéres, Ballschmiter et Zell (1980) ont établi une
nomenclature (dite IUPAC, pour International Union of Pure and Applied Chemistry), en
fonction du nombre d’atomes de chlore et des sites de substitution. Le tableau IIL.5 présente,
par ordre croissant de substitution, le nombre de congénéres correspondants. Les congénéres
sont répartis en deux groupes, les coplanaires et les non-coplanaires, en fonction de la position
des atomes de chlore.

Lorsque des congénéres possédent des atomes de chlore en position ortho-, ils ne
peuvent prendre la forme plane et sont dits non-coplanaires. Lorsque les atomes de chlore se
trouvent en position méta- ou para-, les PCBs peuvent prendre une forme plane dans 1’espace
et sont dénommés coplanaires. Ils ont alors une conformation proche des dioxines (on désigne
d’ailleurs ces congénéres coplanaires sous le terme de composés dits dioxin-like), considérées
comme les polluants synthétiques les plus toxiques dans 1’environnement (PCDD et PCDF,
pour polychlorodibenzo-dioxines et polychlorodibenzo-furanes, respectivement) (Hoffman et
al. 2001).

Cette similitude de structure et d’action des dioxines et des congéneres coplanaires de
PCBs a amené certains auteurs a utiliser le concept de TEF (Toxic Equivalent Factor), a partir

d’¢études sur plusieurs especes. Ce « facteur d’équivalent toxique » attribue un coefficient a
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chaque congénere, en fonction de sa toxicité relative par rapport a I’isomere le plus toxique
des dioxines, le 2,3,7,8-TCDD, dont le coefficient est de 1. Le produit de la masse de chaque
congénere identifié par son TEF permet de calculer, pour chaque constituant, un équivalent
toxique (TEQ). Enfin, la somme des TEQ renseigne sur la toxicit¢ du mélange de PCBs
auquel est exposé¢ I’organisme par rapport a celle des dioxines, et permet d’extrapoler a
d’autres especes ce modéle général de contamination (Leonards et al. 1995 ; Traas et al.
2001).

Les composés Dioxin-like ont une forte affinité pour les récepteurs arylhydrocarbone
(Ah-) des cellules et perturbent les enzymes des cytochromes P-450, impliquées, entre autres,
dans la détoxication des organismes (Kafafi et al. 1993 ; Boon et al. 1997 ; Hoffman et al.
2001). Ces congénéres auront alors tendance a s’accumuler dans I’organisme, et sont, pour
cette raison, considérés comme la classe de PCBs la plus toxique. Les PCB, directement ou
par le biais de ces réactions induites, seraient donc les premiers contributeurs a la
contamination Dioxin-like dans 1’environnement (Smit et al. 1994).

Les congénéres les moins chlorés, notamment les mono-0rtho-substitués et les autres
congéneres non-coplanaires, ont une affinit¢é moindre pour ce méme récepteur Ah-. Ils
présentent donc une activité Dioxin-like modérée (Giesy et Kannan, 1998). Ils peuvent alors
étre métabolisés par 1’action des enzymes des cytochromes P 450 (CYP1A1/1A2,
CYP2B1/2B2), au niveau des microsomes des cellules hépatiques. Ceci aboutit a la formation
de phénols, directement ou par I’intermédiaire de la formation d’arénes oxydes. Ces résidus
de métabolisme sont ensuite éliminés via 1’urine et les féces (Richard-Mazet, 2005).

Dans la majorité des cas, les PCBs sont absorbés par voie alimentaire, et sont résorbés
par le tractus digestif. Ils sont véhiculés par le sang dans I’ensemble de ’organisme, et se
fixent préférentiellement dans les organes les plus riches en lipides, compte tenu de leur
caractere lipophile. On les retrouvera donc dans les graisses et le tissu nerveux, et, dans une
moindre mesure, dans le foie, le rein, la rate et les muscles. Les congéneres les plus chlorés
sont les plus persistants dans 1’organisme, et peuvent étre libérés dans le sang, lors de la
mobilisation des réserves graisseuses en période de jeline ou de froid (Richard-Mazet, 2005).

Ches les mammiferes, le fcetus et jeune individu sont également exposés aux PCBs et a
leurs métabolites, en raison du passage transplacentaire et de 1’allaitement, ce qui entraine une
diminution du développement feetal et postnatal, ainsi qu’un retard de croissance (Chen et al.
2001 ; Wang et al. 2001). L’intoxication par les PCBs se traduit par des effets sur la peau
(alopécie), sur le systéme gastro-intestinal, endocrinien, immunologique, neurologique et

reproducteur, le développement squelettique et sur certaines activités enzymatiques (Erikson,

124



Chap. Ill. Dynamique de composés toxiques au sein de la loutre et de ses proies.

1997 ; Fouchécourt et al. 1998 ; Debier et al. 2005). Khan et Thomas (2001) ont mis en
évidence une perturbation de la sécrétion des hormones gonadotropes (GnRH et LH) au
niveau de I’hypothalamus par I’exposition aux PCBs. On observe, par ailleurs, une
hypertrophie de la thyroide et une diminution du taux sanguin de la vitamine A et d’hormones
thyroidiennes, impliquées dans le métabolisme, la croissance et le développement (Kato et al.
2000 ; Richard-Mazet, 2005). Parmi les effets sur le systtme immunitaire, on observe une
diminution de la taille du thymus et du taux de lymphocytes dans le sang (Richard-Mazet,
2005). La métabolisation de certains congéneres de PCBs par les enzymes du cytochrome P
450 perturbe le transport sanguin des vitamines A et E, ainsi que celui des hormones
thyroidiennes, susceptibles d’entrainer ensuite des retards de développement et des stress
oxydatifs. Des dosages sanguins de ces vitamines et hormones pourraient donc servir
d’indicateurs de 1’exposition aux PCBs (Brouwer et al. 1998, Kakela et al. 1999 ; Gutleb et
Murk, 2000 ; Simpson et al. 2000 ; Debier et al. 2005). Une étude britannique a mis en
évidence une relation, entre, d’une part, les taux de dieldrine et de certains congéneres de
PCB dans les tissus de loutres, et, d’autre part, I’occurrence de pathologies oculaires au sein
de I’espece. Ces composés, en perturbant le taux de vitamine A dans le foie, auraient donc des

effets tératogénes sur le développement de I’appareil de vision (Williams et al. 2000).

2.1.1.2 CONTAMINATION DES LOUTRES

Les premicres études relatives a la contamination de mammiféres carnivores semi
aquatiques par les composés organochlorés ont été réalisées dans les années 1960-1970. A
cette époque, des éleveurs nord-américains de visons (Mustela vison) ont remarqué des
troubles de la reproduction de leurs animaux dans les élevages. Les premicres études ont
révélé que les saumons utilisés pour nourrir ces visons étaient fortement contaminés par les
PCBs, et les effets de ces derniers sur la reproduction des visons ont alors été mis en évidence
(Aulerich et Ringer, 1977). Les concentrations en PCBs des visons ou des poissons étaient,
par ailleurs, largement supérieures a celles de certains pesticides, comme le DDT et ses
dérivés, ou la dieldrine, suspectés, jusque-la, d’entrainer ces échecs de reproduction. En
Europe, Jensen et al. (1977) ont contaminé la ration de visons femelles captives avec des
doses connues de PCBs, et ont étudié ensuite leur reproduction. Si I’accouplement et
I’implantation des embryons demeurent normaux quelles que soient les concentrations en
PCBs dans la nourriture, en revanche le taux de naissances et la survie des jeunes sont

sérieusement affectés a partir de 3,3 mg.kg.j”' de PCBs dans la nourriture, et aucune naissance
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n’est observée au-dela de 11 mg.kg.j". L’exposition aux PCBs entrainerait des perturbations
de la vascularisation feetale, incompatibles avec un développement normal. Les auteurs fixent
une valeur seuil & 50 mg.kg" poids de lipides dans les tissus des visons, au-dela de laquelle
ces troubles de reproduction apparaissent (Jensen et al. 1977, Richard-Mazet, 2005).

Les méthodes analytiques (nombre de congéneres recherchés, méthode de dosage et
expression des résultats) divergent souvent d’une étude a ’autre. Cependant, les auteurs
observent globalement que les populations les plus prosperes de visons sont les moins
contaminées par les PCBs, méme si des liens directs entre cette contamination et des échecs
de reproduction sont difficiles a mettre en évidence en milieu naturel, directement ou par
I’approche utilisant les TEF (Leonards et al. 1995 ; Poole et al. 1995, 1998).

Suite a ces premiers travaux sur le vison en captivité, les études relatives a la
contamination de cette espece par les organochlorés ont pris en compte a la fois les pesticides
et les PCBs. Les conclusions et les valeurs seuils correspondant au vison ont été, dans un
premier temps, considérés comme admissibles également pour différentes especes de loutres
sauvages (Lutra lutra et Lontra canadensis, principalement) pour lesquelles ce type d’étude
demeurait trés rare. Plus récemment, d’autres modeles d’études ont été utilisés pour 1’étude de
la distribution et des conséquences toxicologiques des organochlorés au sein des organismes
aquatiques. Il s’agit, par exemple, des crustacés, des gastéropodes, ou des larves d’insectes,
ou encore d’autres vertébrés prédateurs, de position centrale ou supérieure dans les réseaux
trophiques, comme les amphibiens, la truite arc-en-ciel (Onchorynchus mykiss) ou le
balbuzard pécheur (Pandion haliaetus) (Hatakeyama et al. 1997 ; Elliot et al. 1998 ; Verrhiest
etal. 2001 ; Berny et al. 2002 ; E1 Nemr et al. 2003 ; Tarja et al. 2003 ; Jung et al. 2004).

Lorsque des analyses sur des loutres ont été disponibles, suite a la reprise de certaines
populations ou a la mise en place d’échantillonnages spécifiques, des études comparatives,
prenant en compte les deux espéces, ont été menées. Ces études, caractérisées par les mémes
divergences méthodologiques, aboutissent aux mémes types de conclusions (Jefferies et
Hanson, 2000). Ainsi, dans les bassins des riviéres Fraser et Columbia en Colombie
Britannique, les loutres nord-américaines (Lontra canadensis) et les visons, capturés pour la
pelleterie, ont été étudiés par Elliot et al. (1998) et Harding et al. (1998b). Globalement, les
concentrations en PCBs mesurées dans les tissus demeurent inférieures au seuil défini pour
ces espéces (50 mg.kg” poids de lipides) et ne constituent pas, pour ces auteurs, une cause
directe de disparition. Cependant, Harding et al. (1998b) ont observé une corrélation négative
entre la longueur du baculum (os pénien) et la concentration des tissus en PCBs, ainsi qu’une

contamination supérieure dans les tissus des femelles, sans pour autant établir de relation
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particuliere avec le succés de reproduction. Par ailleurs, les auteurs de ces deux études
soulignent le risque d’interactions ou d’effets cumulatifs avec d’autres polluants, notamment
les éléments traces, et leurs conséquences sur les dynamiques a long terme des populations.

D’autres études comparatives ont suggéré des variations de la capacité de
métabolisation, et donc de la sensibilité¢ aux PCBs, d’une espéce a 1’autre. Ainsi, si le vison
semble étre I’espece la plus sensible aux PCBs parmi les mustélidés (Jensen et al. 1977 ;
Leonards et al. 1995), il semble que le putois (Mustela putorius), et, dans une moindre
mesure, la loutre (Lutra lutra) disposent de capacités de métabolisation de certains
congéneres, dont ne dispose pas le vison (Leonards et al. 1998). L’approche par congénéres,
et notamment en mesurant les congénéres non métabolisés, constitue donc une information
complémentaire par rapport au simple dosage total des PCBs. La loutre serait, par contre,
exposée a des concentrations en PCBs plus importantes que les autres mustélidés, dans la
mesure ou les poissons, qu’elle consomme en majorité (voir chapitre I), sont plus contaminés
que les proies principales des putois et des visons (amphibiens et rongeurs) (Leonards et al.
1997, 1998).

Parallélement a ces études concernant la distribution des composés organochlorés dans
les tissus de loutres, de nombreux auteurs ont recherché ces mémes composés dans les
épreintes. Ces dernicres constituent en effet un matériel biologique nettement plus abondant et
plus facile a trouver sur le terrain qu’un cadavre en bon état de conservation, et permettent de
réaliser une étude non invasive sur 1’espéce (Mason et Macdonald, 1986, 1987). Cependant,
I’extrapolation des résultats issus d’une analyse d’épreintes a 1’état général d’une population
reste délicate. En effet, ces épreintes, qui sont, par définition des excrétas, éliminés de
I’organisme, peuvent étre rapidement altérés (soleil, pluie), et il demeure impossible de relier
une ou plusieurs épreintes a I’individu les ayant émises, ou a son état général (male, femelle,
jeune ou agé, en reproduction, malade...). Néanmoins, ces analyses a base d’épreintes
peuvent, avec certaines précautions, €tre considérées comme indicatrices de la contamination
d’une population, notamment dans une étude préalable ou complémentaire a une analyse de
cadavres. Par ailleurs, plusieurs auteurs ont montré 1’existence d’une relation entre la teneur
en organochlorés des épreintes et celle des tissus, justifiant ainsi leur utilisation (IUCN/OSG,
1990 ; Mason et al. 1992 ; Mason et Macdonald, 1993a, b, ¢ ; Gutleb et Kranz, 1998).

A partir de ces résultats, des valeurs seuils de concentrations en organochlorés ont été
proposées, pour les épreintes et les tissus. Ces seuils seront cités et directement comparés avec
nos résultats. Dans ce contexte, le tableau III.6 présente les valeurs moyennes de

concentrations en organochlorés (pesticides et PCBs) obtenues dans les épreintes ou les tissus
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Tableau III.6. Concentrations moyennes des composés organochlorés dans des
épreintes ou des tissus de loutres. Les valeurs sont exprimées en mg kg™ poids de lipides.

Référence Pays Epreintes Tissus Statut local des
populations
Mason et al. 1992 Ecosse 12,2 - Augmentation
Mason et O’Sullivan, 1992 Irlande - 15,8 Augmentation
Mason et al. 1993a Grande-Bretagne 9,1 - Stables
O’Sullivan et al. 1993 Irlande 14,9 - Augmentation
Mason et Macdonald, 1994  Grande-Bretagne 7,5 943 Augmentation
Lafontaine, 1995 France - 18,2 Augmentation
Tans et al. 1996 France - 40,8 Stables
Gutleb et Kranz, 1998 Autriche 4,0 38,0 Augmentation
Kruuk et Conroy, 1998 Ecosse - 11,4 Augmentation
Roos et al. 2001 Suéde - 82,2 Stables
Colas et al. 2005 France - 9,9 Augmentation
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de loutres d’Europe disponibles dans la bibliographie, et 1’état des populations
correspondantes.

D’une maniére globale, on peut remarquer que les concentrations des composés
organochlorés dans les tissus sont supérieures a celles observées dans les épreintes, ce qui
tend a confirmer la forte rétention de ces produits, et particulierement des PCBs, au niveau du
tractus digestif de la loutre, puis leur accumulation dans les organes (tableau II1.6) (Mason et
al. 1992 ; Smit et al. 1994, 1998). Certaines études mettent en évidence des concentrations
¢levées en organochlorés dans les tissus, proches, voire supérieures, au seuil toxique
« théorique » de 50 mg.kg”. Ainsi, Roos et al. (2001) et Mason et Macdonald (1994) citent,
respectivement, des concentrations moyennes de 82,2 et 94,3 mg.kg” poids de lipides. Les
populations suédoises et britanniques correspondantes sont pourtant stables, voire en
expansion (tableau II1.6). Si ces concentrations importantes ne semblent donc pas constituer
une menace directe pour les populations citées, leurs états respectifs de conservation seraient
tout de méme probablement meilleurs sans cette contamination. En revanche, certains
individus paraissent particulicrement affectés. Mason et O’Sullivan (1993) citent ainsi des
observations de loutres montrant des signes de désorientation, et retrouvées ensuite mortes,
les concentrations tissulaires en organochlorés dépassant 100 mgkg'. Une éventuelle
différence d’accumulation des organochlorés avec 1’dge ou selon le sexe des individus,
s’avere difficile a montrer, en raison des méthodes de collecte des loutres (Roos et al. 2001).
Dans un article de synthése, Gutleb (2000) souligne I’existence d’une corrélation négative
entre les concentrations en PCBs et ’état des populations, dans plusieurs pays d’Europe. Les
concentrations relativement faibles mesurées en France, par Lafontaine (1995) ou tres
récemment par Colas et al. (2005) sur les populations assez prospeéres de I’ouest du pays,
tendent a accréditer cette thése, défendue également par Mason (1995) et Smit et al. (1998)
(tableau III.6). La diminution progressive des concentrations en PCBs des tissus de loutres
britanniques en expansion, observée par Mason (1998), va également dans le méme sens.

A contrario, plusieurs travaux de Hans Kruuk et coll. sur les loutres d’Ecosse, et
particulierement des Iles Shetland, font état de concentrations en organochlorés trés
importantes dans des populations prosperes, qui par ailleurs n’ont jamais subi le déclin massif
observé presque partout ailleurs (Kruuk et Conroy, 1991, 1996 ; Kruuk, 1997, 20006). Il
semblerait que la ressource alimentaire abondante, ainsi que I’habitat préservé des Shetland
permettent un recrutement important de 1’espéce, susceptible, selon ces auteurs, de compenser

ou d’occulter les pertes, d’origine routieére ou consécutives a une contamination. Ainsi, les

129



Chap. Ill. Dynamique de composés toxiques au sein de la loutre et de ses proies.

populations fragilisées par le piégeage, la diminution de leurs ressources trophiques et la
détérioration de leur habitat seraient nettement plus sensibles a la contamination par les
composés organochlorés, dans la mesure ou leur faible taux de reproduction ne leur permet
plus cette compensation. La notion de seuils toxiques pour I’espéce devrait donc Etre
préalablement adaptée aux statuts locaux des populations (Kruuk et Conroy, 1996).

De rares études se sont focalisées sur d’autres especes de loutres du monde, comme la
loutre a joues blanches (Aonyx capensis), ou la loutre a cou tacheté (Lutra maculicollis), en
Afrique du Sud (Mason et Rowerowe, 1992). Il ressort de cette étude que de nombreux
composés organochlorés se retrouvent également dans les épreintes de ces loutres. Ainsi, le
DDE, les PCB et la dieldrine sont presque systématiquement retrouvés, de méme que des
traces de DDD et de DDT. En revanche, le lindane n’est pas retrouvé, contrairement aux
¢tudes européennes, probablement parce que ce produit n’est pas utilisé dans cette partie du
monde. Par ailleurs, les concentrations en contaminants sont significativement plus élevées
chez la loutre a joues blanches que chez la loutre a cou tacheté. Dans la mesure ou une partie
de I’habitat de ces deux especes, donc leur exposition aux polluants, est commun, cela
pourrait signifier que les capacités d’excrétion, ou la métabolisation des organochlorés serait
variable au sein des lutrinés, comme elles semblent I’étre au sein des mustélidés (Mason et
Rowerowe, 1992 ; Elliott et al. 1999).

Dans une étude consacrée a la loutre de mer (Enhydra lutris nereis) dans le Golfe de
Californie, Nakata et al. (1998) ont mesuré les concentrations de composés organochlorés
dans des individus retrouvés morts le long des cotes. Les valeurs moyennes pour la somme de
I’ensemble des organochlorés (PCBs, DDTs, et HCHs) ont atteint 0,55 mg.kg™ dans le foie et
1,75 mgkg' poids frais dans le rein de ces individus. Les valeurs observées étaient
significativement supérieures dans les baies caractérisées par des intrants importants en
provenance du milieu terrestre, soulignant le caractére trés casanier de cette espece, et son
role d’indicateur local de contamination. Par ailleurs, les loutres mortes de cause inconnue
affichaient des concentrations supérieures a celles décédées de maladie ou de traumatisme
(chocs avec des embarcations), et leur 4ge moyen était inférieur a celui de ces derniéres. Les
auteurs mettent ainsi en relation la contamination par les organochlorés et le recrutement au
sein de petites populations locales de loutres de mer (Nakata et al. 1998). Par ailleurs, Kannan
et al. (2004), a partir des profils de PCBs de ces loutres de mer et de leurs proies, suggeérent
que cette espece serait capable de métaboliser les congénéres les moins chlorés (non-

coplanaires, a activité Dioxin-like modérée) avec efficacité.
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2.1.1.3 CONTAMINATION DES PROIES ET TRANSFERT A LA
LOUTRE

Au cours des quinze dernieres années, de nombreuses études ont été consacrées au
transfert potentiel des composés organochlorés a la loutre par ses proies, essentiellement les
poissons. Les études prenant également en compte les proies complémentaires de ’espece,
comme les amphibiens, les crustacés ou les mammiféres, afin d’évaluer la toxicité du bol
alimentaire moyen de la loutre sont, en revanche, tres rares.

Comme dans le cas des tissus ou des épreintes de loutres, des seuils de concentration
en PCBs dans les poissons, ou dans les proies en général, susceptibles d’entrainer des effets
délétéres chez la loutre ont été établis, en fonction de différents critéres et selon différentes

méthodes (Macdonald et Mason, 1992 ; Leonards et al. 1994). Ainsi, on distingue :

1. Des valeurs proposées par Macdonald et Mason (1994), a partir d’une modélisation

basée sur des données concernant des proies (poissons) et des épreintes de loutres :

- <26 pngkg! poids frais de PCBs dans les poissons : valeur sans effet ;
- > 50 pgkg”' poids frais de PCBs dans les poissons : seuil critique,
entrainant des altérations de la reproduction en cas d’exposition

prolongée.

2. Des valeurs proposées par Leonards et al. (1994), a partir de la modélisation de

données concernant le vison d’élevage, extrapolées, secondairement, a la loutre :

- < 145 pg.kg” poids frais de PCBs dans les poissons : valeur sans effet ;
- > 371 pgkg’ poids frais de PCBs dans les poissons : seuil critique,
entrainant des altérations de la reproduction en cas d’exposition

prolongée.

Ces seuils différent d’un facteur 5, ce qui souligne, d’une part, les difficultés
inhérentes a la comparaison des différentes études, en lien, notamment, avec le choix des
méthodes analytiques (mode de détection, nombre et nature des congéneres détectés, mode
d’intégration). D’autre part, il existe un débat relativement vif sur la pertinence de ces valeurs
seuils, compte tenu de ces différences méthodologiques, et des différences de sensibilité aux

PCBs existant au niveau interspécifique, entre le vison et la loutre, mais aussi au niveau
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interindividuel, pour une espéce donnée (Smit et al. 1994, 1998 ; Kruuk, 1997 ; Lafontaine et
De Alencastro, 1999 ; Ruiz-Olmo et al. 2000).

Une valeur seuil intermédiaire, fixée & 100 pg.kg' poids frais de PCBs dans les
poissons, suggérée ou retenue dans certaines études (Mateo et al. 1999 ; Guitart et al. 2005)
peut paraitre pertinente et intégrer ces différents biais.

Hugla et al. (1995), ont mesuré la contamination du barbeau commun (Barbus barbus)
par les PCBs, dans la partie belge du bassin de la riviére Meuse. Il ressort de cette étude que
les PCBs, dont la concentration moyenne dans les tissus, trés élevée, atteint 20 mg.kg™ poids
sec, alterent I'ultrastructure du foie et des membranes mitochondriales, et augmentent
I’activité des mono-oxygénases du cytochrome P450 chez le barbeau. Des fonctions
essentielles, comme la reproduction, sont alors perturbées, ce qui pourrait expliquer la
diminution observée des populations locales de cette espece. Par ailleurs, les teneurs en PCB
augmentent avec 1’age, dans tous les tissus, et ne varient pas en fonction du sexe. Cette
bioaccumulation avec I’age a également été observée chez le chevaine (Leuciscus cephalus)
par Hugla et al. (1998), mais ne semble pas, pour autant, universelle chez les cyprinidés
(Lafontaine et De Alencastro, 1999). Il n’y aurait donc pas d’¢limination des PCBs par
transfert, lors du développement des ceufs chez certaines espéces, alors que le phénomeéne
semble exister chez 1’0Omble chevalier (Salvelinus alpinus) et la perche (Perca fluviatilis)
(Monod et Keck, 1982). Le barbeau et le chevaine apparaissent donc comme des especes tres
sensibles aux PCB, plus sensibles que d’autres cyprinidés, que les percidés ou les salmonidés,
au vu des ces différences physiologiques (Hugla et al. 1995). La consommation par la loutre
de ces especes sensibles 1’exposerait donc particulierement a la contamination par les PCBs.

Au Luxembourg, les organochlorés ont également ét¢ mesurés dans différentes
especes de poissons, dans le but d’évaluer une incidence possible sur la loutre, par Hugla et
al. (1998). Si les pesticides organochlorés, dont les concentrations sont relativement faibles,
ne semblent pas représenter de menace pour le prédateur, en revanche, les concentrations en
PCBs atteignent des valeurs élevées, comprises entre 50 et 500 pug.kg™, trés variables d’une
espece et d’une riviere a 1’autre. Les anguilles et les chevaines sont les espéces les plus
contaminées, probablement en relation avec leur régime alimentaire, de type prédateur et
omnivore, respectivement. Par ailleurs, le cycle reproducteur particulier de 1’anguille ne
permet pas de détoxification de I’adulte. La consommation de ces espéces par la loutre, treés
documentée dans ce type de rivieres (Kruuk, 2006), I’exposerait donc a des concentrations
supérieures aux seuils critiques pour 1’espéce. 1l a, par ailleurs, ét¢ montré que les poissons

issus d’opérations de soutien de populations (alevinages, lachers d’adultes), parfois préférés
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par la loutre aux poissons autochtones en raison de leur facilit¢ de capture, sont moins
contaminés par les PCBs que ces derniers (Hugla et al. 1998 ; Jacobsen, 2004).

En Espagne, des études de la contamination des poissons de Catalogne et des monts
Cantabriques par les organochlorés ont été menées, préalablement aux programmes de
réintroduction de la loutre (Mateo et al. 1999 ; Guitart et al. 2005). Les concentrations en
organochlorés, et particuliecrement en PCBs, DDT et ses dérivés, et HCH dans les poissons
sont, en général, inférieures a 100 pgkg' poids frais, valeur seuil définie ci-dessus. Ces
valeurs relativement faibles tendent a augmenter entre I’amont des bassins, choisis pour la
réintroduction des loutres, et leur partie aval. Les valeurs observées sont également
supérieures chez les cyprinidés sédentaires des parties basses des bassins, par rapport aux
mugilidés, espéces migratrices (Mateo et al. 1999 ; Guitart et al. 2005).

En France enfin, plusieurs auteurs ont étudi¢ la distribution des congéncres de PCBs
dans les tissus de poissons, en relation avec le statut de la loutre (Lafontaine et De Alencastro,
1999 ; Mazet et al. 2004, 2005). Les espéces piscicoles considérées, tout comme les méthodes
de mesure et d’intégration des données brutes différent selon les études, mais, globalement,
les conclusions de ces travaux sont comparables. Les concentrations en PCBs dans les
poissons sont variables d’un bassin versant a 1’autre, et d’une espéce piscicole a 1’autre, pour
un bassin versant donné. Ainsi, sur la riviére Scorff en Bretagne, ou la loutre est présente et
sédentaire, les anguilles (Anguilla anguilla) sont les plus contaminées, leurs concentrations en
PCBs atteignent 120 pg.kg” poids frais. Ces anguilles sont 2,2 fois plus contaminées que les
truites farios (Salmo trutta fario), elles-mémes 1,4 fois plus contaminées que les chabots
(Cottus gobio) et les vairons (Phoxinus phoxinus) (Lafontaine et De Alencastro, 1999). La
consommation d’anguilles par la loutre I’exposerait donc, dans ces rivieres, a des
concentrations en PCBs dépassant le seuil défini ci-dessus. Cependant, son régime alimentaire
n’est probablement pas composé exclusivement d’anguilles, et la contamination de son bol
alimentaire global est sans doute inférieure a cette valeur seuil. Dans le bassin du Rhone,
d’importantes variations entre les bassins versants sont également notées. Si les
concentrations en PCBs des poissons de 10 espéces de la riviere Drome, inférieures a 50
ng.kg” poids frais, ne semblent pas constituer un facteur critique pour la loutre, en revanche,
les concentrations en PCBs des poissons des mémes especes de la riviere Ardéche, ou la
loutre a été récemment redécouverte, sont nettement plus élevées (Mazet et al. 2004, 2005).
En effet, la concentration moyenne atteint 135 pg.kg™ poids frais pour ces 10 espéces, et celle
des anguilles atteint 524 pg.kg”. Pour ce site d’étude, relativement peu éloigné du précédent,

le risque de contamination de certains individus par des concentrations ¢levées de PCBs est
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Tableau II1.7. Principales caractéristiques chimiques, minerais d’origine du plomb, du
cadmium, du cuivre, du mercure et de I’arsenic.

Plomb  Cadmium Cuivre Mercure  Arsenic
Symbole Pb Cd Cu Hg As
Masse atomique 270 112 63,5 200,6 74,9
Masse volumique (g.cm'3) 11,35 8,6 8,9 13,6 5,72
Température d’ébullition (°C) 1740 765 2567 357 817
Minerai d’origine Galéne Scories de  Chalcocite, Cinabre  Mispickel
zinc Chalcopyrite Orpiment
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important, mais des conclusions relatives a la contamination et la pérennité de populations
s’averent difficiles a établir.

Selon I’espéce piscicole considérée, la quantité d’organochlorés bioaccumulés dans les
tissus de ces poissons, et donc potentiellement transférables a la loutre, est trés variable, en
fonction du bassin versant considéré, de la physiologie générale du poisson, de son
comportement alimentaire ou reproducteur, ou de son espérance de vie (Gutleb et Kranz,
1998, Lafontaine et De Alencastro, 1999 ; Mazet et al. 2004, 2005). Le transfert a la loutre de
ces composés dépend donc de la contamination globale de 1’environnement, mais aussi des
especes consommeées par la loutre, ce dernier facteur étant également variable selon les lieux

considérés (voir chapitre I).

2.1.2 LES ELEMENTS TRACES
2.1.2.1 DEFINITION ET TOXICOLOGIE

Les ¢léments traces se définissent comme I’ensemble des ¢léments chimiques présents
a de faibles concentrations dans un organisme donné. On distingue, d’une part, les éléments
traces essentiels, également parfois nommés oligo-éléments, et nécessaires en trés petites
quantités au fonctionnement des étres vivants, comme le cuivre, composant de I’hémoglobine
et impliqué dans la fonction immunitaire, ou le zinc et le sélénium, impliqués dans le
fonctionnement enzymatique. D’autre part, on distingue les ¢éléments traces dits non
essentiels, pour lesquels aucun réle physiologique n’est encore connu (Chappuis et Favier,
1995).

Les ¢léments traces essentiels font 1’objet d’une régulation partielle par I’organisme,
tandis que les €léments traces non essentiels ont tendance a s’accumuler avec 1’age des
organismes, en fonction du niveau d’exposition auquel ceux-ci sont soumis. Qu’ils soient
essentiels ou non cependant, ces éléments traces peuvent avoir des effets toxiques, si les
concentrations dépassent leurs capacités de régulation par 1’organisme (Cassereau, 2001).

Dans le cadre de cette étude, nous avons choisi d’étudier la présence de cinq ¢léments
traces dans les tissus de la loutre d’Europe : le plomb (Pb), le cadmium, (Cd), le cuivre (Cu),
le mercure (Hg) et I’arsenic (As). Le tableau III.7 résume leurs propriétés chimiques
principales. A I’exception de ’arsenic, ces éléments sont des métaux, et leur masse atomique
¢levée leur confére 1’appellation de « métaux lourds ». L’arsenic est un métalloide, ce qui
signifie qu’a la différence des précédents, ses propriétés chimiques sont intermédiaires entre

un élément métallique et un élément non métallique.
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Le Plomb (Pb)

L’utilisation industrielle est la source principale de la présence de plomb dans
I’environnement, 1’érosion naturelle de la galéne étant faible. Le plomb, métal facile a
faconner, a été utilisé dans I’imprimerie et les canalisations, mais aussi dans les peintures, et
comme anti-détonnant dans la fabrication des carburants, entre autres.

Le plomb pénétre 1’organisme par ingestion ou inhalation, est transporté par le sang et
se fixe trés rapidement aux organes: 90% de la quantité totale de plomb présent dans
I’organisme est fixé sur les os, le reste dans les organes mous (rein, foie, rate) et le sang (Pain,
1995). Le plomb est partiellement éliminé dans les urines et les féces, mais aussi la salive, la
sueur et les phanéres. Le plomb inhibe plusieurs enzymes nécessaires a la synthése de 1’héme
et diminue ainsi I’érythropoiese, et provoque 1’hémolyse sur les hématies circulantes, ce qui
entraine des hémorragies, ainsi que des 1ésions du foie et des reins. Il exerce par ailleurs une
action toxique sur le systéme nerveux central et périphérique (saturnisme), en perturbant la
synthese et ’action de I’acétylcholine. Il en résulte entre autres des troubles de coordination,
des convulsions, des troubles de la reproduction, des cécités (Richard-Mazet, 2005). Chez les
mammiferes, ces divers troubles neurologiques semblent toucher particulierement les jeunes

individus (Hoffman et al. 2001).

Le Cadmium (€d)

Le cadmium est un constituant mineur de certains minerais, sa principale source
naturelle est le volcanisme. Sous-produit de 1’extraction du zinc, les usages du cadmium sont
multiples en industrie, qui constitue sa source majeure dans 1’environnement du fait de son
trés faible recyclage (Ramade, 1992). Il rentre entre autres dans la composition des alliages
métalliques, en électronique, dans les batteries, grace a sa grande résistance a la corrosion. Le
cadmium est également utilisé¢ dans la synthése de pigments et de maticres plastiques, il est
dispersé dans I’atmospheére lors de la combustion de ces produits. Le cadmium est également
présent dans les fertilisants utilisés en agriculture (superphosphates), ce qui constitue une
source de contamination des sols.

Le cadmium pénétre 1’organisme par ingestion, en particulier d’aliments d’origine
aquatique, qui sont les plus riches en cadmium (Cossa et Lassus, 1989 ; Amin et al. 2003). 11
circule fixé a ’hémoglobine des hématies, et se fixe préférentiellement dans les reins et le
foie, dont les tissus représentent plus de 50% de la charge totale de I’organisme en cadmium.
L’entrée du cadmium dans les cellules rénales ou hépatiques induit la synthése de

métallothionéines, qui le fixent et limitent alors son action toxique. Si la synthése de ces
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protéines ne permet plus une fixation totale du cadmium, les effets toxiques apparaissent,
principalement sous la forme de troubles du fonctionnement rénal (Elinder et Jarup, 1996).
Les signes cliniques sont ceux de I’insuffisance rénale, comme la protéinurie et la
perturbation de ’excrétion phospho-calcique, fragilisant les os (maladie dite Itai-Itai). On
note également des troubles cardiovasculaires (hypertension), rarement 1étaux, et des 1ésions
gonadiques, pouvant aller jusqu’a la nécrose et la stérilité. L’¢limination du cadmium est un
processus lent, particulie¢rement chez les mammiféres, ce composé tend donc a s’accumuler
avec I’age. Il semble qu’il n’existe pas de transfert placentaire du cadmium, dans la mesure ou
les nouveaux-nés en sont pratiquement exempts. Le lait maternel constitue par contre une voie
de contamination non négligeable (Wren, 1983 ; Wren et al. 1995). Selon certains auteurs, les
mammiféres marins auraient développé un systeme de détoxification, leur permettant
d’afficher des concentrations rénales en cadmium importantes sans manifester de troubles

cliniques (Dietz et al. 1998).

Le Cuivre (Cu)

Dans le milieu naturel, le cuivre se trouve surtout sous forme de sulfures cuivreux ou
cuivriques (valences respectives de +1 et +2), d’oxydes de cuivre ou de carbonates basiques.
On le trouve dans les roches basaltiques, les schistes, les roches sableuses et dans une
moindre mesure le granite. Le cuivre est également abondant dans les sols, trés largement
complexé¢ a la matiére organique, ce qui conditionne sa voie d’entrée dans les réseaux
trophiques terrestres par I’intermédiaire des végétaux. Ses utilisations humaines sont tres
importantes, a la fois en termes de diversité d’utilisation que de quantités mobilisées. A 1’état
métallique, le cuivre est utilis€é en électricité, en métallurgie et chaudronnerie, il sert de
catalyseur, est utilisé dans les pigments ou en photographie. Le cuivre est un agent antirouille
et constitue un biocide naturel, particulierement par son action antifongique et insecticide. Ces
propriétés expliquent son importante utilisation en plomberie (conduites d’eau), pour la
couverture des toits, pour la fabrication de biocides (bouillie bordelaise, vert de malachite) ou
la conservation des semences (Cassereau, 2001 ; Srivastava et al. 2003 ; Richard-Mazet,
2005). Parmi les 5 ¢léments traces étudiés ici, le cuivre est le seul a étre essentiel. Le cuivre
est en effet un cofacteur important de nombreuses protéines, il est impliqué dans
I’hématopoicse, le fonctionnement du systéme nerveux central, la pigmentation et joue
également le role d’antioxydant. Ce caractére essentiel explique son utilisation en
supplémentation comme facteur de croissance dans I’industrie agro-alimentaire, notamment

dans I’¢levage du porc.
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Chez les mammiferes, le cuivre ingéré est capté par les acides aminés ou les
métallothionéines des cellules entériques. Ces derniéres pouvant fixer également d’autres ions
bivalents, la résorption du cuivre peut ainsi étre perturbée par la présence de zinc (Zn>), de
cadmium (Cd*"), de fer (Fe*"), entre autres. Le cuivre circule ensuite fixé sur des acides
aminés ou dans les hématies jusqu’au noyau et aux mitochondries des hépatocytes, le foie
étant le principal organe de stockage du cuivre. La redistribution du cuivre a partir du foie se
fait par I'intermédiaire de la céruloplasmine. Les teneurs importantes de cuivre dans les sols
et les végétaux expliquent les différences de concentrations entre le foie des monogastriques
et celui des ruminants (10 a 50 pg.g”’ et 100 a 400 pg.g”’ poids sec, respectivement). Le
cuivre est essentiellement éliminé par la bile, et dans une moindre mesure par la sueur, la
salive et les phaneres (Cassereau, 2001). La concentration hépatique en cuivre augmente avec
I’age, et est supérieure chez les femelles. Au cours de la gestation, on note une augmentation
du taux de céruloplasmine, le cuivre stocké dans le foie de la mére est alors transféré au foetus.
Les affections rénales augmentent la cuprémie.

De facon spontanée, I’intoxication par le cuivre est surtout possible chez les
ruminants, compte tenu de leur exposition. Dans un premier temps, le cuivre est stocké dans
le foie, mais dés que les capacités de stockage de cet organe sont dépassées, les signes
d’intoxication apparaissent : hypertension artérielle, anémie, dommages hépatiques et rénaux,
syndrome hémolytique. On soupgonne par ailleurs 1’existence de risques cancérigeénes,
mutagenes, et des atteintes du systéme endocrinien. La dose toxique per os est de 1’ordre de
15 pg.g” 430 pg.g” pour les ruminants, et supérieure a 250 pg.g” chez les monogastriques
(Cassereau, 2001). L’utilisation importante du cuivre pour les activités humaines et sa
disponibilité dans les sols et dans I’eau augmente 1’exposition de I’ensemble des organismes.
Dans les milieux aquatiques, le cuivre, issu du lessivage de sols traités, des eaux usées, ou
employé pour le controle du développement de certaines especes (microalgues, gastéropodes),
est susceptible de déséquilibrer les communautés de microorganismes par effet toxique direct,
de perturber ensuite 1’ensemble des réseaux trophiques et de s’accumuler jusqu’aux

prédateurs (Kannan et al. 1999, 2004 ; LeJeune et al. 2006).

Le Mercure (Hg)

Le mercure est le seul métal présent sous forme liquide a température ambiante. Le
mercure est présent dans I’écorce terrestre sous forme de sels, dont la forme la plus fréquente
est le cinabre (sulfure mercurique). L’activité volcanique et I’évaporation de surface des

océans sont a l’origine de la présence de vapeurs de mercure dans I’atmosphére, qui

138



Chap. Ill. Dynamique de composés toxiques au sein de la loutre et de ses proies.

s’oxydent sous 1’action de la lumicre et deviennent alors hydrosolubles, avant de retomber sur
les sols et de rejoindre les eaux de surface avec les précipitations. En milieu aquatique, sous
I’action de bactéries, le mercure peut étre méthylé, particuliecrement dans les systémes
limniques ou les marécages (Matilainen et Verta, 1995). Ce processus aboutit a la formation
de méthyl-mercure (CHs-Hg), liposoluble et susceptible de s’accumuler dans les réseaux
trophiques aquatiques, et le diméthyl-mercure ((CH3),-Hg), composé volatil qui rejoint le
cycle atmosphérique du composé. Ces sources naturelles sont a I’origine de la majeure partie
du mercure présent dans 1I’environnement. Il existe néanmoins des sources anthropiques de
mercure dans 1’environnement, comme 1’extraction des métaux, la fabrication de certains
produits chimiques (acétaldéhyde), de peintures, certains procédés de traitement du bois ou la
conservation de semences (Boening, 2000).

La toxicit¢ du mercure chez les mammiféres est trés variable suivant la forme
chimique considérée et sa solubilité. Ainsi, la forme liquide du mercure est considérée comme
étant trés peu toxique, dans la mesure ou son absorption orale est rare et ou son ¢limination
est quasi-totale (99%) par les voies naturelles (urines, selles) (Cassereau, 2001). Les vapeurs
de mercure métallique sont transférées dans le sang par inhalation, 1’organe cible de ces
vapeurs ¢tant le cerveau. Les formes ionisées de mercure pénétrant 1’organisme par voie orale
ou cutanée se concentrent sur les ligands portant des groupements thiols (-SH), comme les
protéines, puis dans le foie et les reins. L’ion Hg”" induit la synthése des métallothionéines,
qui constituent alors un systeme de protection contre cet élément, ceci pouvant perturber
secondairement le métabolisme du cuivre (voir ci-dessus). La toxicit¢ des formes
inorganiques du mercure dépendent de leur solubilité, le chlorure de mercure est reconnu
comme ¢étant la forme inorganique la plus toxique, provoquant a terme des réactions auto-
immunes. Enfin, les formes organiques du mercure, comme le méthyl-mercure, sont trés
toxiques, du fait de leur accumulation dans certains tissus et de leur bioamplification dans les
réseaux trophiques (Cassereau, 2001 ; Colas et al. 2005). Le méthyl-mercure apporté par les
aliments, en particulier tous les produits de la mer, comme les coquillages, les crustacés et les
poissons, est trés bien résorbé, jusqu’a 95%. Il se lie également aux groupements thiols des
protéines, n’induit pas la synthése des métallothionéines, et peut former des composés
hydrosolubles et/ou liposolubles en fonction du ligand. Le méthyl-mercure peut donc se
distribuer dans tous les organes, et franchir les barrieres hémato-méningée et placentaires. Il a
par ailleurs été suggéré que la présence de methyl-mercure au sein des producteurs primaires
peut perturber leur synthése d’acides gras polyinsaturés, puis diminuer le transfert de ces

acides gras vers les consommateurs primaires, et par extension vers I’ensemble du réseau
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trophique, affectant ainsi la croissance et la reproduction des organismes de haut rang
trophique (Kainz, comm. pers.).

Les conséquences a long terme de I’exposition au méthyl-mercure sont des l1ésions
nerveuses, provocant chez I’adulte des troubles de 1’équilibre et de la vision. Dans le cas
d’exposition grave lors de la gestation, le feetus est particulicrement exposé au méthyl-
mercure, qui peut occasionner de séveres dommages cérébraux, et perturber les divisions et
les migrations cellulaires en se fixant sur les protéines qui forment les microtubules du
cytosquelette. L’ensemble du développement de 1’organisme est alors perturbé. Le cas le plus
tristement célébre d’intoxication par le méthyl-mercure est certainement celui des pécheurs de
la baie de Minamata, au Japon, dont la découverte en 1956 est considérée comme 'un des
événements fondateurs de 1’écotoxicologie (Forbes et al. 1997). Une usine de fabrication
d’acétaldéhyde a provoqué la contamination par le mercure de la chaine alimentaire de la
baie. La population a rapidement montré de trés graves symptomes d’intoxication, et de
lourds effets tératogenes sont apparus dans les générations postérieures.

Il existe cependant un systéme de détoxication de certains organismes, d’une part par
I’excrétion incompléte du méthyl-mercure dans les phanéres lors de la mue, ce phénomene a
d’ailleurs été décrit chez plusieurs espéces de mammiféres, dont les loutres et les visons
(Halbrook et al. 1994, 1997 ; Hyvérinen et al. 2003). D’autre part, les cellules phagocytaires
ou de la microflore intestinale, peuvent amener a la séparation du groupement méthyl et une
¢élimination de I’ion Hg2+. Certains mammiferes marins, comme les Cétacés et les Pinnipedes,
ont semble-t-il développé un systéme de complexation du mercure avec le sélenium (Se),

limitant ainsi sa toxicité (Martoja et Berry, 1980 ; Cassereau, 2001).

L arsenic (As)

L'arsenic est un élément présent dans de nombreux minéraux, ses principaux minerais
sont le mispickel et le réalgar. Par lessivage et contamination naturelle, il est présent dans le
sol, I'eau et 1'air. Environ un tiers de l'arsenic dans I'atmosphére provient de sources naturelles,
comme le volcanisme, le reste résulte d'activités humaines. Des procédés industriels tels que
l'exploitation miniére, la fonte de minerais et le fonctionnement des centrales électriques au
charbon contribuent a la présence d'arsenic dans l'air, I'eau et le sol. Certains pesticides
agricoles, ainsi que des substances chimiques utilisées dans le traitement du bois contenaient
de l'arsenic. L’arsenic est également utilis€ en microélectronique, en informatique et dans

I’industrie pharmaceutique, ou il intervient dans la synthése de médicaments.
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Il peut exister sous une forme organique ou inorganique, l'arsenic inorganique étant
généralement considéré comme étant plus toxique. L’arsenic est chimiquement trés similaire
au phosphore, et il peut s’y substituer dans un trés grand nombre de réactions au sein des
organismes, en perturbant gravement leur fonctionnement. Il a, par ailleurs, tendance a
s’accumuler dans les organismes. Chez les mammiféres, une intoxication aigué est
généralement rapidement mortelle, aprés une phase de graves troubles digestifs et
cardiorespiratoires. Les intoxications chroniques se manifestent par des atteintes cutanées, des
mugqueuses, de 1’état des phaneres, de I’anémie, des troubles moteurs, ainsi que des atteintes
digestives, hépatiques et rénales. Chez I’homme, plusieurs études épidémiologiques ont réveélé
une augmentation de la fréquence des cancers et du nombre d’aberrations chromosomiques,
ainsi que des effets tératogenes et embryotoxiques chez des employés exposés a 1’arsenic. Ces
mémes effets ont été observés chez les animaux pour lesquels les effets de 1’intoxications a

I’arsenic ont été étudiés (base de données Biotox, INRS).

2.1.2.2 CONTAMINATION DES LOUTRES

Les ¢éléments traces font 1’objet de nombreuses études, a la fois en écotoxicologie
animale et en épidémiologie humaine. Nous avons choisi ici de présenter, dans le tableau
I11.8, les résultats d’études disponibles ne concernant que les différentes especes de loutres, en
nous focalisant évidemment sur la loutre d’Europe. La plupart de ces travaux portent sur des
échantillons de taille généralement réduite, et utilisent des animaux retrouvés morts le long
des routes ou noy¢s dans des engins de péche, mais n’ayant pas été choisis aléatoirement. Une
exception notable peut étre cependant citée, publiée récemment en France (Colas et al. 2005),
dans laquelle les tissus de plusieurs dizaines de loutres ont fait 1’objet de recherche de
nombreux ¢éléments métalliques.

Les études de distribution de métaux dans les tissus de loutres se sont focalisées sur le
mercure pendant une longue période, avant de se diversifier plus récemment. Cet élément est
en effet le seul, a notre connaissance, a avoir entrainé des signes cliniques d’intoxication chez
la loutre, voire des cas de mortalité, relatés dans la bibliographie. Ainsi, Kruuk et Conroy
(1991), ainsi que Gutleb et al. (1998), font mention de quelques cas de loutres retrouvées
mortes pres de sites lourdement contaminés par le mercure. Des troubles du comportement et
de I’équilibre ont été observés pour I’'une d’entre elles, préalablement a la mort. Les
concentrations hépatiques en mercure de ces individus ont atteint 30 4 96 pg.g” poids sec.

Aulerich et al. (1972) ont effectué des études expérimentales relatives aux concentrations
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toxiques des différentes formes du mercure dans 1’alimentation des visons américains
(Mustela vison), dont les résultats ont été étendus aux loutres de rivieres (Lontra canadensis)
par O’Connor et Nielsen (1980). Pour ces deux espéces, 5 pg.g” poids sec de méthylmercure
ajoutés a la nourriture s’aveérent l1étaux, apres 30 jours dans le cas du vison, 117 jours pour la
loutre (Aulerich et al. 1972 ; O’Connor et Nielsen, 1980). Gutleb et al. (1998) citent
¢galement une étude expérimentale dans laquelle des loutres de riviére, dont 1’exposition au
mercure a entrainé la mort, affichaient des concentration hépatiques de 33,4 pg.g” poids sec,
cette valeur pouvant étre considérée comme un seuil potentiellement 1étal, selon Mason et
Wren (2001). Néanmoins, la plupart des études font état de concentrations en mercure
nettement plus faibles, le plus souvent inférieures a 10 pg.g”' poids sec dans le foie ou les
reins, sans entrainer de signes cliniques apparents (tableau III.8).

Evans et al. (1998, 2000) et Hyvirinen et al. (2003) suggérent que I’Evolution a
permis la mise au point d’un systéme d’élimination du mercure par la mue trés efficace chez
les loutres, les concentrations en mercure dans le poil, remplacé deux fois par an chez la
loutre (Harper et Jenkins, 1982), étant significativement supérieures a celles du foie et du rein.
Kruuk et al. (1997) soulignent une corrélation positive entre la concentration en mercure et le
niveau des précipitations, mettant ainsi en évidence la contribution naturelle a la présence du
mercure dans les tissus de la loutre. Une étude récente a relevé des concentrations
relativement faibles en mercure dans 2 individus de loutre géante du Brésil issues du
Pantanal, un biotope pourtant hautement menacé par le mercure issu de I’orpaillage clandestin
(Fonseca et al. 2005) (tableau II1.8).

La mesure de la concentration du plomb dans les tissus des loutres n’a été effectuée
que dans un nombre restreint d’études (tableau II1.8). Gutleb et al. (1998) et Harding et al.
(1998a) citent des concentrations généralement inférieures a 2 pug.g™' poids sec dans le foie, ce
que Mason et al. (1986) ont également observé. Ces valeurs sont largement inférieures au
seuil critique de 25 pg.g”' poids sec, proposé par Ma (1989) pour les tissus des mammiféres.
Aucun de ces auteurs ne souligne une quelconque conséquence toxicologique sur les loutres,
mais cependant, la contribution du plomb a une vaste liste de composés toxiques pouvant agir
a plus ou moins long terme est généralement évoquée.

La mesure de la concentration du cuivre dans les tissus de loutres est assez récente.
L’¢éventail des concentrations hépatiques ou rénales est relativement large, il s’échelonne de
2,9 4 87,2 pg.g” poids sec suivant les études et les auteurs (tableau II1.8), pour des valeurs
moyennes le plus souvent inférieures a 30 pg.g™' poids sec. Mason et Wren (2001) citent une

concentration de 211 pg.g” poids sec dans le foie de loutres de riviére. Il semble que les
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variations interindividuelles de la concentration des organes en cuivre puissent é&tre
importantes, Mason et Stephenson (2001) citent des écarts pouvant aller jusqu’a un facteur
dix. Comme dans le cas du plomb, aucune conséquence toxicologique liée a I’exposition a de
fortes concentrations en cuivre n’est évoquée, il semble d’ailleurs que les concentrations
toxiques soient difficiles a évaluer avec précision dans le cas de du cuivre, oligo-¢lément
indispensable au bon fonctionnement des organismes. Cependant, des concentrations élevées
seraient susceptibles d’entrainer des troubles cliniques a long terme, si les capacités de
stockage par les métallothionéines sont dépassées. Ceci pourrait également perturber le
stockage (et donc la détoxication de I’organisme) d’autres ¢léments traces bivalents par ces
métallothionéines.

Les concentrations de cadmium, mesurées par différents auteurs dans les tissus de
loutres de plusieurs espéces, sont généralement restées faibles, inférieures a 1 pg.g” poids sec
dans le foie ou le rein. Les valeurs extrémes observées sont elles inférieures a 4 pg.g” poids
sec (tableau III.8). Il semble que des concentrations de cet ordre ne soient pas susceptibles
d’entrainer de conséquences pathologiques pour les loutres. Il semblerait également que les
loutres, et les autres prédateurs piscivores consommant en majorité des proies d’origine
dulcicole, soient moins exposées a la contamination par le cadmium que les espéces marines,
dans la mesure ou cet ¢lément s’avere plus biodisponible en milieu marin (Cassereau, 2001).
Selon Gutleb et al. (1998), une valeur de 100 ug.g” poids sec dans les tissus de mammiféres
est en effet considérée comme un seuil critique, et de telles concentrations n’ont jamais été
observées chez les mustélidés.

Les études de la concentration en arsenic dans les tissus de loutres sont trés rares, et a
notre connaissance la seule étude de ce type concernant la loutre d’Europe est celle de Colas
et al. (2005) (tableau IIL.8). Les concentrations mesurées en arsenic dans le rein sont faibles
(0,1 png.g”’ poids sec), et ne semblent pas entrainer de conséquences toxicologiques pour la
loutre. Dans une ¢étude consacrée a la distribution de cet €lément dans un vaste groupe
d’espéces marines, Kubota et al. (2001) relévent des concentrations moyennes de 2,7 pg.g”
poids sec dans le foie d’une dizaine de loutres de mer, et des valeurs maximales atteignant a
5,7 ng.g' poids sec. Il semble qu’il n’y ait pas de variations dans les concentrations
hépatiques en arsenic liées au sexe, et ces valeurs n’ont semble-t-il pas entrainé de
conséquences toxicologiques pour ces individus. Des études complémentaires concernant cet
¢lément trace s’aveérent donc nécessaires, et aucun seuil toxicologique n’est proposé.

Selon la plupart des études, a 1’exception du mercure, les ¢léments traces ne semblent

donc pas constituer une menace toxicologique immédiate pour les loutres. Cependant, ces

144



Chap. Ill. Dynamique de composés toxiques au sein de la loutre et de ses proies.

¢léments demeurent de bons indicateurs de 1’état de contamination du biotope occupé par les
différentes populations, et les conséquences toxicologiques d’exposition a long terme dans les
zones contaminées, souvent récemment recolonisées par I’espéce, restent encore inconnues

par manque de recul.

2.1.3 LES ANTICOAGULANTS
2.1.3.1 DEFINITION ET TOXICOLOGIE

Les anticoagulants sont des substances de synthése destinées a interagir avec le cycle
de la vitamine K, impliquée dans la synthése hépatique de certains facteurs de coagulation
sanguine (Thijssen, 1995). Activement utilisés dans le traitement des thromboses artérielles
ou veineuses chez I’homme, les anticoagulants le sont également dans le « controle »
d’especes indésirables, particulierement des rongeurs. Le principal anticoagulant utilisé en
France contre les campagnols est la bromadiolone, d’autres composés, comme la
chlorophacinone et le difénacoum, sont utilisés plus localement. La demi-vie de la
bromadiolone atteint 14 a 21 jours, selon le support et le type de sol (Giraudoux et al. 2006).
La méthode de traitement, généralement effectué en fin d’hiver, consiste a disposer des appats
empoisonnés (grains, carottes, pommes), a proximité des voies de passage des cibles : au sol
ou au fond de galeries pour les rats et les campagnols, sur les berges ou sur des radeaux de
polystyréne pour les ragondins et les rats musqués. Le mode d’action est relativement lent : en
fonction de la quantit¢ d’appat empoisonné ingéré, I’animal ciblé peut survivre plusieurs

jours, avant de mourir d’hémorragies, a la suite de traumas mineurs (Giraudoux et al. 2006).

2.1.3.2 CONTAMINATION DE LA FAUNE

Les especes cibles sont généralement les campagnols terrestres (Arvicola terrestris) et
les campagnols des champs (Microtus arvalis) pour les dégats causés au fourrage, ainsi que
les ragondins (Myocastor coypus) et rats musqués (Ondatra zibethicus), pour les dégats
causés aux digues, aux berges de rivieres et d’étangs, ou encore les rats surmulots (Rattus
norvegicus) (Birks, 1998 ; McDonald, 1998 ; Giraudoux et al. 2006). Certaines de ces espéces
ciblées, en particulier le campagnol terrestre, sont des proies privilégiées de nombreux
prédateurs. La persistance ¢élevée de 1’anticoagulant dans les tissus du rongeur, méme post-
mortem, entraine un risque de contamination secondaire du prédateur (Berny et al. 1997 ;
Giraudoux et al. 2006). Par ailleurs, la diminution de I’état général de I’espéce ciblée,

préalablement a la mort, rend sa capture plus facile. Les prédateurs ont alors tendance a
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choisir préférentiellement ces proies contaminées dans les zones traitées, ce qui augmente
d’autant ce risque de contamination secondaire (Murphy et al. 1998). La chouette effraie
(Tyto alba), le milan royal (Milvus milvus), la buse variable (Buteo buteo), le renard roux
(Vulpes vulpes), le putois (Mustela putorius), I’hermine (Mustela erminea), le vison d’Europe
(Mustela lutreola), la loutre, le lynx (Lynx lynx) ou le sanglier (Sus scrofa) sont autant
d’espéces dans les tissus desquelles des anticoagulants ont été retrouvés, la liste n’étant
d’ailleurs pas exhaustive (Berny et al. 1997 ; Birks et al. 1998 ; McDonald et al. 1998 ; Shore
et al. 2003 ; Fournier-Chambrillon et al. 2004). Pour cette derniére espéce, le risque de
contamination humaine existe dans des cas particuliers de sa consommation comme gibier.
De plus, la technique d’utilisation des anticoagulants n’étant pas sélective, il existe également
un risque de contamination directe d’especes syntopiques non ciblées, comme par exemple le
castor (Castor fiber), espéce protégée, ou le campagnol amphibie (Arvicola sapidus), espéce
actuellement sans statut mais en forte régression (Noblet, 2001) pour les milieux aquatiques,
le lievre (Lepus europeus), le chevreuil (Capreolus capreolus) ou le lapin (Oryctolagus
cuninculus), pour les milieux terrestres (Berny, 1997). La contamination de la loutre peut se
produire lors de la consommation de certaines de ses proies complémentaires (chapitre I),
comme les jeunes ragondins, les rats musqués, ou les campagnols amphibies, la capture de
campagnols terrestres demeurant treés rare (Dohogne et Leblanc, 2005).

Les concentrations au-dela desquelles un risque toxicologique existe semblent
variables selon I’espece, le régime alimentaire et I’état général de I’individu considéré. Dans
I’étude de Fournier-Chambrillon et al. (2004), les concentrations hépatiques de Ia
bromadiolone ont atteint 2,0 et 2,6 pg.g”, respectivement pour un vison d’Amérique et un
putois, pour lesquels 1’exposition a I’anticoagulant est la cause de la mort. La concentration
moyenne atteint 6,6 pg.g” dans le foie de loutres de la méme étude, sans entrainer leur mort.
Une concentration hépatique moyenne en bromadiolone de 1,5 pug.g” a causé la mort de 22
renards, analysés par Berny et al. (1997). Dans cette méme étude, les concentrations
hépatiques moyennes en bromadiolone ont atteint 0,3 et 0,4 pg.g”, respectivement pour la
chouette effraie et la buse variable, également tuées par la consommation de campagnols
contaminés. Une étude expérimentale, citée par McDonald et al. (1998), indique une
concentration en bromadiolone de 0.2 pg.g' dans le foie d’hermines tuées par la
consommation de campagnols contaminés. Paradoxalement, les prédateurs les plus spécialisés
dans la capture de campagnols (hermine, chouette et buse) affichent les concentrations
hépatiques en bromadiolone les plus faibles (0,2 a 0,4 pg.g™), les prédateurs capturant trés

rarement les campagnols (loutre) affichent les concentrations les plus fortes (6,6 pg.g”,
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concentration par ailleurs non létale), tandis que les prédateurs plus opportunistes (vison,
putois, renard) se caractérisent par des concentrations intermédiaires (1,5 & 2,6 pg.g”).
Compte tenu du tres faible échantillonnage, ces valeurs sont a interpréter avec prudence, mais
I’hypothése de I’intervention de mécanismes de détoxification, induits par la présence des
anticoagulants chez les prédateurs les plus exposés, pourrait étre avancée. Par ailleurs, les
anticoagulants se caractérisant par un effet différé et un caractére accumulatif, I’interprétation
d’une valeur ponctuelle peut s’avérer délicate.

Si les cas avérés de mortalité de prédateurs, liée a I’exposition aux anticoagulants
restent relativement rares, en regard des surfaces traitées et des quantités utilisées, il n’en
demeure pas moins que ces substances toxiques peuvent avoir des effets déléteéres sur des
especes ou des populations dont 1’état de conservation est précaire, ou fragilisé par d’autres

facteurs (Berny et al. 1997 ; Fournier-Chambrillon et al. 2004).

2.2 MATERIELS ET METHODES
2.2.1 METHODOLOGIE DU DOSAGE DES ORGANOCHLORES

1,0 a 8,0 g d’échantillon, selon sa masse initiale, sont ajoutés a 30 ml d’'un mélange
hexane/acétone (75/25% V/V). Lorsque la quantité¢ et 1’état de conservation du tissu le
permettent, I’échantillon est fragmenté en vue de réaliser les analyses en duplicats, voire en
triplicats. Les échantillons sont broyés manuellement, ou a 1’aide d’un Potter. Le surnageant
est prélevé et filtré sur une membrane séparatrice de phase (Whatman 1 PS). Cette phase
préliminaire d’extraction est réalisée deux fois, puis le surnageant est évaporé a 60°C dans un
évaporateur rotatif (Rotovapor®). L’extrait sec est repris dans 5 ml d’hexane. 2 ml d’acide
sulfurique fumant (7% SOs3) sont ajoutés, ’ensemble est mélangé au Vortex puis subit une
centrifugation a 3000g pendant 10 minutes. Le surnageant issu de cette hydrolyse acide est
utilisé pour le dosage des pesticides organochlorés, selon le protocole décrit par Berny et al.
(2002). Cette hydrolyse acide entraine, selon (Bernal et al. 1992), un risque d’altération de
certains pesticides. En paralléle, 1 ml de ce méme surnageant issu de la premiere hydrolyse
acide est mélangé a 1 ml de potasse alcoolique a 2%, puis le mélange est placé sous agitation
30 minutes dans un bain-marie a 50°C. A la fin de cette période et apres refroidissement, 2 ml
d’eau distillée rincée et purifiée a I’hexane sont ajoutés, le mélange est alors centrifugé a 3000
g pendant 10 minutes. Le surnageant subit une seconde hydrolyse acide, par adjonction de 1
ml d’acide sulfurique fumant (7% de SO;). Aprés une derniére centrifugation a 3000g pendant

10 minutes, le surnageant est utilisé pour le dosage des PCBs.
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L’analyse est effectuée en chromatographie en phase gazeuse, sur un chromatographe
HP5890 Series II équipé d’un détecteur a capture d’¢électrons au nickel (GC-*Ni ECD). Le
systéme est complété par un injecteur automatique HP6890 et un systéme d’intégration
HP3394. La colonne utilisée est de type capillaire (Restek Rtx-5, Macherey-Nagel, Hoerdt,
France), de 60 m de long, avec un diametre interne de 0,25 mm, et un film de 0,25 pm
d’épaisseur. Le gaz vecteur utilisé est I’azote (99,995 %, Air Liquide), a un débit de 1,2 ml
par minute. Le programme de température effectué est le suivant :

- 2 minutes a 75°C,

- puis augmentation de 15°C par minute jusqu’a 150°C,

- puis augmentation de 1,2°C par minute de 150°C a 256°C,
- puis augmentation de 25°C par minute jusqu’a 300°C.

La durée totale de I’analyse est de 110 minutes. Le volume injecté par 1’injecteur
automatique est de 2 ul, et chaque passage est suivi d’une phase de ringage a 300°C. Les
injections sont effectuées en duplicats. Aprés 5 échantillons, un ringage complémentaire est
réalisé par I’injection de 2 pl d’hexane. Afin d’éviter tout risque de décalage dans la détection
des pics par le systeme d’intégration, des échantillons de référence (standards) sont injectés
réguliérement, et le systéme est alors, le cas échéant, ré-étalonné.

Les concentrations totales de PCBs données dans cette étude sont calculées comme
étant la somme des 16 isomeres individuels (congénéres) mesurés, dont les nomenclatures
IUPAC sont : 28, 52, 77, 101, 105, 118, 126, 128, 138, 149, 153, 156, 169, 170, 180 et 187.
Certains de ces congénéres, comme le 128, 138, 153, 169, 170, 180 ou 187 appartiennent aux
groupes IV et V des congéneres de PCBs, qui figurent parmi les plus toxiques et les moins
métabolisables par les organismes. Les standards utilisés proviennent tous de CIL (Sainte-Foy
la Grande, France), et leur pureté est supérieure a 99%. La linéarité est déterminée entre 5 et
100 ng/g (r* > 0,99 sur les standards), et la limite de détection de situe entre 0,5 et 1,0 ng/g

pour les différents congéneres.

2.2.2 METHODOLOGIE DU DOSAGE DES ELEMENTS TRACES

Le foie et le rein ont été utilisés pour cette analyse, ces organes €tant les plus exposés a
la bioaccumulation de métaux lourds par leur fonctionnement physiologique. Les
prélevements ont porté sur plusieurs lobes de chacun de ces organes (la loutre est le seul
mustélidé dont le rein est polylobé, Cassereau, 2001). Le matériel de dissection utilisé est

constitu¢ d’alliages neutres ne larguant pas d’¢léments métalliques (acier inoxydable). Les
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échantillons ont été stockés en emballages non métalliques, pour éviter tout risque de
contamination. Le matériel de dissection a été remplacé ou nettoyé par bain d’eau oxygénée

10 volumes entre chaque animal, pour les mémes raisons.

2.2.2.1 DOSAGES DU PLOMB, DU CADMIUM ET DU CUIVRE

Principe : I’échantillon de foie ou de rein est minéralisé a 700°C, en présence d’acide
sulfurique (H2SO,) afin de minimiser les pertes de plomb et de cadmium. Les cendres sont
ensuite dissoutes dans une solution d’acide nitrique a 10%. La mesure s’effectue enfin par
absorption atomique en four avec une cuvette plateforme.

Préparation des échantillons : les prélévements de tissus (foie ou rein) sont séchés au
four dans des barquettes en aluminium, pendant 1 h a 110°C, puis pendant 5 h a 180°C. Le

calcul du pourcentage d’humidité correspond a la formule :

(PF-PS) / PF-P x 100

Avec : PF : Poids fraisen g ;
PS : Poidssecen g;
P : Poids de la marquette en g.

Apres le séchage, les échantillons sont écrasés au pilon, pour obtenir une poudre fine
et homogene. 0,3 a 0,5 g de cet échantillon sec est ensuite introduit dans une capsule en
porcelaine, et 1 ml d’acide sulfurique a 50 % est ajouté. L’ensemble est ensuite minéralisé
pendant 16 h (passage de 20°C a 700°C en 10 h, puis maintien a 700°C pendant 6h). Les
cendres obtenues sont reprises dans 2 ml d’acide nitrique, puis chauffées jusqu’a évaporation
du liquide. Apres refroidissement, 1 ml d’acide nitrique a 10% est de nouveau ajouté, et
I’ensemble est transféré dans un tube polypropyléne de 10 ml et complété a 1’eau ultra pure de
type milli-Q. Dans le cas du dosage du cuivre, cette solution est ensuite reprise et diluée 50
fois. L’ensemble des essais est réalisé en duplicats. Des solutions étalons sont préparées, a
partir :

- d’une solution mére de plomb a 1000 mg.I"", la solution finale étant & 20 pug.I" ;
- d’une solution mére de cadmium a 500 mg.1", la solution finale étant 4 5 pg.I™" ;

- d’une solution mére de cuivre & 1000 mg.I"", la solution finale étant a 10 pg.I™".
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Dosage : la concentration en métaux est analysée a I’aide d’un spectromeétre
d’absorption atomique Zeeman (UNICAM 989 QZ), utilisant des lampes spécifiques de
chaque métal, a différentes longueurs d’onde (plomb: 217 nm; cadmium: 228,8 nm et
cuivre : 324,8 nm). Les courbes d’étalonnage sont réalisées en 5 points (2 & 20 pg.I”" pour le
plomb, 0,5 4 5 pg.1" pour le cadmium et de 1 a 10 pg.1" pour le cuivre).

La concentration en métal est calculée a partir de la courbe d’étalonnage et les
résultats sont exprimés en pg.kg” de poids sec. Cette technique permet le dosage de teneurs
moyennes comprises entre 100 et 1500 pg.kg™” pour le plomb, 25 et 500 pg.kg' pour le

cadmium et 12,5 4 500 mg.kg" pour le cuivre.

2.2.2.2 DOSAGE DU MERCURE

Principe : la méthode consiste a déterminer la concentration en mercure hépatique par
spectrophotométrie atomique aprés minéralisation humide par micro-ondes focalisées
(Ethos®).

Préparation des échantillons: 1 g d’échantillon est introduit dans le matras de
minéralisation. On y ajoute 1 ml d’eau milli-Q, 1,5 ml d’eau oxygénée (H,0O,), et 6 ml d’acide
nitrique & 65 %. L’ensemble est ensuite minéralisé dans un four Ethos”™, avec pour programme
de température : montée jusqu’a 180°C en 10 min puis pallier de 15 min. Une fois
minéralisés, les échantillons sont versés en tubes Falcon et conservés au congélateur a - 20°C
jusqu’a analyse. Celle-ci a lieu apres ajout de permanganate de potassium (a 6,4 %, jusqu’a
obtention d’une solution violette), ajustement a 50 ml a I’eau milli-Q décongelée et filtration
des cendres sur papier Whatman. Toutes les préparations sont réalisées en double.

Dosage : la concentration en mercure est mesurée par un spectrometre d’absorption
atomique Perkin Elmer Analyst, équipé d’une lampe de mercure ELD (180 mA avec la
modulation, longueur d’onde 253,7 A). La concentration en métal est calculée a partir de la
courbe d’étalonnage (standard 0 = blanc, standard 1 = 5 pg. 1", standard 2 = 10 pgl™”,
standard 3 = 15 pg.l" et standard 4 = 20 pg.l™). Le seuil de détection est de 14 pg.l”. Pour
chaque série, un échantillon a blanc est passé et un autre avec ajout (1 ml de solution a 0,5
mg.I"" de mercure), pour la vérification et I’étalonnage du systéme de mesure. Les teneurs T

en mercure sont exprimées en mg.kg-1 selon la formule :

T=(Cexf)/m

(Avec Ce : concentration en mg.I", f: facteur de dilution et m : masse en kg.).
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2.2.2.3 DOSAGE DE L'ARSENIC

Principe : la méthode consiste a déterminer la concentration hépatique en arsenic par
spectrophotométrie atomique aprés formation d’hydrures d’arsenic dans une solution d’acide
chlorhydrique avec borohydrure de sodium.

Préparation des échantillons : 2 g d’échantillon (dans le cas de foies) sont mixés
(selon INAAO711) et mélangés a 3 ml d’une solution de magnésie (4,0 g MgO et 40 g
Mg(NOs),, g.s.p 100 ml) dans un creuset de four a calcination. Celui-ci est chauffé a 700°C
en 8 heures, puis un pallier de 8§ heures au minimum est observé. Lorsque les cendres sont
refroidies aux alentours de 100°C, elles sont humectées a I’eau Milli-Q, puis dissoutes dans 4
ml d’une solution d’HCI a 50 % (dilution d’une solution d’HCI fumant a 50%). 2,5 ml de
solution iodure de potassium/acide ascorbique sont ensuite ajoutés, et le volume est ajusté a
25 ml a I’eau Milli-Q puis filtré (papiers-filtres sans cendres Whatmann 541). Le mélange est
ensuite réduit au bain-marie a 80°C pendant une heure.

Dosage : la concentration en arsenic est mesurée par un spectrometre d’absorption
atomique Pelkin Elmer Analyst, équipé d’un passeur FIAS. Intensité de la lampe EDL : 380
mA, fente 0,7 et A=193,7 nm. La concentration en ¢élément trace est calculée
informatiquement a partir de solutions standards (St 0, St 1, St2, St3 et St4,a0, 1,2, 3,ct4
ml d’une solution 4 0,5 mg.I" d’As, respectivement) et d’une validation technique basée sur la
linéarité de la valeur retrouvée de ’ajout. La limite de détection est de 0,014 mg.kg™, la limite

de quantification est de 0,028 mg.kg™.

2.2.3 DOSAGE DES ANTICOAGULANTS

Principe : la recherche d’anticoagulants est réalisée sur un échantillon de foie, broyé
en présence d’acétone. Le dosage s’effectue en chromatographie liquide haute performance
(HPLC).

Préparation des échantillons : 0,2 g de foie sont pesés dans un tube a centrifuger de
100 ml. 200 pl de solution de supplémentation d’étalon interne a 2,5 pg/ml (Difénacoum lot
395167 dans du méthanol Carlo Erba code 412532), sont ensuite ajoutés, puis 10 ml
d’acétone (Riedel de Haén Pestanal code 34480). Le mélange est broyé 20 secondes a
I’ultrathurrax, puis centrifugé 5 minutes a 3000 tr/min. 2 ml de la phase surnageante
acétonique sont évaporés sous courant d’air a 50°C, le résidu sec est repris par 200 pl de
phase mobile (Méthanol HPLC Carlo Erba, tampon phosphate (KH,PO4-Na,HPO,4) 25 mM
pH= 6,5, 70/30 respectivement).
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Dosage : la concentration en anticoagulants (Bromadiolone, Chlorophacinone et
Difénacoum) est mesurée selon la méthode de chromatographie liquide a haute performance
(HPLC) décrite par Berny et al. (2006). La colonne utilisée est une LicroCART Nucléodur
100-5um C18 EC Macherey-Nagel, longueur 25 cm, diamétre interne 4,6 mm. Des pompes a
gradient Merck L 7100 (débit 1ml/min), un détecteur fluorimétrique Merck F 1000
(sensibilité 0,01 aufs, longueur d’ondes 315 nm (excitation), 390 nm (émission)), un injecteur
automatique Merck AS 2000 (volume injecté 50 pl, boucle 100 pl). Le logiciel D7000 HSM
Merck assure I’intégration des pics. L’identification de chaque anticoagulant est réalisée par
comparaison des temps de rétention des composés présents dans 1’échantillon et celui d’un
standard connu. Les limites de détection sont de 0,1 pg/g pour le tube digestif, de 0,05 pg/g

pour les tissus du corps (hors foie), de 0,3 pg/g pour le foie. La teneur (T) est calculée selon :

T (ug/g) = (R essai) x (C étalon) x dilution / (R étalon) x (PE échantillon)

Avec R essai : rapport des surfaces étalon/étalon interne de la solution essai
R étalon : rapport des surfaces étalon/étalon interne de la solution étalon
C étalon : concentration en Bromadiolone de la solution étalon (1 pg/ml)
PE prélevement : prise d’essai de 1’échantillon en g
Dilution : facteur de dilution (1)

2.2.4. EXPRESSION DES RESULTATS : POIDS SEC, POIDS DE
LIPIDES OU POIDS FRAIS ?

Plusieurs types d’expression des résultats sont proposés dans la bibliographie, les
concentrations pouvant étre basées sur :

- le poids frais de I’échantillon analys¢ ;
- le poids sec de ce méme échantillon ;
- le poids de lipides de ce méme échantillon.

L’expression en poids frais semble étre la plus simple, elle ne nécessite, en effet,
qu’une manipulation limitée des échantillons. L’expression des résultats « en poids sec »
nécessite théoriquement une déshydratation préalable des échantillons, qui est parfois
nécessaire au bon déroulement du protocole analytique (comme dans le cas de nos dosages
d’¢éléments traces ou d’anticoagulants, voir ci-dessus). L’expression « en poids de lipides »
implique de mesurer la proportion de ces derniers dans I’échantillon. Cette derniére mesure
peut néanmoins paraitre appropriée, dans la mesure ou les produits toxiques recherchés sont,

pour la plupart, hydrophobes, et s’adsorbent préférentiellement sur les lipides. Cependant, et
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bien souvent de I’aveu méme des auteurs, nombre de résultats fournis dans la bibliographie ne
proviennent pas d’une mesure en poids sec, ou en poids de lipides, mais sont une conversion a
partir de résultats en poids frais, a partir de facteurs de conversion variables selon I’espece, le
sexe, 1’age de l’individu et 1’organe considéré. Ainsi, pour passer d’une concentration
exprimée en poids frais a la méme concentration exprimée en poids de lipides, Jefferies et
Hanson (1987) ont établi un taux de conversion d’environ 14 pour un animal dont la quantité
de graisse est « normale », d’environ 73 pour un animal « carencé », la « moyenne » retenue
pour les calculs étant environ de 30 (Jefferies et Hanson, 1987, 2000 ; Mason et al. 1992 ;
Kruuk et Conroy, 1996 ; Gutleb et Kranz, 1998). Pour convertir une concentraiton exprimée
en poids frais a une concentration exprimée en poids sec, Mazet et al. (2005) proposent un
taux de conversion de 4,0. Comme ces auteurs I’ont souligné, aucun animal ne dispose du
méme pool en poids sec de lipides, en fonction de son sexe, de son état (gestante, malade...),
de la saison, de son age ou de son alimentation (voir chapitre II). Par ailleurs, la proportion en
lipides des organes est également variable, selon les mémes facteurs, notamment si 1’on
compare le foie ou la graisse d’un méale et d’une femelle allaitante. Aucune des trois méthodes
d’expression des résultats n’est donc exempte de risques de sous- ou de sur-estimations des
concentrations en produits toxiques. A 1’exception des résultats concernant les métaux lourds
et les anticoagulants, systématiquement exprimés en poids sec en raison de la nature de la
méthode analytique, les résultats seront exprimés en poids frais, et/ou convertis, en poids de
lipides ou en poids sec (selon Jefferies et Hanson, 1987, et Mazet et al. 2005) afin de pouvoir,

le cas échéant, les comparer avec ceux décrits dans la bibliographie.

2.2.5 ANALYSES STATISTIQUES

Les concentrations en pesticides organochlorés et en PCBs des tissus, des épreintes de
loutres ou des tissus de proies provenant des différentes zones d’étude ont été analysées et
comparées en utilisant les tests non paramétriques de Wilcoxon et de Mann-Whitney, pour les
comparaisons deux a deux et multiples, respectivement. L’évolution amont aval de ces
concentrations a ¢été analysée en utilisant le test non paramétrique de Tendance. La
distribution des €léments traces a été analysée et comparée entre les différentes espéces de
carnivores en utilisant les tests non paramétriques de Wilcoxon et de Mann-Whitney, pour les
comparaisons deux a deux et multiples, respectivement. La distribution des anticoagulants au
sein des tissus de loutres a été analysée en utilisant 1’analyse de la variance a un facteur

(ANOVA, a=0,05).
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Tableau III.9. Concentrations moyennes

et valeurs extrémes des pesticides

organochlorés dans les épreintes de loutres pour les 8 zones. Les valeurs correspondent aux
moyennes géométriques, exprimées en mg.kg™”' poids de lipides.

Zone  Echantillons Somme DDTs Autres Pesticides Pesticides Totaux
(n=) (DDT+DDE+DDD) (Aldrine, Dieldrine,
Heptachlor + epox, Lindane)
1 8 0,2 (0,01 —1,1) 0,2 (0,0-0,7) 0,4 (0,01 -2,1)
2 29 0,3 (0,05-1,4) 0,4(0,2-1,1) 0,7 (0,2-1,8)
3 8 0,4 (0,1 —1,8) 0,5 (0,0-0,9) 0,9 (0,3-1,4)
5 25 0,3 (0,04 - 1,6) 0,5 (0,1 -0,9) 0,8 (0,1 —2,1)
6 29 0,7 (0,04 — 1,36) 0,4 (0,1 -2,0) 1,1 (0,1 -1,8)
7 31 0,9 (0,3-9,9) 0,6 (0,1 —2,1) 1,5(0,3-11,4)
8 30 2,2 (0,3-10,5) 0,5 (0,1 —4,1) 2,7(0,1 -11,5)
9 10 2,4(0,5-9,1) 0,9 (0,3-5,9) 3,4 (0,8 -14,5)
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2.3 RESULTATS
2.3.1 CONTAMINATION PAR LES PESTICIDES ET LES PCBs
2.3.1.1 ETUDE DES EPREINTES DE LOUTRES

Pour cette étude de la distribution des composés organochlorés dans les épreintes de
loutres, les prospections ont permis de récolter 388 épreintes de type I ou I, regroupées en
170 échantillons (figure II1.2). Des échantillons ont pu étre analysés dans 1’ensemble des
zones, a I’exception de la zone 4 (bassin du fleuve Loire dans le département de 1’Allier),

pour laquelle aucun résultat n’est donc présenté.

Les pesticides organochlorés dans les épreintes

Le tableau II1.9 présente, pour chaque zone, la concentration mesurée des pesticides
organochlorés recherchés dans cette étude. Des sommes partielles sont effectuées dans un
souci de lisibilité. Les résultats sont ici exprimés en mg.kg" poids de lipides, a partir de
valeurs brutes en mgkg' poids frais, dans un souci de comparaison avec les valeurs
disponibles dans la bibliographie. L ensemble des échantillons se caractérise par des valeurs
détectables de pesticides organochlorés, en particulier de métabolites du DDT (DDE et DDD).

Plusieurs échantillons (n=4) contenaient des traces de DDT, en concentrations
supérieures aux limites de détection. La valeur du ratio DDT/DDE atteint 3,9 pour I’ensemble
des zones, ce qui témoigne d’une contamination globale ancienne (Mason et Macdonald,
1986), mais souligne la rémanence de ces composés dans les sols. Compte tenu de la date
d’interdiction de ce compos¢, une utilisation postérieure a cette derniére, source de
contamination de ces échantillons, n’est pas exclue. Les valeurs moyennes des sous-produits
du DDT ont varié de 0,2 mg kg™ poids de lipides dans la zone 1 a 2,4 mg.kg™ poids de lipides
dans la zone 9 (tableau II1.9). Les valeurs moyennes de la somme totale des pesticides
organochlorés ont varié de 0,4 mg.kg" poids de lipides dans la zone 1 & 3,1 mg.kg™ poids de
lipides dans la zone 9 (tableau II1.9).

A quelques exceptions pres, des différences significatives de la somme des sous-
produits du DDT et de la somme totale des pesticides ont été observées pour I’ensemble des
zones (Wilcoxon et Mann-Whitney, p<0,05).

Nous avons, par ailleurs, observé une augmentation significative des concentrations
des sous-produits du DDT et de la somme totale des pesticides, entre les zones 5 a 9,
appartenant toutes au bassin versant de I’Allier (test de Tendance, w*= 3,8, p<0,05).

Concernant ces cing zones, les valeurs les plus faibles ont été observées dans la zone 5 (0,3 et
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Tableau III.10. Concentrations moyennes et valeurs extrémes des PCBs dans les
épreintes de loutres pour 8 zones. Les valeurs correspondent aux moyennes géométriques,
exprimées en mg.kg"' poids de lipides.

Zones Echantillons (n=) Congénere 153 Somme 16 PCBs
1 8 1,2 (0,6 —2,0) 3,6 (1,9-8,7)
2 29 1,9 (1,1 -3,1) 42(1,5-11,4)
3 8 1,1 (0,2-2,1) 4,7 (1,1 -19,6)
5 25 1,3 (0,7-2,9) 5,1 (0,9 -21,2)
6 29 2,3(1,0—-4,7) 7,1 (2,2-11,7)
7 31 2,1(1,5-17,2) 7,9 (1,3 -35.5)
8 30 2,1 (1,7-17,6) 13,6 (0,5 — 149,1)
9 10 2,6 (1,9-8.9) 15,4 (1,8 - 201,5)
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0,8 mg.kg' poids de lipides, respectivement pour la somme des DDTs et des pesticides
totaux), tandis que les valeurs les plus élevées ont été observées dans la zone 9 (2,4 et 3,4
mg.kg" poids de lipides, respectivement pour la somme des DDTs et des pesticides totaux)
(tableau II1.9). Les zones 5 et 6 peuvent étre considérées comme des zones de tétes de bassins,
tandis que les zones 7, 8 et 9 se situent plus a I’aval (figure III.1). Nos résultats mettent donc
en évidence une augmentation des concentrations en pesticides organochlorés dans les
épreintes de loutres de l’amont vers I’aval du bassin de I’Allier. Globalement, les
concentrations moyennes totales sont trois fois plus élevées dans les zones les plus a 1’aval, ce
qui a été noté par d’autres auteurs (Mason et al. 1992 ; O’Sullivan et al. 1993 ; Mason et
Macdonald, 1994). Ces valeurs semblent susceptibles d’affecter certains individus,

particulierement a I’aval, dans des cas d’accumulation a moyen ou long terme.

Les PCBs dans les épreintes

Le tableau III.10 présente, pour chaque zone, la concentration mesurée dans les
¢épreintes des PCBs recherchés dans cette étude. Deux séries de concentrations sont
présentées, celles correspondant au seul congénére 153, considéré comme 1’un des plus
persistants et faciles a quantifier, et donc indicateur du niveau général de contamination
(Leonards et al. 1998), et celles correspondant a la somme totale des 16 congénéres
recherchés dans notre protocole (IUPAC N°28, 52, 77, 101, 105, 118, 126, 128, 138, 149,
153, 156, 169, 170, 180 et 187).

Comme dans le cas des pesticides, les PCBs ont ét¢é mesurés dans 1’ensemble des
échantillons utilisés. Pour les PCBs, comme pour les pesticides, nous avons observé des
différences significatives de la somme des congénéres de PCBs pour les différentes zones, a
de rares exceptions pres (zones 1 a 3) (Wilcoxon et Mann-Whitney, p<0,05) (tableau III.10).
Certaines valeurs individuelles de congénéres, comme celles des congéneres 138 et 180, se
caractérisent également par des variations significatives entre les différentes zones (données
non présentées). Comme dans le cas des pesticides, nous avons par ailleurs observé une
augmentation significative des concentrations des PCBs totaux, entre les zones 5 a 9,
appartenant au bassin versant de 1’Allier (test de Tendance, w*= 3,3, p<0,05) (tableau I11.10).
Concernant ces cinq zones, les valeurs les plus faibles ont été observées dans la zone 5, tandis
que les valeurs les plus ¢élevées ont été observées dans la zone 9 (respectivement 5,1 et 15,4
mgkg' poids de lipides) (tableau III.10). Les valeurs observées dans les autres zones,

correspondant a d’autres bassins versants (zones 1, 2 et 3), ont été plus faibles (tableau II1.10).
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Ces concentrations sont comparables a celles observées par Mason et al. (1992) et
Mason et Macdonald (1994), et, a la suite de ces auteurs, nous notons une augmentation des
concentrations avec |’implantation humaine, dans ces différentes zones. Nos résultats
confirment donc I’existence d’un gradient croissant de contamination des bassins et des
réseaux trophiques aquatiques par concentration progressive de 1’amont vers 1’aval, suggérée
par Smit et al. (1994). Les concentrations en PCBs dans les épreintes s’avérent supérieures a
celles des pesticides pour la zone géographique considérée, ce que d’autres études ont
¢galement souligné (Mason et Macdonald, 1994 ; Mazet et al. 2004, 2005). Les deux
congénéres les plus abondants dans les épreintes ont été les congénéres 138 et 153, qui ont
constitué respectivement 22,5 et 18,4 % du total des 16 congénéres recherchés. Ce dernier
congénére, comme de nombreux autres hexachlorobiphényles, s’avere résistant aux
monooxygénases du foie des poissons, et se caractérise généralement par des teneurs élevées
dans les organismes de niveau trophique élevé (Kannan et al. 1995 ; Hill et Napolitano,
1996). 11 parait donc assez logique de retrouver ce composé en abondance dans les épreintes

d’un consommateur de poissons comme la loutre (tableau II1.10).

2.3.1.2 ETUDE DES TISSUS DE LOUTRES

Pour cette étude de la distribution des composés organochlorés dans les tissus de
loutres, 20 cadavres ont été collectés dans le cadre du réseau décrit ci-dessus (paragraphe

1.3.2).

Les pesticides organochlorés dans les tissus

Le tableau III.11 présente, pour I’ensemble des 20 loutres analysées, les
concentrations des pesticides organochlorés mesurées dans le foie, le rein et le tissu adipeux.
Des sommes partielles ont été effectuées, dans le but d’améliorer la lisibilité. Les valeurs
correspondent aux moyennes géométriques calculées a partir de duplicats ou de triplicats,
suivant la quantité de tissu disponible. Comme dans le cas des épreintes, les données sont
exprimées en mg.kg™' poids de lipides, aprés conversion a partir de valeurs initiales en poids
frais, dans un souci de comparaison avec la bibliographie et de cohésion avec les résultats
concernant les épreintes.

A T’exception de trois individus, la femelle LF 01 et les males LM 05 et LM 15,
I’ensemble des échantillons analysés se caractérise par des concentrations détectables de

pesticides organochlorés, en particulier de métabolites du DDT (DDE et DDD), d’aldrine et
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Foie Graisse Rein

Figure II1.10. Concentrations moyennes en pesticides organochlorés du foie, de la
graisse et du rein des loutres. Les valeurs correspondent aux moyennes géométriques des
données individuelles, exprimées en mg.kg” poids de lipides. Les différences significatives
sont signalées par une étoile.

0 -+
Femelles Males Femelles Males Femelles Males

Foie Graisse Rein

Figure III.11. Concentrations moyennes en pesticides organochlorés du foie, de la
graisse et du rein des loutres femelles et males. Les valeurs correspondent aux moyennes
géométriques des données individuelles, exprimées en mgkg' poids de lipides. Les
différences significatives sont signalées par une étoile.
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de lindane (tableau II1.11). A de rares exceptions pres (LM 06 et LM 09), les métabolites du
DDT constituent la majeure partie du total des pesticides organochlorés mesurés dans les
tissus. Le DDT a été détecté a deux reprises, a de tres faibles concentrations, dans la graisse
de deux individus différents (LM 04 et LM 06). Ces deux individus proviennent du méme
secteur, les sites de découverte de leurs cadavres ne sont en effet séparés que d’environ trois
kilometres, ces deux males ayant été découverts a deux mois et demi d’intervalle. Comme
nous I’avons supposé lors de la détection de DDT dans les épreintes (dans des zones
différentes), compte tenu de la date d’interdiction du DDT (1973 en France), ces résultats
suggerent une utilisation relativement récente de cet insecticide dans le territoire exploité par
ces deux loutres. L’individu le plus contaminé par les pesticides organochlorés est LM 16, les
teneurs totales atteignent 9,0 4 9,4 mg.kg” poids de lipides, respectivement dans la graisse et
le foie, et 5,9 mg.kg™ poids de lipides dans le rein (tableau II1.11). Ce male se caractérise, par
ailleurs, par I’indice de condition K le plus faible de cette étude (K = 0,62, voir ci-dessus),
sans qu’une relation directe de cause a effet puisse étre mise en évidence. Hormis les trois
loutres ne présentant aucune trace d’aucun des pesticides recherchés, I’individu le moins
contaminé est LM 01, dont les concentrations en pesticides dans le foie et la graisse ont été
respectivement de 0,4 et 0,2 mg.kg" poids de lipides, aucune trace de pesticide n’ayant été
détecté au niveau des reins de cet individu (tableau III.11). De fait, les variations
interindividuelles des concentrations en pesticides dans les tissus sont relativement ¢élevées,
elles peuvent atteindre, en effet, parfois un facteur supérieur a 20.

La répartition des pesticides organochlorés est hétérogene selon 1’organe considéré. En
effet, le foie est ’organe dans lequel les concentrations sont les plus élevées, les pesticides
étant également trés présents dans la graisse (tableau III.11). Le caractere lipophile de ces
composés explique probablement leur fixation privilégiée dans des organes riches en lipides.
Si aucune différence significative de la contamination par les pesticides n’a pu étre mise en
évidence entre la graisse et le foie, en revanche, la contamination du rein s’est avérée
significativement plus faible que celle du foie et de la graisse (figure II1.10) (Mann-Whitney,
p<0,05). Nous n’avons pas pu mettre en évidence une quelconque différence de la
concentration des pesticides organochlorés suivant 1’age des loutres. En effet, les
concentrations mesurées dans le foie, la graisse et le rein des subadultes et des adultes sont
trés peu différentes, et la comparaison avec les juvéniles s’avere délicate, en raison de la taille
de I’échantillon de cette classe d’age (tableaux III.1 et II1.9).

Par ailleurs, il existe une différence significative des concentrations en pesticides

organochlorés entre les males et les femelles, et ce, quel que soit I’organe considéré. Les
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femelles semblent accumuler les plus fortes concentrations de pesticides dans leurs tissus
(figure I1I.11) (Mann-Whitney, p<0,05). Néanmoins, la taille totale de notre échantillon et
I’importance des écarts-types associés aux concentrations moyennes présentées relativise ces
résultats. Enfin, aucune relation particuliére entre la concentration des pesticides dans les

tissus et I’indice de condition K (tableau II1.2) n’a pu étre mise en évidence.

Les PCBs dans les tissus

Le tableau II1.12 présente, pour 1’ensemble des 20 loutres analysées, les concentrations
des PCBs mesurées dans les différents tissus. Plusieurs séries de concentrations sont
présentées, celles correspondant au seul congéneére 153, considéré comme ['un des plus
persistants et faciles a quantifier, et donc indicateur du niveau général de contamination
(Leonards et al. 1998), puis celles correspondant aux congénéres 77 et 138. Le congénére 77
est en effet connu pour sa facilité de métabolisation par de nombreux oiseaux et mammiferes,
dont la loutre, tandis que le congénére 138 est semble-t-il fortement accumulé dans les tissus
de la loutre, en raison de son impossibilité physiologique a dégrader ce composé (Tans et al.
1996 ; Leonards et al. 1997). Les concentrations relatives et totales de ces trois congéneéres
sont donc a priori indicatrices de la toxicité globale des PCBs pour la loutre, ainsi que leur
degré relatif de métabolisation. Enfin, les concentrations correspondant a la somme totale des
16 congéneres recherchés dans notre protocole (IUPAC n°28, 52, 77, 101, 105, 118, 126, 128,
138, 149, 153, 156, 169, 170, 180 et 187), ainsi qu’a la somme totale des organochlorés (i.e.
pesticides et PCBs) sont également présentées. Comme dans le cas des pesticides, les valeurs
correspondent aux moyennes géométriques, calculées a partir de duplicats ou de triplicats, le
cas échéant, et les données sont exprimées en mg.kg" poids de lipides, aprés conversion a
partir de valeurs initiales en poids frais, dans un souci de comparaison avec la bibliographie.

L’ensemble des individus, sans exception, se caractérise par des teneurs détectables
des différents congénéres de PCBs recherchés dans cette étude. Les congénéres les plus
abondants, pour I’ensemble des cadavres, ont été les congéneres 138 et 153. Ces deux
¢léments ont, en effet, représenté de 36 a 97 % de I’ensemble des PCBs détectés. Le
congénere 77 n’a, par contre, représenté qu’une faible proportion du total des PCBs (0,5 a
17%) (tableau II1.12). Ces résultats préliminaires confirment, d’une part, le caractére
persistant des congénéres 138 et 153, phénomene observé chez de nombreux mammiferes
dont la loutre, et, d’autre part, la tendance a la métabolisation du congénére 77, phénomene

déja décrit chez cette espéce (Leonards et al. 1997). L’individu le plus contaminé est LM 06,
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Figure II1.12. Concentrations moyennes en PCBs du foie, de la graisse et du rein des
loutres subadultes et adultes. Les valeurs correspondent aux moyennes géométriques des
données individuelles, exprimées en mg.kg" poids de lipides. Les différences significatives
sont signalées par une étoile.
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les concentrations totales en PCBs atteignent 73,7 et 78,8 mg.kg™', respectivement dans le foie
et la graisse, et 81,4 mg.kg" dans le rein (tableau I11.12). L’individu le moins contaminé est
LM 02, pour lequel les concentrations totales en PCBs atteignent 3,4 et 3,5 mgkg’,
respectivement dans la graisse et le foie, et 2,9 mg.kg” dans le rein (tableau II1.12). Comme
nous I’avons observé dans le cas des pesticides organochlorés, les variations interindividuelles
de la concentration en PCBs totaux sont importantes, atteignant également un facteur de
I’ordre de 20.

La distribution des PCBs dans les organes est, d’un individu a 1’autre, relativement
homogéne. Nous n’avons pas relevé de différence significative de la concentration en PCBs
entre les organes, méme si, dans la plupart des cas, les concentrations de la graisse en PCBs se
sont avérées supérieures a celles du foie et du rein (tableau II1.12). Nous n’avons pas non plus
observé de différence dans les teneurs en PCBs des différents tissus en fonction du sexe des
loutres. A la différence des pesticides, les PCBs semblent s’accumuler de maniére identique
chez les males et les femelles (tableau II1.12). Nos résultats mettent, par contre, en évidence
une différence significative de la concentration des tissus en PCBs suivant I’age des individus.
En effet, les individus agés (adultes) sont significativement plus contaminés que les individus
plus jeunes (subadultes) (figure I11.12) (Mann-Whitney, p<0,05). Si ce dernier résultat doit
étre nuancé en raison de I’importance des écarts-types, et de I’absence d’une détermination
précise de 1’age des individus, il tend tout de méme a confirmer le caractére bioaccumulatif
des PCBs au sein des loutres, comme Mason et Madsen (1993) I’ont observé. Par ailleurs,
certains individus semblent nettement plus exposés aux conséquences toxiques de 1’exposition
aux PCBs. Cette contamination étant majoritairement d’origine trophique (Kruuk, 2006),
I’é¢tude de la distribution des organochlorés dans les proies de la loutre est susceptible de

compléter nos informations.

2.3.1.3 ETUDE DES PROIES DE LA LOUTRE

Pour ce volet de 1’étude, consacrée a la mesure des organochlorés dans les proies de la
loutre, et donc a I’évaluation du transfert par voie trophique de ces composés, 80 proies ont
¢été analysées, appartenant a 10 taxons (poissons, amphibiens, crustacés, reptiles) parmi les
plus fréquents dans le régime alimentaire de la loutre, pour trois sites au sein de la zone
d’étude (paragraphe 1.3.3 du présent chapitre). Les données sont présentées selon une double

approche, selon I’espéce et selon le site considéré.
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Tableau III.13. Concentrations en pesticides organochlorés, en trois congénéres de
PCBs et en PCBs totaux des proies principales de la loutre dans le bassin de 1’Allier. Les
données correspondent aux moyennes géométriques des valeurs individuelles, exprimées en
ng.kg” poids frais. L.D. : limite de détection ; cong. : Congénére.

Espéce Proie Somme Autres Pesticides
DDTs (Aldrine, Dieldrine, Cong. Cong. Cong. Somme
(DDT+DDE  Heptachlor + epox, 153 77 138 16 PCBs
+DDD) Lindane)
Poissons
Truite <L.D. <L.D. 2,3 0,5 5,2 12,9
Chabot <L.D. <L.D. 5,8 1,2 13,2 32,2
Perche <L.D. 2,1 18,6 3,5 31,9 83,1
Goujon <LD. <LD. 2325 55 54,7 136,8
Chevaine <L.D. 3,6 41,9 5,9 45,9 146,4
Barbeau <L.D. 3,1 35,9 4,2 34,9 111,2
Crustacés
Ecrevisses Am. <L.D. <L.D. 8,1 1,4 18,9 45,2
Amphibiens
Grenouille verte <L.D. 1,1 5,9 1,3 13,7 32,6
Crapaud commun <L.D. 1,3 6,8 1,6 15,6 39,8
Reptiles
<L.D. 2,6 9,2 2,0 17,8 49,2

Couleuvre a collier
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Approche par espéce

Le tableau III.13 présente les concentrations en pesticides et en PCBs des différentes
especes servant de proies a la loutre sur les zones considérées. Comme dans le cas de 1’étude
des ¢épreintes, des sommes partielles ont été effectuées dans le cas des pesticides
organochlorés, dans un souci de lisibilité. Par ailleurs, concernant les PCBs, plusieurs séries
de concentrations sont présentées, concernant les congénéres 77, 138 et 153, dans un but de
comparaison avec nos résultats concernant les tissus des loutres. Enfin, les concentrations
correspondant a la somme totale des 16 congénéres recherchés dans notre protocole
(IUPAC n°28, 52, 77, 101, 105, 118, 126, 128, 138, 149, 153, 156, 169, 170, 180 et 187) sont
également représentées. Les données sont exprimées en pg.kg™' poids frais, pour effectuer une
comparaison avec le seuil correspondant a I’alimentation défini dans la littérature.

En tenant compte des facteurs de conversion suggérés dans la littérature pour exprimer
en poids de lipides des valeurs calculées en poids frais, et en comparant globalement les
valeurs de concentration des organochlorés dans les tissus de la loutre et dans ceux des proies
(tableaux II1.11, II1.12 et I11.13), un facteur de concentrations de 10 a 100, suivant les especes,
peut étre mis en évidence. Ce premier résultat témoigne de la bioamplification des
organochlorés des proies vers le prédateur (Leonards et al. 1997, Colas et al. 2005).

D’une maniere générale, la contamination des proies de la loutre par les pesticides
organochlorés s’est avérée faible. Les concentrations en DDT et/ou ses métabolites, présents
dans les épreintes et les tissus des loutres (voir ci-dessus), sont restées inférieures aux seuils
analytiques de détection dans les poissons, les crustacés, les amphibiens et les reptiles
(tableau II1.13). Ces résultats témoignent de la faible contamination des espéces
intermédiaires des réseaux trophiques par ces composés, en raison de l’ancienneté de
I’interdiction du DDT (1973 en France). Cependant, comme nous I’avons souligné ci-dessus,
la présence de ces dérivés du DDT dans des tissus ou des épreintes d’un super-prédateur
comme la loutre souligne a la fois leur rémanence et leur bioamplification au sein des réseaux
trophiques. De la méme fagon, les autres pesticides recherchés n’ont pas été détectés, a
I’exception du lindane, seul présent dans les tissus des proies analysées (tableau I11.13).

Les concentrations en lindane ont varié de 1,1 a 3,6 pgkg” poids frais, respectivement
pour les grenouilles vertes et les chevaines (tableau I11.13). Les barbeaux et les chevaines sont
les especes piscicoles les plus contaminées par le lindane, avec des concentrations respectives
moyennes de 3,1 et 3,6 pg.kg” poids frais. Ces valeurs sont faibles, et, comme le suggérent

Mazet et al. (2005) a propos des poissons du bassin du Rhone, les pesticides organochlorés ne
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constituent probablement pas de menace toxicologique pour la loutre, en particulier dans la
mesure ou 1’usage du lindane est désormais interdit, ce qui devrait logiquement entrainer sa
disparition progressive des réseaux trophiques aquatiques, et ou il semble que les poissons
disposent de certaines capacités de métabolisation du lindane, ce qui, cependant, n’assure pas
de I’'innocuité du produit ou des sous-produits de dégradation (Mason et Macdonald, 1994). 11
existe néanmoins une différence significative de la concentration en lindane en fonction des
especes, les poissons étant plus contaminés que les amphibiens (tableau III.13) (Mann-
Whitney, p<0,05). Par rapport aux poissons et aux amphibiens, la concentration en lindane
des reptiles a atteint des valeurs intermédiaires de 2,6 pg.kg” poids frais (tableau II1.13).

Les concentrations en PCBs des proies de la loutre se sont avérées nettement supérieures
a celles des pesticides. Par ailleurs, les PCBs ont été détectés dans I’ensemble des individus
de tous les taxons analysés (tableau II1.13), ce que Mazet et al. (2004, 2005) ont également
constaté. Considérés dans leur globalité, les concentrations mesurées des PCBs dans les
poissons ont ét¢ significativement supérieures a celles des autres taxons analysés (tableau
II1.13) (Mann-Whitney, p<0,05). Par ailleurs, au sein des poissons, nous avons également
observé des différences significatives des concentrations en PCBs dans les tissus, entre les
différentes espéces mais aussi entre les différentes familles considérées (tableau III.13)
(Mann-Whitney, p<0,05). Ainsi, la truite est ’espece la moins contaminée par les PCBs, la
moyenne géométrique de la concentration totale en PCBs atteint 12,9 pg.kg™" poids frais pour
cette espece. Par ordre de contamination croissante, le chabot et la perche viennent ensuite,
avec des concentrations respectives totales en PCBs de 32,2 et 103,1 pgkg' poids frais
(tableau III.13). Enfin, les trois espéces de cyprinidés analysés sont les plus contaminés par
les PCBs. En effet, les concentrations des PCBs totaux dans les tissus des barbeaux, des
goujons et des chevaines atteignent respectivement 111,2, 136,8 et 146,4 pg.kg™ poids frais
(tableau III.13). Les concentrations mesurées en PCBs dans les tissus des écrevisses, des
amphibiens et des reptiles sont inférieures a 50 pg.kg' poids frais, s’intercalant entre le
chabot et la perche dans 1’ordre croissant de contamination, et sont systématiquement

inférieures aux concentrations mesurées dans les tissus des cyprinidés (tableau I11.13).
Approche par sites et toxicologie du bol alimentaire de la loutre

Afin d’évaluer, pour chaque site d’étude, la toxicité relative des différentes proies et la

toxicité globale du bol alimentaire de la loutre, nous avons représenté, dans le tableau I11.14,
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les concentrations totales en composés organochlorés (somme des pesticides et des PCBs) et
les biomasses relatives des proies principales de chaque site.

Pour la riviere Allier, le goujon, le barbeau et le chevaine constituent la majorité du
régime alimentaire (tableau III.14, voir chapitre I). Ces espéces représentent, en effet, prés de
65% de la biomasse totale consommée par la loutre. La contamination de ces especes par les
composés organochlorés est importante, elle s’échelonne en effet de 114,3 4 141,2 pgkg”
poids frais, respectivement pour le barbeau et le goujon. 65% de la biomasse totale
consommée par la loutre le long de ’Allier contient donc plus de 110 pg.kg™ poids frais de
composés organochlorés (tableau II1.14). Des données complémentaires, relatives a la
contamination du reste des proies de la loutre nous manquent pour conclure de manicre
catégorique sur ce sujet, mais il est probable que la contamination totale du bol alimentaire de
la loutre sur I’Allier soit proche de la valeur de 100 pg.kg™ poids frais, reconnue comme seuil
indicatif de la toxicité de la nourriture pour la loutre (voir ci-dessus) (Leonards et al. 1994 ;
Mason et Macdonald, 1994).

Pour la Couze Pavin, la truite, le chabot et, dans une moindre mesure, le goujon
constituent la majorité du régime alimentaire (tableau III.14, voir chapitre I). Ces especes
représentent, en effet, prés de 75% de la biomasse totale consommée par la loutre. Si la
contamination du goujon est ¢levée, avec une concentration moyenne en organochlorés de
134,3 pg.kg ™ poids frais, en revanche, les concentrations en organochlorés observées pour la
truite et le chabot sont beaucoup plus faibles, respectivement 13,5 et 31,1 pgkg” poids frais.
Dans la mesure ou le goujon ne représente qu’une faible proportion de la biomasse totale
consommeée par la loutre (tableau III.14), et méme si, comme dans le cas de I’ Allier, certaines
données concernant la contamination des autres proies de la loutre sur la Couze Pavin nous
manquent, la concentration totale en organochlorés du bol alimentaire de la loutre sur cette
riviére est probablement largement inférieure au seuil de 100 pg.kg™ poids frais.

Pour la Sioule enfin, la truite, I’écrevisse, le chabot, et les amphibiens représentent
pres de 73% du régime alimentaire de la loutre (tableau II1.14). Comme dans le cas de la
Couze pavin, le goujon, qui ne représente que 6,7% de la biomasse totale ingérée par la loutre,
est ’espéce la plus contaminée (131,7 pgkg” poids frais) par les composés organochlorés
(tableau II1.14). Les autres proies de la loutre sur cette riviere sont nettement moins
contaminées, les concentrations s’échelonnent de 12,2 pg.kg” poids frais pour la truite a 85,2
ngkg'! poids frais pour la perche, qui ne constitue que 7,5% de la biomasse ingérée. Les
écrevisses, qui représentent prés du quart de la biomasse consommée par la loutre, sont

relativement peu contaminées par les organochlorés, leur concentration dans les tissus atteint
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Tableau II1.14. Concentrations totales en composés organochlorés (pesticides et PCBs)
et biomasses relatives (entre parenthéses) des proies principales de la loutre pour trois sites
d’étude dans le bassin de 1I’Allier. Les données correspondent aux moyennes géométriques
des valeurs individuelles, exprimées en pg.kg™ poids frais.

Espéce Proie Allier Couze Pavin Sioule

Poissons

Truite - 13,5 (47,2%) 12,2 (31,6%)

Chabot - 31,1 (21,1%) 32,4 (10,0%)

Perche - - 85,2 (7,5%)

Goujon 141,2 (21,3%) 134,3 (6,9%) 131,7 (6,7%)

Chevaine 150,0 (18,2%) - -

Barbeau 114,3 (24,9%) - -
Crustaces

Ecrevisses Am.
Amphibiens

Grenouille verte

Crapaud commun
Reptiles

Couleuvre a collier

(4,2%)
33,1
40,6

(2,3%)
31,9
42,4

51,8 (5,1%)

452 (22,6%)
(8,0%)
34,5
41,8
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452 pgkg' poids frais. Comme dans le cas de la Couze Pavin, et en considérant également
que certaines données relatives a la contamination des autres proies de la Sioule nous
manquent, la concentration totale du bol alimentaire de la loutre en organochlorés sur la
Sioule est vraisemblablement inférieure 4 100 pg.kg™ poids frais.

Si nos résultats nous ont permis de montrer des variations significatives de la
concentration en organochlorés en fonction de 1’espéce considérée (voir ci-dessus), en
revanche, pour une espece donnée, les variations sont faibles et non significatives d’un site a
I’autre. Ainsi, la concentration moyenne en organochlorés dans les tissus du goujon atteint
131,7 pg.kg ™' poids frais dans la Sioule, et 141,2 pg.kg™ poids frais dans 1’Allier. De méme,
les concentrations en organochlorés relevées dans les tissus des amphibiens ne sont pas

significativement différentes d’un site a I’autre.

2.3.2 CONTAMINATION PAR LES ELEMENTS TRACES

Dans le cadre de cette étude, et compte tenu du temps et des moyens matériels qui
nous étaient impartis, 19 loutres de notre échantillon total ont fait 1’objet d’une recherche
systématique hépatique et rénale de la présence de plomb, de cadmium et de cuivre. La
recherche hépatique de mercure et d’arsenic a quant a elle été menée sur 12 d’entre elles. Il
est important de préciser ici qu’aucune des loutres utilisées pour la recherche d’¢léments
traces n’affichait de signes cliniques ou physiologiques d’intoxications par ces ¢léments.

Le tableau III.15 présente les concentrations hépatiques et rénales individuelles de
plomb, de cadmium et de cuivre, ainsi que les concentrations hépatiques de mercure et de foie
pour ces 19 individus. La masse des reins du loutron s’est avérée trop faible pour pouvoir
subir le protocole analytique. Nous avons également présenté sur ce méme tableau les
concentrations moyennes (en moyennes géométriques) et les valeurs extrémes de ces
différents ¢léments traces, en fonction du sexe et de la classe d’age des individus. La premiére
observation pouvant étre effectuée est que 100% des individus affichent des concentrations
détectables de plomb, de cadmium, de cuivre et de mercure. L’arsenic est par ailleurs présent

dans 50% des individus ayant fait 1’objet de dosages (tableau II1.15).

Le plomb
Pour I’ensemble des individus, la concentration moyenne en plomb atteint 1,0 pg.g”
poids sec dans le foie, et 0,8 pg.g” poids sec dans le rein. La variation interindividuelle est

assez importante, il existe en effet un facteur 25 entre la concentration en plomb dans le foie
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de ’individu le moins contaminé et celui de I’individu le plus contaminé (0,3 et 7.3 pg.g”
poids sec, pour LM 05 et LM 08 respectivement). Ce facteur est de 11 pour le rein (0,2 et 2,2
ng.g”' poids sec, pour LF 02 et LM 11 respectivement, ce dernier individu présentant par
ailleurs un indice de condition K assez faible, voir ci-dessus). Quel que soit 1’organe
considéré, les concentrations en plomb ne sont pas significativement différentes en fonction
du sexe ou de 1’age des individus (tableau I11.15).

Les valeurs observées pour les loutres de la présente étude, généralement proches de 2
ng.g”' poids sec, s’avérent proches de celles relevées dans la bibliographie (Mason et al.
1986 ; Gutleb et al. 1998 ; Harding et al. 1998a ; Colas et al. 2005), et nettement inféricures
au seuil toxique de 25 pg.g’ poids sec (Ma, 1989). 2 loutres affichent cependant des
concentrations hépatiques en plomb plus importantes, avec des valeurs de 4,3 et de 7,3 pg.g”
poids sec (pour LF 02 et LM 03, respectivement). Si le plomb ne semble pas constituer de
menace toxicologique immédiate pour les populations de loutres, considérées dans leur
ensemble (Gutleb et al. 1998), certaines concentrations mesurées soulignent les risques liés a

I’exposition, au niveau d’individus isolés.

Le cadmium

La concentration moyenne en cadmium atteint 0,3 pg.g”' poids sec dans le foie, et 0,8
ng.g” poids sec dans le rein des loutres (tableau II1.15). Globalement, ces concentrations sont
tout a fait comparables a celles relevées dans la bibliographie (tableau I11.8), et trés largement
inférieures au seuil critique de 100 pg.g” poids sec, défini par Gutleb et al. (1998). Les
variations interindividuelles sont relativement faibles, a 1’exception d’un individu, LM 09,
dont la concentration rénale en cadmium (7,7 pg.g™' poids sec) est presque dix fois supérieure
a la moyenne constatée pour les 19 individus. Nous n’avons pas relevé de différences
significatives de la concentration hépatique ou rénale en cadmium en fonction du sexe ou de
la classe d’age des loutres. A la suite de Gutleb et al. (1998), d’Hyvirivnen et al. (2003) ou de
Colas et al. (2005), nous supposons que le cadmium ne constitue probablement pas une
menace immédiate pour la population de loutres de la zone d’étude. Néanmoins, certains

individus s’averent plus exposés a la contamination et a ses conséquences potentielles.
Le cuivre

La concentration moyenne en cuivre atteint 57,1 pg.g™' poids sec dans le foie, et 27,7

ng.g”' poids sec dans le rein des loutres (tableau III.15). Comme dans le cas du plomb, les
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variations interindividuelles sont assez élevées, d’un facteur 5 a 10 suivant I’organe considéré.
Les deux individus dont la concentration hépatique en cuivre est la plus élevée sont LM 09 et
LM 06 (157,7 et 259,0 ug.g™' poids sec, respectivement), deux males subadultes. Les valeurs
moyennes que nous observons sont largement supérieures a celles évoquées dans la
bibliographie, particuli¢rement en ce qui concerne le foie (tableaux II1.8 et III.15). Nos
valeurs sont ainsi deux a trois fois supérieures a celles observées dans les tissus d’autres
loutres étudiées en France, issues de la population de I’Ouest (Cassereau, 2001, reprises par
Colas et al. 2005). Par ailleurs, la concentration hépatique en cuivre de LM 06, la plus élevée
de notre étude, est supérieure a la concentration maximale mesurée par Mason et Wren
(2001), sur des loutres de riviere. D’autre part, a I’instar de nos observations concernant le
plomb et le cadmium, des différences significatives de concentrations hépatiques ou rénales
en cuivre, en fonction du sexe ou de 1’age des individus, n’ont pas été mis en évidence. Une
accumulation hépatique du cuivre avec I’age, plus importante chez les femelles que chez les
males, a pourtant été notée chez les mammiféres (Cassereau, 2001). La « double nature » du
cuivre, a la fois oligo-élément et composé toxique potentiel pour les organismes, rend
I’interprétation de ces concentrations relativement délicate. Néanmoins, compte tenu de la
dose toxique reconnue lors d’une exposition par voie orale (250 pg.g™' poids sec, Cassereau,
2001), et des concentrations ¢€levées observées dans les tissus de certains individus, des cas
d’intoxications a long terme par le cuivre, ou des phénomenes individuels de perturbation des
systémes de régulation de cet ¢lément, particuliecrement dans des zones contaminées par les

utilisations humaines de cuivre, ne peuvent étre exclus.

Le mercure

La recherche de la contamination des loutres de cette étude par le mercure n’a été
effectuée que pour 12 individus, pour des raisons techniques et pratiques. A 1’instar du plomb,
du cadmium et du cuivre, le mercure a été détecté dans la totalité des loutres (tableau II1.15).
La concentration hépatique moyenne du mercure est de 3,2 pg.g” poids sec, proches des
valeurs observées dans la bibliographie, pour plusieurs espéces de loutres dont la loutre
d’Europe (Mason et al. 1986 ; Harding et al. 1998a ; Cassereau, 2001 ; Colas et al. 2005). Les
deux individus les plus contaminés sont LM 08 (8,0 pg.g” poids sec) et surtout LM 09, dont
la concentration hépatique en mercure atteint 19,7 pug.g”' poids sec, soit prés de 20000 fois la
teneur en mercure autorisée pour 1’eau potable destinée a la consommation humaine (1,0 pg.I’

" (tableau III.15). A I’exception d’une donnée fournie par Kruuk et al. (1997), cette valeur est
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supérieure aux valeurs maximales relevées dans la bibliographie pour la loutre d’Europe. Cet
individu, un male subadulte en provenance d’une zone fortement industrialisée et anthropisée
(confluence des rivieres Eau Mere et Allier, commune d’Issoire, Puy-De-Dome), se
caractérise également par la concentration rénale en cadmium la plus élevée de cette étude,
ainsi que par des concentrations importantes de cuivre (tableau I11.15). Aucune source précise
de contamination par ces ¢léments traces dans cette zone du Val d’Allier n’a cependant pu
étre mise en évidence. Pour I’ensemble des individus, nous avons remarqué une accumulation
hépatique de mercure significativement supérieure chez les males par rapport aux femelles,
ainsi que pour les individus subadultes et adultes, par rapport aux juvéniles (tableau III.15)
(Mann-Whitney, p<0,05), ce que Kruuk et al. (1997) avaient également noté. Cette
bioaccumulation avec 1’age, appliquée a I’ensemble de nos individus subadultes (dont LM 09
fait partie), pourrait se traduire par I’atteinte du seuil toxique pour I’espéce, fixé a 33 pg.g”
poids sec par Mason et Wren (2001), chez les individus males les plus agés. Des
conséquences toxicologiques, incluant la mortalité d’individus, ne peuvent donc étre exclues,
et nous pouvons conclure que le mercure peut constituer une menace pour au moins une partie
de la population, qui concernerait des males subadultes ou adultes, c’est-a-dire des individus
pouvant parcourir de longues distances a la recherche de territoires. Dans cette perspective, le
mouvement de recolonisation pourrait étre localement ralenti, voire interrompu. Dans la
mesure ou la contamination par le mercure a majoritairement lieu par voie trophique
(Cassereau et al. 2005), des mesures réguliéres des teneurs en mercure des proies principales
de la loutre (poissons, amphibiens, crustacés) seraient efficaces dans I’évaluation du risque

toxicologique li¢ a cet élément pour les prédateurs.

L arsenic

Enfin, I’arsenic, ¢galement recherché dans 12 loutres seulement, a été détecté dans 6
d’entre elles, dont 2 males et 4 femelles. Les concentrations hépatiques sont faibles, de 1’ordre
de 0,1 20,2 ug.g”" poids sec, largement inférieures aux concentrations mesurées par Kubota et
al. (2001) dans des loutres de mer (tableaux III.8 et II1.15). Nous n’avons pas observé de
différence significative dans les concentrations en arsenic avec le sexe des loutres, ni en
fonction de leur classe d’age. Ces valeurs faibles, comparables a celles mesurées en France
par Colas et al. (2005), au sein de la population de I’ouest du pays, pourraient correspondre a
une contamination naturelle, due a la percolation des eaux dans des roches contenant de

I’arsenic, puis au transfert par voie trophique de 1’¢lément a la loutre. A la suite de Kubota et
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Tableau III.16. Concentrations observées de trois anticoagulants (Bromadiolone,
Chlorophacinone et Difénacoum) dans le foie de 12 loutres de la région d’étude (ng.g™).

Code Sexe, Bassin Région  Bromadiolone Chlorophacinone Difénacoum

individu age hydrographique  d’origine (ng.g™) (ng.g™) (ng.g™)

LF 01 Femelle Loire-Bretagne  Auvergne - - -
jeune

LF 04 Femelle  Loire-Bretagne  Auvergne - - -
adulte

LM 02 Male Loire-Bretagne  Limousin - - -

adulte

LM 09 Male Loire-Bretagne  Auvergne 0,85 - -
adulte

LM 12 Male Loire-Bretagne  Auvergne 0,40 - -
adulte

LM 14 Male Loire-Bretagne = Limousin - - -
adulte

LF 02 Femelle = Adour-Garonne  Auvergne - - -
adulte

LF 03 Femelle = Adour-Garonne  Auvergne - - -

subadulte

LM 04 Male Adour-Garonne  Auvergne - - -
adulte

LM 06 Male Adour-Garonne  Auvergne - - -

subadulte

LM 08 Male Adour-Garonne  Auvergne - - -
adulte

LM 15 Male Adour-Garonne  Auvergne - - -
adulte
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al. (2001), et de Colas et al. (2005), nous pouvons conclure que 1’arsenic ne constitue
probablement pas un risque toxicologique pour les populations de loutres, dans la zone
d’étude. Cependant, des études complémentaires, concernant une ¢éventuelle origine
anthropique complémentaire de cet élément, ainsi que sa dynamique de transfert au sein des

réseaux trophiques, seraient particulierement intéressantes.

2.3.3 CONTAMINATION PAR LES ANTICOAGULANTS

Dans le cadre de cette étude, et compte tenu du temps et des moyens matériels qui
nous étaient impartis, 12 loutres de notre échantillon total ont fait ’objet d’une recherche
systématique de la présence de 3 anticoagulants différents (Bromadiolone, Chlorophacinone
et Difénacoum) dans le tissu hépatique. 6 animaux ont été choisis dans chacun des deux
principaux bassins hydrographiques couverts, et dans la mesure de leurs disponibilités, des
individus d’ages et de sexes différents ont été choisis, pour vérifier un éventuel impact de ces
paramétres (McDonald et al. 1998). Le tableau I11.16 présente les teneurs d’anticoagulants
observées pour chaque individu analysé.

Sur les 12 loutres analysées, deux individus, soit 16,6% de notre échantillon,
contiennent des teneurs détectables d’anticoagulants. Ce premier résultat confirme le risque
de contamination « collatérale » de la faune sauvage lors de ’application de techniques de
controles non sélectives. Dans les deux cas, la bromadiolone est le seul anticoagulant
concerné. La chlorophacinone et le difénacoum n’ont été¢ détectés dans aucun de nos
échantillons. Les deux loutres contaminées par la bromadiolone sont LM 09 et LM 12, deux
males adultes, d’age et de masse comparables, provenant du val d’Allier (communes d’Issoire
et Parentignat, Puy-de-Dome) et du bassin de la Seméne (commune de Saint-Victor
Malescours, Haute-Loire), respectivement.

Les ragondins et, dans une moindre mesure, les rats musqués sont bien implantés dans
le val d’Allier, dans le département du Puy-de-Dome (FREDON Auvergne, 2004), et font
I’objet de campagnes de « régulation » utilisant diverses méthodes, comme le tir, 1’utilisation
de cages pieges ou I’emploi de la bromadiolone (Obs. pers.), également employée pour la
lutte contre la prolifération des campagnols terrestres. 370 rats musqués et environ 3000
ragondins ont été détruits par ces diverses méthodes au cours de la campagne 2004-2005 dans
ce département (commission chasse et faune sauvage, non publié). Les deux rongeurs
allochtones sont également présents sur le bassin de la Seméne (Groupe Mammalogique

d’Auvergne, non publié), mais I’emploi de la bromadiolone dans leur « contréle » n’a pu étre
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clairement établi. La consommation d’un de ces rongeurs par ces loutres, est probablement a
’origine de cette contamination.

Les concentrations en bromadiolone dans le foie de ces individus ont atteint 0,40
ng.g” et 0,85 pg.g” pour LM 12 et LM 09, respectivement (tableau IIL.16). Ces valeurs sont
légérement inférieures, voire comparables a celles observées par Berny et al. (1997) et
Fournier-Chambrillon et al. (2004), mais a la différence de ces auteurs, nous n’avons pas
observé de signes particuliers liés a I’exposition aux anticoagulants, comme des hémorragies
hépatiques. Pour ces deux individus, la cause de la mort est une collision routiere, et hormis
les séquelles du choc, leur état général était bon : les estomacs et les tubes digestifs étaient
garnis, les organes en bon état, la fourrure en excellent état. La masse et I’embonpoint de LM
09 se sont avérés satisfaisants, LM 12 s’est par contre caractérisé par une masse et un indice
de condition K relativement faibles (voir partie I du présent chapitre), sans qu’il soit possible
de relier cette constatation aux conséquences de la présence d’anticoagulant. Pour aucun de
ces deux individus, I’exposition a la bromadiolone ne semble donc pas avoir constitué une

cause directe ou indirecte de mortalité.

2.4 DISCUSSION GENERALE
2.4.1 ETUDE DES EPREINTES

L’intérét d’utiliser la mesure des concentrations en composés organochlorés dans les
épreintes, comme méthode non invasive d’évaluation globale de 1’état de santé des
populations a été soulignée dans plusieurs études (Mason et al. 1992 ; Mason et Macdonald,
1993a, b, 1994 ; Kruuk et Conroy, 1996). Ces auteurs ont établi des seuils toxiques relatifs a
la concentration totale d’organochlorés dans les épreintes (OC, i.e. a la fois les pesticides

organochlorés et les polychlorobiphényles). Ces différents seuils sont :

(i) Niveaux critiques : concentrations en OC > 20 mg.kg™' poids de lipides ;

(ii) Niveaux d’inquiétude : concentrations en OC comprise entre 16,0 et 20,0 mg.kg™
poids de lipides ;

(ii1) Concentrations maximales admissibles : concentrations en OC comprises entre 4,0
et 16,0 mg.kg" poids de lipides ;

(iv) Niveaux sans effet : concentrations en OC < 4, 0 mg.kg™" poids de lipides.
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Ces seuils ont été établis a partir de standards commerciaux de PCBs, essentiellement
I’ Arochlor 1260. Selon Schulz et al. (1989), une somme de 16 congénéres de PCBs, comme
celle que nous étudions, ne représente que 48% de la totalité des congénéres présents dans
ces standards. La concentration en PCBs mesurée dans nos échantillons d’épreintes devrait
donc étre multipliée par un facteur proche de 2 pour étre représentative de la concentration
réelle. De plus, selon Mason et al. (1992), seulement 8,4% des PCBs ingérés avec la
nourriture sont excrétés dans les épreintes, le reste est conservé et accumulé dans les tissus.
L’état de fraicheur de 1’épreinte, ainsi que nous 1’avons déja souligné, peut également
constituer un biais d’interprétation.

Selon ces auteurs, il existerait donc un probléme de représentativité¢ des teneurs
observées dans les épreintes par rapport a la contamination de la loutre. En appliquant les
facteurs de conversion suggérés par ces auteurs a nos propres résultats, la concentration en
PCBs dans les tissus atteindrait 121,4 mg.kg™" poids de lipides dans la zone 5, et 366,7
mg.kg" poids de lipides dans la zone 9. Ces valeurs sont nettement au-dessus du seuil
toxique défini pour I’espéce (50 mg.kg™' poids de lipides) a partir des données concernant le
vison (Mason et Macdonald, 1994), et supérieures aux valeurs que nous avons effectivement
dosées dans les tissus des loutres, quelle que soit leur zone d’origine (tableau I11.12). Méme
si Kruuk et Conroy (1996) ont constaté des cas de reproduction pour des populations de
loutres qualifiées de « prosperes » en Ecosse, avec une concentration des tissus en PCBs qui
atteignait 210 mg.kg"' poids de lipides, au vu de nos résultats concernant les épreintes, et
compte tenu des seuils définis, des conséquences toxicologiques pour la loutre, en particulier
pour les individus situés dans les secteurs les plus a I’aval, ne peuvent étre exclues au sein de
notre zone d’étude.

Au-dela de ces conversions, et des biais potentiels liés aux analyses effectuées sur une
entit¢ ¢éliminée d’un individu, comme des épreintes, I’interprétation des mesures des
concentrations en composés organochlorés dans les tissus des loutres est susceptible

d’apporter des informations complémentaires.

2.4.2 ETUDE DES TISSUS

Nous avons résumé, dans le tableau III.17, les concentrations moyennes des pesticides
organochlorés, des PCBs, et de la somme totale des composés organochlorés, a la fois pour

les différents types de tissus analysés dans les cadavres et les épreintes.
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Tableau III.17. Concentrations moyennes, écarts-types et valeurs extrémes des
pesticides organochlorés, des PCBs et des composés organochlorés totaux, mesurées dans
les organes et les épreintes des loutres au cours de 1’étude. Les valeurs correspondent aux
moyennes géométriques des données individuelles, exprimées en mg.kg™' poids de lipides.

Support Somme Pesticides Somme PCBs Organochlorés totaux
n=20 n=20 n=20
Foie 2,7+£2.8 14,4+19,3 16,9 +20,9
(0,0-94) (3,5-73,7) (3,5-79,6)
n=20 n=20 n=20
Graisse 2,0£2,6 15,2+22.8 17,3 24,1
(0,0-9,0) (3,4-281,4) (3,4-286,4)
n=20 n=20 n=20
Rein 1,2+1,7 14,5+21,7 15,5+22,6
(0,0-5,9) (2,9 -178,8) (3,1 -82,2)
n=170 n=170 n=170
Epreintes 1,2+0,8 6,7+3,5 79+38
(0,01 - 14,5) (0,5-201,5) (0,5-201,5)
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D’une maniére globale, les concentrations mesurées sont comparables a celles
rapportées dans la bibliographie. Les concentrations en pesticides organochlorés sont
relativement faibles, quoique supérieures a celles observées par d’autres auteurs en France
(tableau I11.11) (Lafontaine, 1995, Tans et al. 1996, Colas et al. 2005). Les valeurs restent,
cependant, inférieures a celles rapportées par Mason et al. (1992) ou O’Sullivan et al. (1993)
en Qrande-Bretagne, au sein de populations prosperes. Les composés majoritairement
identifiés sont les métabolites du DDT, signes d’une contamination relativement ancienne,
ainsi que le lindane. Selon 1’étude de synthése de Smit et al. (1994), I’ordre de grandeur des
concentrations observées en pesticides ne constitue, généralement, qu’une menace limitée
pour les populations de loutres, mais peut affecter plus significativement certains individus.
D’autre part, Mason et Madsen (1993) ont montré une diminution progressive des
concentrations de ces pesticides avec le temps, que nous pourrions éventuellement vérifier
dans notre zone d’étude par un suivi a long terme des concentrations, dans les épreintes
comme dans les tissus. A la suite de ces auteurs, nous pensons que, dans les limites de notre
¢échantillonnage et compte tenu de [’augmentation constatée des populations, les pesticides
organochlorés ne semblent pas constituer un frein significatif a I’extension de la loutre dans la
zone d’étude. Nous pouvons cependant supposer que I’expansion constatée de I’espece serait
plus importante, et/ou concernerait une plus grande partie du réseau hydrographique, en
I’absence de toute contamination.

Comme I’ensemble des études comparables sur le sujet 1’a montré, les concentrations en
PCBs sont largement supérieures a celles des pesticides, ces composés représentent la
majorité des composés organochlorés totaux (pres de 90 % dans le cas présent) (Kruuk et
Conroy, 1996 ; Tans et al. 1996 ; Roos et al. 2001, Colas et al. 2005). L’approche par
congénéres permet de confirmer le caractére persistant de certains d’entre eux, notamment les
hexachlorobiphényles comme le 138 et le 153, et, d’autre part, leur forte contribution au pool
total de PCBs (Kruuk et Conroy, 1996 ; Tans et al. 1996, Colas et al. 2005). D’autres
congéneres, en quantité nettement moindre dans les tissus de loutres, comme le 77 (tableau
I1.12), le 105 ou le 118 (données non représentées), confirment les possibilités de
métabolisation de la loutre, particuliérement au niveau du foie, organe de détoxication de
I’organisme, ou les concentrations du congénére 77 s’averent tres faibles (tableau I11.12). Ces
données confirment les spécificités de métabolisation des différents congéneres de PCBs chez
la loutre, par rapport aux autres espéces, comme le vison (Smith et al. 1996, Leonards et al.

1997, Gutleb, 2000).
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Concernant la somme totale des organochlorés, les concentrations observées dans cette
étude, pour les épreintes ou les tissus, sont également comparables avec celles disponibles
dans la bibliographie (tableaux III.6 et III.17). La concentration moyenne des composés
organochlorés de notre étude, tous organes confondus, atteint 16,6 mg.kg™ (tableau II1.17),
une valeur comparable a la moyenne géométrique citée par Lafontaine (1995), et relativement
proche de celle citée par Colas et al. (2005), pour deux autres populations de loutres
francaises. Nos valeurs sont, en revanche, nettement inférieures a celles citées par Mason et
Macdonald (1994) ou Gutleb et Kranz (1998), relevées dans des populations prospéres
(tableau III.6).

Les valeurs de concentration moyenne en organochlorés mesurées dans les épreintes
représentent environ 48% de celles observées dans les tissus (tableau II1.17). Cette valeur est
comparable a celle fournie par Mason et Macdonald (1994) concernant les moyennes
géométriques de ces organochlorés, mais trés supérieure a celle fournie par Gutleb et Kranz
(1998) (environ 10%). Les difficultés liées a 1’extrapolation de valeurs relevées dans les
épreintes vers des concentrations dans des tissus, souvent issues de modeles mathématiques
dans la bibliographie (Mason et al. 1992 ; Gutleb et Kranz, 1998), sont ici soulignées.
Cependant, les abondances relatives des différents composés (pesticides, congénéres de
PCBs) restent comparables.

Comme dans le cas des épreintes, plusieurs seuils de toxicité concernant les
concentrations en PCBs, et, par extension, I’ensemble des composés organochlorés dans les
tissus de loutres ont été proposés. A partir des études expérimentales sur le vison, le seuil
toxique de 50 mgkg' poids de lipides, au-dela duquel les troubles de la reproduction
apparaissent, ont, dans un premier temps, été appliqués a la loutre (Jensen et al. 1977). Une
valeur inférieure ou égale & 10 mg.kg' s’avérerait sans conséquence pour I’espéce (No effect
level, ou Maximum allowable concentration, selon les auteurs, Mason et Macdonald, 1994 ;
Smit et al. 1994). A la suite des découvertes des cinétiques particuliéres de métabolisation des
congénéres de PCBs dans les tissus de la loutre, un seuil toxique de 30 mg.kg" poids de
lipides en moyenne géométrique, a ensuite été appliqué pour 1’espéce (Leonards et al. 1994 ;
Mason et Macdonald, 1994 ; Smit et al. 1998). En confrontant ce seuil a nos résultats
(tableaux III.12 et III.17), il apparait que la majorit¢ des loutres étudiées affichent des
concentrations totales inférieures a ce seuil, et que seuls quatre individus (LM 03, LM 06, LM
09, LM 11 et LM 16) le dépassent. Par ailleurs, les concentrations totales en organochlorés

n’ont pas pu étre mises en relation avec I’indice de condition K des individus. Un éventuel
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impact de I’exposition aux PCBs sur 1’état général des individus, et a fortiori sur leur
comportement, s’avére donc délicat a montrer.

A la différence de nos résultats concernant les épreintes (voir ci-dessus), aucune
dynamique amont aval de contamination des loutres par rapport & un quelconque seuil n’a pu
étre mise en évidence. La répartition hétérogéne des cadavres au sein de la zone d’étude nous
impose cependant une certaine nuance sur ce point. Dans [’hypothése d’une représentativité
réelle de ce seuil quant a I’impact des PCBs sur la dynamique de population de loutres, et
dans les limites de notre échantillon, les PCBs, et, par extension, les composés organochlorés,
ne semblent donc pas constituer actuellement un frein significatif a 1’extension des

populations, au sein de la zone d’étude.

2.4.3 TOXICITE DES PROIES

A la suite de plusieurs auteurs, nos résultats mettent en évidence des variations de la
contamination des poissons en fonction de ’espéce considérée (Hugla et al. 1995, 1998 ;
Leonards et al. 1997 ; Lafontaine et De Alencastro, 1999). La truite et le chabot, espéces
typiques des zones de tétes de bassin ou ces espéces ont été prélevées, sont les moins
contamings, et ce résultat est probablement a relier avec la contamination globale des milieux
aquatiques par les xénobiotiques, dont les PCBs, caractérisée par un gradient amont-aval
croissant (Réseau de Bassin de Données sur I’Eau (RBDE), 2002). Au niveau de ces tétes de
bassins, la contamination par les PCBs est généralement relativement faible, souvent
d’origine atmosphérique et sous 1’influence directe de la pluviométrie et des vents dominants
(Lee et al. 1998 ; Alcock et al. 1999 ; Grynkiewicz et al. 2003). Dans une étude comparable
de Richard-Mazet (2005), menée sur les tétes de bassins de la riviere Drome, les
concentrations en PCBs des espéces servant de proies a la truite (Bagliniére, 1993) sont
restées basses, laissant supposer un transfert trophique faible vers cette espece, et par
extension vers le chabot, dont une partie des proies est commune (Keith et Allardi, 2001). Par
ailleurs, Monod et Keck (1982) suggéerent certaines capacités d’¢limination des PCBs par les
femelles d’omble chevalier, ce qui pourrait également expliquer leur faible concentration dans
les tissus des truites, si cette propriété est commune a I’ensemble des salmonidés.

Les concentrations en PCBs des tissus des perches, prélevées également en zones de téte
de bassin, et supérieures a celles des truites (tableau III.13), sont probablement a relier a leur
régime alimentaire carnivore opportuniste a 1’age adulte (Keith et Allardi, 2001). Les PCBs

auraient donc été transmis aux perches par la consommation d’autres poissons, par un
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processus de bioamplification. Selon Monod et Keck (1982), ces PCBs pourraient étre
partiellement éliminés par transfert, lors du processus de maturation des ceufs chez les
femelles.

Les fortes concentrations de PCBs retrouvées dans les tissus des cyprinidés, presque
systématiquement supéricures a 100 pg.kg' poids frais, constituent probablement la
conséquence de la contamination globale de leur biotope et de leurs habitudes alimentaires.
Les goujons, les chevaines et les barbeaux analysés proviennent, en effet, majoritairement de
la zone n°8 (figure IIl.1), une zone située a proximité de notre site d’étude sur 1I’Allier
(tableau III.4). La contamination globale de ce secteur est supérieure a celle des zones de tétes
de bassin d’ou proviennent les truites, les chabots et les perches (RBDE, 2002), ce que nos
résultats concernant 1’analyse des épreintes de loutres confirment par ailleurs (tableaux I11.9 et
I11.10). De plus, ces trois especes se caractérisent par un régime alimentaire de type omnivore
(chevaine) ou benthophage (barbeau, goujon), ces deux derniéres espéces pouvant également
consommer du sédiment (Keith et Allardi, 2001). La contamination des especes benthiques et
du sédiment, généralement supérieure a celle des especes pélagiques, serait a I’origine des
fortes concentrations observées pour ces trois cyprinidés (Larsson et al. 1990 ; Hugla et al.
1995 ; Leonards et al. 1997). Par ailleurs, aucune de ces trois espéces ne semble capable
d’éliminer les PCBs, qui ont donc tendance a s’accumuler avec 1’dge (Hugla et al. 1995,
1998 ; Lafontaine et de Alencastro, 1999).

Les amphibiens et les reptiles analysés, de taille adulte, se caractérisent par un régime
alimentaire prédateur de type opportuniste. Les grenouilles et les crapauds adultes
consomment essentiellement des insectes terrestres et aquatiques et leurs larves, des annélides
et des gastéropodes (ACEMAV, 2003), tandis que la couleuvre a collier, seule espece de
reptile analysée, consomme des poissons, des amphibiens, mais aussi des proies d’origine
terrestre, comme des rongeurs, d’autres reptiles (1ézards) ou des oiseaux (Matz et Weber,
2002). Les écrevisses consomment des fragments de matiére organique, d’origine terrestre ou
aquatique, des sédiments et des larves d’insectes (Gutiérrez-Yurrita et al. 1998). Cette source
de nourriture d’origine terrestre peut expliquer la contamination relativement faible de ces
especes, inférieure a celle d’un poisson prédateur comme la perche, dans la mesure ou les
systemes terrestres sont généralement moins contaminés que les systémes aquatiques par les
PCBs (Leonards et al. 1998). Par ailleurs, la respiration aérienne des amphibiens et reptiles
adultes limite leur contamination, au contraire des poissons ou des écrevisses, exposés

également aux PCBs par la respiration (Hugla et al. 1995, 1998). Les études concernant
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I’impact des PCBs sur les amphibiens et les reptiles sont rares, mais ces especes semblent tres
sensibles aux perturbations diverses provoquées par les PCBs (Gutleb et al. 2000).

Comme nous 1’avons observé dans I’analyse des tissus de loutres, les congéneres 153,
138 et dans une moindre mesure 77, représentent une large proportion de la contamination
totale des proies par les PCBs. Ces trois congénéres représentent, en effet, plus de 50% de la
quantité totale de PCBs. En effectuant une comparaison des teneurs relatives de ces différents
congénéres entre les tissus de loutres et les ceux des proies (tableaux II.12 et III.13,
respectivement), nous pouvons remarquer que le 77 est plus abondant au sein des proies que
dans les tissus des loutres. A I’inverse, les proportions relatives des congéneres 138 et 153
sont inférieures dans les proies, par rapport aux tissus de loutres. A la suite de Leonards et al.
(1997, 1998), ces résultats laissent supposer qu’il existe des conditions métaboliques variables
entre les proies et la loutre. Comme de nombreux oiseaux et mammiferes, la loutre disposerait
de capacités de métabolisation du congénére 77, tandis que les congénéres 153 et 138, de
méme que le 126, seraient sélectivement retenus, et verraient donc leurs proportions relatives
augmenter. Ces composés retenus correspondent a des congénéres fortement chlorés, et,
comme le suggérent Leonards et al. (1997), il existerait donc un gradient croissant de
rétention de congéneres fortement chlorés dans les tissus des organismes au fur et 8 mesure de
1‘€lévation dans le réseau trophique, en raison des différences métaboliques existant entre les
especes (Colas et al. 2005). Ces composés fortement chlorés sont souvent des coplanaires a
caractére lipophile trés marqué, et a activité Dioxin-like élevée, se caractérisant par une forte
affinité pour les récepteurs Ah- (Kafafi et al. 1993). Cette affinité entraine des perturbations
du fonctionnement des enzymes du cytochrome P 450, et donc, entre autres, 1’activité de
détoxification. Au-dela de 1’augmentation des concentrations totales en PCBs due au
phénomene de bioamplification dans le réseau trophique, la toxicité du pool de PCBs auquel
est exposé la loutre serait donc supérieure a ce qui est observé pour les poissons et les autres

organismes de rang trophique inférieur.

2.4.4 VARIATIONS GEOGRAPHIQUES DE LA CONTAMIATION

La taille relativement petite de nos échantillons de poissons nous impose une certaine
prudence quant a I’interprétation de ces données, mais il semble que nous pouvons mettre en
évidence un risque toxique pour la loutre, en relation avec son régime alimentaire en un site
donné. En considérant les valeurs de concentrations en composés organochlorés des

différentes proies d’une part, et le seuil toxicologique indicatif de 100 pg.kg™ poids frais
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O Mercure (71,5%)
B Plomb (21,1%)
O Cadmium (5,9%)
O Arsenic (1,5%)

Figure II1.13. Contribution relative du mercure, du plomb, du cadmium et de I’arsenic
a la contamination totale des loutres par les ¢léments traces dans la zone d’étude.
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d’autre part, la consommation réguliere de cyprinidés de I’Allier exposerait davantage la
loutre aux conséquences toxiques des organochlorés que la consommation d’autres types de
proies, comme les salmonidés, les amphibiens ou les écrevisses. Par ailleurs, un régime
alimentaire diversifié, comme celui que nous avons mis en évidence sur la Couze Pavin ou la
Sioule, exposerait moins la loutre, et par extension d’autres super-prédateurs, aux
organochlorés, qu’un régime compos¢ uniquement des cyprinidés les plus contaminés. Au
sein de ces avantages liés a la diversité du régime alimentaire, nous pouvons également
souligner que les proies dites complémentaires, comme les amphibiens, les crustacés ou les
reptiles, d’importance nutritionnelle majeure pour la loutre a certaines périodes (voir chapitre
I) et caractérisés par des concentrations en organochlorés relativement faibles (tableau I11.12),
constituent également des proies de meilleure qualité sur le plan toxicologique.

A contrario, un régime alimentaire peu diversifié, et basé sur des cyprinidés fortement
contaminés, constituerait un risque double, a la fois de disette alimentaire en cas de
disparition de I’'unique espece de proie, ainsi qu’un risque de contamination chronique par les
organochlorés, ou d’autres éléments toxiques, comme les éléments traces, voire les
anticoagulants, objets de la suite du présent chapitre, lors de la consommation réguliere de
cette proie principale. Les résultats de notre étude du régime alimentaire de la loutre sur le
Litroux illustrent ce dernier cas de figure. Dans le bassin de cette riviére (voir chapitre 1), le
régime de la loutre repose essentiellement sur le goujon, espece parmi les plus contaminées de
notre étude (tableau II1.12). En cas de disparition de cette proie (sécheresse, surpéche,
pathologie...), la loutre ne disposera plus de sa ressource alimentaire, et lorsque cette proie est
présente, sa consommation expose le prédateur a des concentrations en organochlorés
avoisinant ou dépassant les seuils toxiques. La pérennité¢ d’individus, voire de petites
populations de loutres dans les bassins contaminés par les PCBs et caractérisés par de faibles
diversités piscicoles spécifiques seraient alors compromises. En revanche, une importante
diversité de proies figurant au menu de la loutre, favorisant une exposition moindre aux
organochlorés et n’entrainant pas de dépendance particuliere a une proie, serait au contraire

un ¢élément favorable a la présence durable de I’espéce.

2.4.5 ETUDE DES ELEMENTS TRACES ET DES ANTICOAGULANTS

La figure III.13 représente la contribution relative du mercure, du plomb, du cadmium et
de ’arsenic dans la contamination totale des individus. Le cuivre, en tant qu’oligo-élément,

n’est volontairement pas représenté. Le mercure représente plus de 70% de la contamination
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totale des loutres par les éléments traces dans la zone d’étude, et constitue, selon la
bibliographie, I’un des composés toxiques présents dans 1’environnement les plus toxiques
pour I’espéce (Kruuk, 1997 ; Cassereau, 2001 ; Colas et al. 2005). Dans les zones les plus
exposées a la contamination par les éléments traces, un risque toxicologique pourrait donc
concerner les individus en quéte de territoires, et a terme, menacer la continuité du corridor
biologique naturel, dans le contexte actuel de recolonisation. Des investigations
complémentaires s’aveérent toutefois nécessaires pour évaluer précisément ce risque. Ces
travaux devront porter a la fois sur les loutres et leurs proies, dans la mesure ou I’essentiel de
la contamination par les ¢léments traces a lieu par voie trophique (Batty et al. 1996 ;
Yamaguchi et al. 2003 ; Mazet et al. 2005).

Les ¢léments traces, a I’exception du mercure, ne semblent donc pas constituer une
menace toxicologique immédiate pour la loutre dans la zone d’étude. Le mouvement actif de
recolonisation de territoires par 1’espéce tend d’ailleurs a le confirmer. Cependant, la
contamination importante de certains individus par plusieurs éléments, traces, en particulier le
mercure, ne permet pas d’éliminer tout risque sur certains bassins, en particulier apres une
exposition a long terme, concernant plusieurs générations, et en prenant également en
considération les interactions et effets cumulatifs possibles avec d’autres types de
xénobiotiques, comme les organochlorés, ou les anticoagulants.

Concernant ces anticoagulants, nous avons mis en évidence une contamination par la
bromadiolone pour 2 loutres adultes au sein de la zone d’étude. Cette contamination ne
semble pas avoir constitué¢ une cause de mortalité pour ces deux individus, dont le foie ne
présentait par ailleurs aucune Iésion particuliere. Cependant, nous pouvons remarquer que
I’individu LM 09, le plus contaminé par les anticoagulants, était également contaminé par les
organochlorés (cet individu est en effet I'un des cinq dont les concentrations en organochlorés
dépassent le seuil toxique théorique pour la reproduction, tableau II1.10) et certains éléments
traces (cuivre, mercure et cadmium, en particulier). La taille réduite de notre échantillon nous
impose une grande prudence dans I’extrapolation de ces données pour une population dans
son ensemble, mais cet individu, a défaut d’étre représentatif, nous apparait tout de méme
comme indicateur du niveau de contamination de son territoire, situé dans un secteur
fortement influencé par les activités humaines. Il constitue par ailleurs un ¢élément local de
référence pour un suivi a long terme de ces contaminations, particuliérement dans les zones
fortement anthropisées et exposées a diverses sources de composés toxiques comme le val

d’Allier.
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2.5 CONCLUSION

Des pesticides organochlorés, des polychlorobiphényles, des éléments traces et, a deux
reprises, des anticoagulants ont donc été détectés dans les épreintes, les tissus et les proies
principales de la loutre en Auvergne. Une augmentation globale de la contamination, dans un
gradient amont aval, a pu étre mise en évidence. D’autre part, il existe des variations
interindividuelles importantes de la contamination par ces xénobiotiques, que 1’on peut mettre
en relation avec le régime alimentaire de I’espéce, et de maniére indirecte, avec la dégradation
des milieux naturels et des habitats de ’espéce. Au vu de 1’expansion géographique de la
loutre, constatée au sein de la zone d’étude, la contamination par ces substances ne semble pas
constituer de frein significatif a cette dynamique de populations. Cependant, des
conséquences toxicologiques de I’exposition a ces composés, au niveau d’individus ou de
petites populations locales, et au fur et & mesure de la recolonisation du territoire, ne peuvent
étre exclues. La dynamique de recolonisation actuelle pourrait ainsi étre menacée par une
fragilisation, voire une rupture des corridors biologiques utilisés par [’espéce, dans

I’hypothése d’une exposition a cet ensemble de substances toxiques, a moyen et long terme.
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Conclusions générales et perspectives

Au terme de cette étude, consacrée a différents aspects de I’écologie et de
I’écotoxicologie de la loutre d’Europe en région Auvergne, il est possible de proposer certains
éléments de conclusions et de perspectives.

Les études de répartition de la loutre soulignent son expansion naturelle, en Auvergne
comme dans le reste de son aire nationale de présence. A I’échelle nationale, les bassins des
grands cours d’eau, comme I’Allier et la Loire, constituent des corridors de recolonisation,
depuis les bastions de présence de I’espéce vers les secteurs encore non occupés. La densité
des effectifs, difficiles a évaluer avec précision en raison de la taille des domaines vitaux des
loutres, et du comportement de dispersion des individus a la recherche de nouveaux
territoires, reste cependant probablement assez faible.

La recherche de territoires vacants conduit désormais certains individus a fréquenter
régulierement des secteurs fortement perturbés par les activités humaines, pour lesquels les
principaux indices biologiques et les indicateurs de dégradation de I’habitat apparaissent
pourtant défavorables a sa présence. Si, a I’instar d’autres prédateurs, ces observations tendent
a suggérer certaines capacités d’adaptation de la loutre a la dégradation de son habitat, nous
ne disposons pas de suffisamment de recul pour conclure définitivement sur ce point. En effet,
la loutre d’Europe est une espéce sensible et exigeante, particulierement quant a la présence
de sites favorables au repos, a la reproduction et a I’élevage des jeunes. La rareté, voire
I’absence de tels sites, de trés haute importance écologique pour I’espéce, dans ces secteurs
perturbés, peuvent constituer un obstacle a sa présence durable.

Le régime alimentaire de la loutre, dans certains secteurs d’Auvergne comme dans le
reste de son aire de répartition, est dominé par les poissons, qui constituent prés de 90% de la
biomasse moyenne ingérée dans la présente étude. Les amphibiens, les crustacés, et dans une
moindre mesure, les oiseaux, les mammiferes et les reptiles, représentent un complément au
régime alimentaire. Parmi ces proies complémentaires, les amphibiens et les crustacés
peuvent représenter une ressource alimentaire particulierement importante, représentant
jusqu’a 50% de la biomasse ingérée a certaines périodes de I’année, ou dans certains secteurs.
Aucune spécialisation particuliére quant aux espéces chassees n’a été observeée, et la loutre
peut exploiter pour la recherche de proies I’ensemble des milieux aquatiques présents au sein
de son vaste domaine vital. Les proies dominantes dans le biotope des individus le sont
également dans le régime alimentaire, ce qui confirme le comportement opportuniste du
prédateur. Le régime est d’autant plus diversifié que I’habitat est préservé, ce qui souligne
I’importance de la qualité de I’habitat pour la présence durable de la loutre, par la qualité et la
diversité de la ressource trophique.
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La constitution et le fonctionnement d’un réseau de collecte de cadavres permettent de
compléter significativement nos informations relatives a I’espéce. Sur le plan de sa répartition
d’abord, puisque la découverte d’un cadavre est une preuve de la présence locale de I’espéce.
L’un des cadavres de notre échantillon a ainsi permis d’étendre la répartition connue de la
loutre en Auvergne a la moitié est du département de la Haute-Loire, ce qui constitue un
nouvelle preuve de I’expansion de I’espéce, et de sa recolonisation d’anciens territoires
désertés. Les résultats des autopsies des cadavres de loutres désignent les collisions routieres
comme étant la principale cause de mortalité dans la zone d’étude. Cependant, en raison des
différences de pression de prospection au sein des réseaux routiers et hydrographiques, les
loutres mortes dans leur milieu naturel sont rarement découvertes, et d’autres causes de
mortalité s’averent difficiles a mettre en évidence. La disponibilité de cadavres en bon état de
conservation nous a également permis d’effectuer des analyses de distribution de composés
biomarqueurs, et d’éléments chimiques toxiques.

En ce qui concerne les éléments biomarqueurs, nous avons mis en évidence une
relation entre les variations de régime alimentaire observées de différentes especes de
mammiferes carnivores, dont la loutre, et la distribution des acides gras essentiels dans leurs
tissus. Ainsi, les tissus de la loutre se caractérisent par une composition en acides gras
essentiels significativement différente de celle d’autres especes de mammiféres carnivores, ne
consommant pas de poissons ou en consommant moins fréqguemment que la loutre. L’étude de
la composition en acides gras, et, particulierement, le calcul du rapport DHA/LA, apparait
comme un outil intéressant dans I’étude indirecte du régime alimentaire des especes
carnivores, ainsi que dans I’évaluation de la variabilité spatiale ou temporelle de ce régime.
Cette approche pourrait permettre de relier d’éventuelles variations de ce rapport DHA/LA, a
des modifications du régime alimentaire, puis aux dynamiques de populations d’especes
sensibles, pour différents types d’habitats. Dans le cas précis de la loutre, la disponibilité en
poissons, et d’éventuelles variations spatiales ou temporelles du régime alimentaire,
pourraient, ainsi, par cette méthode, étre mises en évidence au fur et a mesure de la
recolonisation de territoires, et mises en relation avec les principales caractéristiques de ces
nouveaux habitats colonisés, comme le niveau d’anthropisation, ou la nature et la diversité des
peuplements de proies.

Les analyses de contamination des loutres par des éléments toxiques ont concerné des
pesticides organochlorés et différents congénéres de polychlorobiphényles (PCBs), des

éléments traces et des anticoagulants. Les 20 loutres analysées affichaient toutes des teneurs
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détectables en composés organochlorés et/ou en métaux lourds, et deux individus se sont
révélés contamines par les anticoagulants.

L’analyse de 170 échantillons d’épreintes, récoltées au sein de I’ensemble de I’aire de
répartition régionale de la loutre, a permis de mettre en évidence une augmentation
significative des concentrations en composés organochlorés, de I’amont vers I’aval des
bassins hydrographiques. Certains congéneres de PCBs, particulierement les composés les
plus chlorés, a activité Dioxin-like élevee, ainsi que certains pesticides, dont le lindane et les
résidus du DDT, s’accumulent ainsi progressivement dans les épreintes, selon un gradient
orienté de I’amont vers I’aval. Des analyses réguliéres peuvent donc constituer une approche
indirecte et indicatrice de la contamination globale de la loutre, et, par extension, de
I’ensemble des réseaux trophiques par ces composés, au fur et a mesure de la colonisation de
nouveaux territoires. Cependant, I’analyse des tissus des loutres est, probablement, plus
représentative de la contamination réelle des individus par les composés toxiques que
I’analyse des épreintes, qui sont, par définition, des entités éliminées de I’organisme, se
dégradant rapidement sous I’effet des conditions atmosphériques.

L’étude de la contamination des tissus des 20 loutres récupérées dans le cadre de cette
étude a permis de mettre en évidence une contamination générale des individus par les
composés organochlorés, les éléments traces et, a deux reprises, par des anticoagulants.
Comme dans le cas des épreintes, les congénéeres de PCBs les plus chlorés, a activité Dioxin-
like élevée, ainsi que certains pesticides comme le lindane et les résidus du DDT, sont les
composés organochlorés les plus abondants dans les tissus. La concentration moyenne des
composés organochlorés dans les tissus des loutres atteint 16,6 mg.kg™ (en poids de lipides).
Si les variations de la contamination entre les différents organes sont relativement faibles, en
revanche, nous avons pu mettre en évidence une augmentation significative des
concentrations en composés organochlorés avec I’age des loutres analysées, ce qui confirme
leur caractére bioaccumulatif. Les concentrations mesurées en éléments traces sont
généralement restées faibles, a I’exception notable du mercure, élément retrouvé en quantité
abondante dans le foie de deux des loutres de cette étude. Deux loutres sont, par ailleurs,
contaminées par un anticoagulant (la bromadiolone), I’une d’entre elles étant également
I’individu le plus contaminé par le mercure.

Nos résultats soulignent donc, a la fois, la récurrence de I’exposition d’un super-
prédateur comme la loutre a un vaste éventail de composeés toxiques, mais aussi les variations
géographiques de la contamination, en fonction de I’état de dégradation de son habitat et de

son régime alimentaire. En effet, certains composés, comme les anticoagulants, ou certains
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éléments traces, n’ont été détectés dans les tissus de loutres qu’a proximité de sites
d’utilisation connus, tandis que d’autres, comme les organochlorés, sont caractérises par une
distribution beaucoup plus ubiquiste. Par ailleurs, certaines des proies de la loutre,
particulierement les cyprinidés, s’averent significativement plus contaminées que d’autres
proies, comme les salmonidés, les amphibiens ou les crustacés. Les peuplements de proies des
milieux les plus dégradeés etant, souvent, dominés par les cyprinidés les plus tolérants,
I’exposition de la loutre aux éléments toxiques serait plus importante dans ce type d’habitats.
Ces secteurs dégradés risquent donc de menacer la continuité des corridors de recolonisation
des territoires par la loutre, a la fois par ce risque toxicologique, par la faible diversité du
régime alimentaire généralement observée, et enfin par la rareté ou I’absence de sites a I’abri
du dérangement, liée a la destruction de I’habitat physique.

L’exposition & ces composeés toxiques de différente nature ne semble pas constituer un
frein significatif a la recolonisation de la loutre, constatée sur le terrain depuis plus de deux
décennies. Cependant, nous ignorons quelles seraient les modalités de cette expansion
territoriale, en dehors de toute contamination. Par ailleurs, comme certains auteurs I’ont
suggeré (Kruuk et Conroy, 1996), la disponibilité d’habitats vacants, associée a une ressource
trophique suffisante sur le plan quantitatif, permettent une dynamique de population
favorable. Cette derniére serait ensuite susceptible de compenser des pertes liées aux
conséquences toxicologiques de I’exposition aux xénobiotiques, difficiles a détecter dans le
cas d’animaux morts dans leur milieu naturel. Enfin, nous ne disposons pas encore de
suffisamment de recul, quant aux effets & moyen et long termes de la contamination par les
composés toxiques, particulierement dans les zones les plus dégradées, dans lesquelles la
présence de la loutre est tres récente. La conservation future de I’espece passera probablement
par la conservation d’habitats fonctionnels vis-a-vis de I’ensemble de son cycle vital, et par la
conservation de I’ensemble de ses proies, & I’échelle de son aire de répartition, illustrant ainsi
le concept écologique d’espéce parapluie. La loutre, souvent considérée comme un
bioindicateur de la qualité des eaux, serait en fait plutot une espéce dite sentinelle, intégrant
de nombreux paramétres de la qualité de son habitat, et pouvant constituer un modele
intégrateur du fonctionnement des bassins versants.

Pour faire suite a cette étude, plusieurs pistes de travail peuvent étre envisagées
comme perspectives. Dans un premier temps, une approche géographique plus fine, a
I’échelle, par exemple, d’une seule riviere dans son bassin versant, peut s’aveérer intéressante.
Cette approche permettrait, en effet, d’identifier les sources locales de perturbation des
habitats, ou de contamination par les composés toxiques, et, ainsi, d’augmenter la spécificité
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des analyses. Cette approche géographique plus fine serait également favorable a une
augmentation de la pression de prospection, visant notamment a rechercher des preuves
d’intoxications locales. La connaissance de I’occupation des sols, comme par exemple le type
d’agriculture dominant, la présence de sites industriels ou de grandes communes, constituerait
un guide dans le choix des substances a rechercher, dans les tissus de loutres, de ses proies ou
d’autres super-prédateurs, et pourrait permettre de localiser précisément la source de
contamination. Enfin, ce type d’approche serait également favorable a une étude d’impact de
prédation de la loutre, par la confrontation des résultats d’études du régime alimentaire et
d’études approfondies des peuplements de proies, dans des perspectives durables de
conservation de la loutre et de ses proies, face aux demandes de déclassement de la loutre de
la liste des espéces protégées.

Dans un second temps, il apparait également nécessaire d’augmenter le nombre de
composés toxiques recherchés, afin d’améliorer la connaissance d’éventuels effets
antagonistes ou cumulatifs a moyen et long terme. Certains produits ne sont, en effet, pas
encore recherchés dans ce type d’analyses, et leur conséquences toxicologiques sur la faune,
comme celles de leurs produits de dégradation, ou leur éventuelle métabolisation, restent peu
connues, dans ce contexte de transfert et d’amplification vers des super-prédateurs. Dans le
cas de la loutre, en région Auvergne comme dans le reste de son aire de répartition, certains
pesticides, utilisés dans les zones recemment recolonisées, comme | atrazine, le diuron, ou
encore le glyphosate, ainsi que leurs produits de dégradation, pourraient ainsi étre dosés dans
les tissus.

Il semble également particuliérement intéressant d’envisager des études toxicologiques
complémentaires en milieu expérimental. En effet, comme nous I’avons constaté au cours de
cette étude, il s’avere difficile d’étudier, de maniere précise, I’effet toxique des xénobiotiques
in situ, particulierement dans le cas d’espéces de niveau trophique élevé, en raison du nombre
de facteurs biotiques et abiotiques impliqués, et de la difficulté de collecte d’échantillons. Des
analyses en milieu expérimental, effectuees sur des animaux vivants, peuvent permettre des
analyses physiologiques plus poussées qu’un simple dosage dans les tissus, comme par
exemple des dosages hormonaux ou vitaminiques, peu représentatifs lorsqu’ils sont effectués
post-mortem. Ces approches devront concerner, a la fois, les proies et la loutre elle-méme,
dans la mesure ou il existe des variations d’assimilation et de métabolisation des composés
toxiques propres a chaque espece. Ces analyses, sur une espéce patrimoniale comme la loutre,

devront toutefois respecter I’éthique scientifique et naturaliste.
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L’utilisation de méthodes moléculaires, comme I’étude de la diversité génétique et du
flux de genes au sein des populations, pourrait également compléter nos connaissances,
concernant les modalités de la recolonisation ou les conséquences de I’intoxication par des
composeés toxiques. En effet, la dégradation physique de certains secteurs, et/ou la présence de
ces éléments toxiques, pourraient entrainer des perturbations de la reproduction, puis une
diminution du flux de génes et de la diversité génétique au sein de la population, au fur et a
mesure de I’utilisation des corridors de recolonisation. A terme, la poursuite du mouvement
d’expansion de I’espéce, vers I’aval des différents bassins hydrographiques du massif central,
serait menacée.

Enfin, ces analyses complémentaires pourraient étre étendues a d’autres prédateurs des
milieux aquatiques, comme le brochet (Esox lucius), ou le cormoran (Phalacrocorax carbo),
dans le but d’améliorer la connaissance de la dynamique d’éléments toxiques dans les milieux

aquatiques.
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CONVENTION CNERA PAD 2005-02

ENTRE

- L'OFFICE NATIONAL DE LA CHASSE ET DE LA FAUNE SAUVAGE. Ewblissement public a caractere
administratif. dont le siege social est & Paris — 85 bis. avenue de Wagram — 73822 cedex 17. représenté par le
chef du CNERA-PAD. Monsicur Michel CATUSSE. désigné dans la suite du texte par le sigle ONCFS.

d’'une part.
ET

- I'Université¢ Blaisc-Pascal. Laboratoire de Biologie des Protistes. UMR CNRS 6023 (63117 AUBIERE).
représenté par son Directeur. Monsieur Christian AMBLARD. désigne dans la suite du texte par le UMR CNRS
6GU23,

d autre part

11 est convenu ce qui suit
PREAMBULE

Le CNERA-PAD de I'ONCFS. dans le cadre des nussions qui lui sont confiées. suit 1'¢volution de la répartition
des petits carnivores en France et est amené i recolter des cadavres de petits carnivores en vue dexamens divers
(genctiques. morphometriques. pathologiques. toxicologiques....).

M. Charles LEMARCHAND. Doctorant en Hydrobiologie. a I'UMR CNRS 6023, effectue une these en biologie
et écotoxicologie sur les mammiféres carnivores. Il sollicite dans ce cadre 'O N.C.F.S.. afin de récolter des
prélevements de foie et de tissu adipeux sur certaines especes dont le chat forestier. Felis svivestris. la martre.
Marres marres et la fouine. AMartes fmna, de preférence dans la région Auvergne-Limousim.

L objetif de cette convention est de définir les termes de la collaboration entre FONCFS et I'UMR CNRS 6023,

ARTICLE 1- OBJET DE LA CONVENTION

Le détail des travaux menés par M. Lemarchand est présente succinctement en annexe 1. L'ONCFS sollicite ses
services départementaux afin de récolier des cadavres de chats forestiers. de martres ¢t de fouines partout en
France et donc en région Auvergne-Limousin. région prioritaire pour M. Lemarchand dans le cadre de sa these,
Les cadavres somt achemines par des agemts de 'ON.CF.S. a Bineux (01330) en vue d'autopsies et de
prelevements. Une vingtaine de prélévements de chaque espéce serait souhaitable.

Les prélevements de tissus adipeux et de foie scront transmis a 'UMR CNRS 6023 qui effectuc les analyses
toxicologiques et ecotovicologiques. Le transport des prelevements est réaliseé par M. Lemarchand ou.
occasionnellement apres accord. par un agent de V'ONCFS. Une fiche de commemoratifs et un protocole
explicitant les modes de conservation et de transport des prélévements sera élaborée par M. Lemarchand.

Cette collaboration s"inscrit dans un cadre experimental el sur une durée de 2 ans. Un bilan sera realise a 1issue
de ce travail ¢t un rapport sera fourni aux partenaires. precisant notamment les résultats des analyses.



ARTICLE 2 — RESPONSABILITE DU SUIVI DE LA COLLABORATION

Le suivi des actions définies a I'article 1 est confié au titre de 'ONCFS a Madame Sandrine RUETTE. chargée
d'études an CNERA Prédateurs-Animaux Déprédateurs, au titre de 'UMR CNRS 6023 a Monsieur Charles
Lemarchand. Doctorant 2 I'UMR CNRS 6023,

ARTICLE 3 - DATE D’EFFET DE LA CONVENTION ET DUREE DE LA COLLABORATION

La présente convention prend effet 4 partir du 1% mai 2005 pour une durée de 2 ans. Selon la pertinence des
résultats obtenus par rapport aux objectifs fixés, elle pourra, d’un commun accord et par avenant, &tre :

- amendée pendant la période d’exécution,

- prolongée au-dela de la période d’'exécution.

ARTICLE 4 — DISPOSITION PARTICULIERES

Les communications ou les publications utilisant les acquis scientifiques et techniques des études effectuces dans
le cadre de cette convention seront réalisées en associant des agents des organismes contractants ef, le cas
échéant, des agents des organismes associés 4 ces études. La contribution de I'ONCFS et de 'UMR CNRS 6023
sera mentionnée.

Les données brutes issues des prélévements seront analysées par Charles Lemarchand dans le cadre de sa thése et
pourront &tre réutilisées par chacune des deux parties, sous réserve de 1'accord expresse des deux organismes
contractants.

Faita GIERES, le 06 avril 2005

Le Chef du CNERA-PAD Le Directeur
de 1'Office national de la chasse et de 'UMR CNRS 6023
de la faune\_sau\'age

Michel CATUSSE Christian AMBLARD
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REPUBLIQUE FRANCAISE

PREFECTURE DE LA REGION AUVERGNE

Direction Régionale
de I'Environnement
AUVERGME

ARRETE PREFECTORAL D’AUTORISATION DE CAPTURES TEMPORAIRES
D’ESPECES PROTEGEES
Ne Zool . AS

Le Préfet de la Région Auvergne
Préfet du Puy De Dome
Officier de la Légion d’Honneur
Officier de I'Ordre National du Mérite

Vu les articles L 411-1 et L 411-2 du code de I'Environnement ;

Vu le décret 97-34 du 15 janvier 1997 modifié relatif a la déconcentration des décisions
administratives individuelles ;

Vu le décret n° 97-1204 du 19 décembre 1997 pris pour application du 1° de l'article 2 du décret
n°S7-34 du 15 janvier 1997 ;

Vu l'arrété ministériel du 22 juillet 1993 fixant la liste des amphibiens et reptiles protégés sur
I'ensemble du territoire ;

Vu la circulaire du 10 février 1999 relative a la déconcentration des autorisations exceptionnelles
portant sur les espéces protégées,

Vu l'arrété du 22 décembre 1999 fixant les conditions de demande et d'instruction des autorisations
exceptionnelles ( d'opérations) portant sur des spécimens d'espéces protégées,

Vu la circulaire DNP n°® 00-02 du 15 février 2000 modifiee le 25 juin 2001 relative a la
déconcentration de décisions individuelles relevant du Ministere de ['Ecologie et du
Développement Durable dans le domaine de la chasse, de la faune et de la flore sauvages ;

Vu l'arrété n°B.R.H.L.06/243 du 10 juillet 2006 portant délégation de signature a M.Emmanuel DE
GUILLEBON, Directeur Régional de I'Environnement Auvergne ;

Vu la demande officielle présentée par Monsieur Charles LEMARCHAND, complétée le 20 juin

2006 ;
Vu l'avis du Conseil National de la Protection de la Nature daté du 25 juillet 2006;

Sur proposition de Monsieur le Directeur Régional de I'Environnement ;

ARRETE

Article 1°" : Monsieur Charles LEMARCHAND - Université Blaise-Pascal - 24, avenue des Landais
- 63177 AUBIERE Cedex — est autorisé, dans le cadre de travaux de recherche liés a une
thése, a procéder a des captures d'espéces animales (amphibiens et reptiles) sur le territoire
du département du Puy de Déme. Les prélevements s'effectueront sur les rivieres suivantes :
Dore, Allier, Couze Pavin, Sioule, Litroux. L'autorisation concerne également le transport des
espéces capturées, a destination de I'Ecole vétérinaire de Lyon.

alds

“#‘17

Ministére de FEcologie
¢ du Dévoloppement Durable

Direction Régionale de [Environnement - AUVERGNE
45, boulevard Frangois Mitterrand - BP 163 - 63004 Clermont-Ferrand Cedex 1
Tél: +33 (D)4 73 34 46 80 - Fax : +33 [0)4 73 34 44 81 - www.auvergne.ecologie.gouv.fr



L'autorisation est donnée pour |'espéces suivantes :

- Bufo bufo (crapaud commun), 5-10

- Rana temporaria (grenouille rousse), 5-10
- Rana pelophylax sp (grenouille verte), 5-10
- Natrix natrix (couleuvre a collier), 5-10

Article 2 : Cette autorisation est nominative et valable jusqu’au 31 décembre 2006.
L'administration se réserve le droit de mettre fin & cette autorisation par lettre de notification en
cas de difficultés rencontrées sur I'application de l'arréte .

Article 3 : Les résultats de I'opération devront faire I'objet d'un rapport & remettre aux services de
I'Etat: Direction Régionale de 'Environnement Auvergne et Direction de la Nature et des
paysages (Ministére de I'écologie et du développement Durable). En cas contraire, il constituerait
un motif d'annulation de I'autorisation.

Article 4 : Délais et voie de recours
La présente décision est soumise & un contentieux de pleine juridiction. Elle peut étre déférée a

la juridiction administrative :
par les demandeurs ou exploitants dans un délai de 2 mois qui commence a courir du jour ou

ledit arrété a été notifié
par les tiers, personne physique ou morale, les communes intéressées ou leur groupement dans

un délai de 4 ans a compter de la publication ou de I'affichage dudit acte.

Article 5 : Monsieur le Secrétaire Général de la Préfecture, Monsieur le Directeur Régional de
I'Environnement, Monsieur le Directeur Départemental de 'Agriculture et de la forét, Monsieur le
Colonel Commandant de Groupement de Gendarmerie, la garderie de I'Office National de la
Chasse et de la Faune Sauvage (63) sont chargés, chacun en ce qui le concerne, de l'exécution
du présent arrété, dont une ampliation

-sera notifiée 2 Monsieur Charles LEMARCHAND, au DIREN, au DDAF, au Commandant de
Gendarmerie du Puy-de-Déme, & la garderie de 'ONCFS,
-sera publiée au recueil des actes administratifs du département.

07 A0UT 2006

Clermont Ferrand, le

ur le Préfet,
r délégation,

i zteur Régional de

anuel de GUILLEBON

Pour amgliation
pour le PréferAt pyr aélégation,
te Diracteur admiglstrofif Bu SGAR - Auvergne

Jran-Plarrs MARHETFAL



Epilogue
Epilogue

24 octobre 2006, Chalinargues, Cantal. La délégation départementale de ’ONCFS m’a
téléphoné ce matin, pour me prévenir qu’une loutre était disponible pour mes analyses. Voila
plusieurs semaines que j’ai entamé la phase finale de cette thése, achevé la phase

expérimentale pour me consacrer a la rédaction.

Je décide d’aller tout de méme chercher I’animal, pour le valoriser au mieux. La
collecte d’épreintes, de cadavres, de poissons, d’amphibiens, de crustacés et de reptiles est
achevée depuis plusieurs mois. Cette bréve sortie sur le terrain est donc la toute derniére

concernant I’étude, le symbole est assez fort.

Aprés le premier examen de I’animal, une femelle subadulte en excellent état, je
descends au bord de I’Allanche, me débarrasser les mains du sable et des poils humides
gu’elle m’a laisse. Il est 9n30, le soleil arrive au fond de la vallée. Accroupi les mains dans la
riviere, j’entends un bruissement dans les fourrés a ma droite. Pensant a un chien, ou peut-étre
un renard en maraude, je tourne la téte. Une loutre, bien vivante celle-1a, est & 10 métres de

moi, éclairée par le soleil !!

De surprise, je lache un « ben merde alors » a voix basse. Je tente d’abord de me
dissimuler, puis de mieux I’observer, elle se détourne d’un bond agile et s’éloigne sans bruit.
J’ai le temps de voir que son poil est sec, elle a la taille adulte, j’ai d0 la déranger dans son
repos diurne. L’observation dure environ 5 secondes, je la perds ensuite de vue. Aucune trace

derriere elle, je ne distingue méme pas la couche ou je I’ai surprise.

J’aime a penser depuis, trés subjectivement, qu’elle s’est montrée ainsi, expres, le jour
de la derniere sortie, quelques secondes a peine, comme un clin d’ceil a ce temps passé sur ses
traces. C’était en effet ma premiere observation de I’espéce, et la seule a ce jour, si I’on
excepte la longue rencontre avec 4 de ses cousines américaines, un matin d’aolt 2005 dans le

paradis du Yellowstone National Park.

Merci a cette loutre pour le clin d’ceil, qu’elle prenne garde en traversant les routes.



